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RESUMEN

M.C. Matheus Silva Gigante Fecha de Graduacion: Octubre 2024
Matricula UANL: 2125619

Universidad Autonoma de Nuevo Ledn
Facultad de Ciencias Quimicas

Titulo del estudio: DETERMINACION DEL GRADO DE TRANSLOCACION DE As,
Cd, Hg, Pb y Sb EN CULTIVO DE FRIJOL Y EVALUACION DE RIESGO EN LA
ZONA AGRICOLA DEL ACUIFERO CERRITOS-VILLA JUAREZ, SAN LUIS
POTOSI

Numero de péaginas: 193

Candidato para el grado de Doctor en
Ciencias con orientaciéon en Quimica y
Tecnologia Ambiental

Area de estudio: Quimica y Tecnologia Ambiental

Proposito y método de estudio: El proposito de este proyecto fue determinar el grado
de translocacion de arsénico (As), cadmio (Cd), mercurio (Hg), plomo (Pb) y antimonio
(Sb) en cultivos de frijol, asi como evaluar el riesgo potencial a la salud humana asociado
por la presencia de dichos contaminantes en la zona agricola del acuifero Cerritos-Villa
Juarez en San Luis Potosi, México. Para lograr esto, se llevo a cabo la determinacion de
las concentraciones para establecer los niveles de estos contaminantes en agua, suelo y
cultivos de frijol, utilizando diversas técnicas analiticas, como espectrometria de
fluorescencia atémica con generacion de hidruros (HG-AFS), espectrometria de
fluorescencia atémica con generacion de vapor frio (CV-AFS), espectrometria de
absorcion atémica en horno de grafito con generacion de hidruros (HG-GF AAS),
espectrometria de absorcioén atémica de alta resolucion en horno de grafito (HR-CS GF
AAS) y analizador directo de mercurio. Ademdas de los contaminantes estudiados, se

analizaron diversos parametros fisicoquimicos del suelo, para obtener una vision integral



de las condiciones edaficas que podrian influir en la distribucion y movilidad de los
contaminantes. Estos parametros incluyeron el pH, conductividad eléctrica, contenido de
carbono organico total (TOC), concentracion de aniones (F-, CI,, NOs", SO4*, y POs*),
determinados por cromatografia de iones, y contenido total de metales (Ca, Cu, Fe, Mg,
Mn y Zn), determinados por espectrometria de absorcion atdmica con llama (FAAS).
Finalmente, se llevo a cabo una evaluacion del potencial de riesgo para la salud humana,
tanto en adultos como en nifios, derivado de la exposicioén a estos contaminantes. Esta
evaluacion abordo tanto los riesgos no cancerigenos, los cuales se determinaron mediante
el calculo del cociente de peligro (HQ) y del indice de peligro (HI), como los riesgos
cancerigenos, los cuales se calcularon a través del indice de riesgo cancerigeno (ILCAR)
y el riesgo total de cancer (TILCAR), considerando todas las fuentes de exposicion
humana (consumo de agua contaminada, inhalacidén, contacto dérmico e ingesta de
particulas de suelo, ademas del consumo de granos de frijol, posiblemente contaminados).
Como complemento, se llevo a cabo una evaluacion de las concentraciones de As, Cd,
Hg, Pb y Sb en frijol comercial, incluyendo cuatro variedades (Negro, Pinto, Flor de
Mayo y Peruano) ampliamente comercializadas en México. Al determinar los niveles de
elementos potencialmente toxicos (PTE) en los granos de frijol se pudo evaluar, tanto el
riesgo no cancerigeno, como cancerigeno por la ingesta de granos de frijol contaminados
por estos elementos. Este andlisis proporciona informacion adicional sobre la seguridad
de los productos alimenticios disponibles para consumo humano, en concordancia con los

objetivos generales de garantizar la seguridad alimentaria y la salud publica.

Contribuciones y conclusiones: El estudio sobre la determinacion del grado de
translocacion de metales pesados en cultivos de frijol y la evaluacion de riesgo en la zona
agricola del acuifero Cerritos-Villa Juarez en San Luis Potosi, México, ha ofrecido
contribuciones significativas en varios frentes. En primer lugar, la investigacion
proporciona una comprension detallada de la distribucion y niveles de As, Cd, Hg, Pb y
Sb, en diferentes matrices ambientales, como agua, suelo y cultivos de frijol. Esta
caracterizacion precisa de la contaminacion es esencial para identificar areas de riesgo y
orientar futuras estrategias de mitigacion. La evaluacion del riesgo para la salud humana,
abordando, tanto los riesgos no cancerigenos, como cancerigenos asociados con la
exposicion a elementos potencialmente toxicos, constituye otra contribucion importante.
Los resultados destacan los elevados niveles de As en agua utilizada para riego agricola

y consumo humano en las comunidades de estudio (7.15+0.38 ugL'a 576 £ 1 pg L™).



Se determino la concentracion de As, Cd, Hg, Pb y Sb en suelo agricola de todas las
comunidades. La comunidad agricola de Cerritos (CR) superd los valores recomendados
por normativas nacionales e internacionales para el As en el suelo alcanzando niveles de
Asde24.2+0.4 ug g!. De acuerdo con el estudio sobre la evaluacion de riesgo a la salud
humana, el consumo de agua contaminada presenta la mayor contribucién en los valores
de riesgo no cancerigeno y cancerigeno. En el estudio de translocacion de contaminantes
en la planta Phaseolus vulgaris L., se encontrd que mas del 50 % del contenido total de
As, Cd, Hg, Pb y Sb localizé6 en la parte aérea de la planta. La evaluacion de las
concentraciones de elementos potencialmente toxicos en granos de frijol comercial es
fundamental pues resalta la ausencia de una legislacion oficial mexicana con respecto a
estos elementos en las legumbres. Aunque los riesgos no cancerigenos fueron
considerados insignificantes tanto para adultos como para nifos, se identificd un riesgo

notable de cancer en cuatro muestras para adultos.
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1. Introduccion

Un gran riesgo de contaminacion al medio ambiente como el agua subterranea, el
suelo y los cultivos agricolas ocurre en regiones mineras que reportan elevadas
concentraciones de metales y metaloides, tal es el caso de la zona que comprende el
acuifero Cerritos-Villa Juarez. El acuifero Cerritos-Villa Juarez esta ubicado en el estado
de San Luis Potosi (SLP), geograficamente, el area se encuentra entre los paralelos 22°
05'y 22° 56' de latitud norte y entre los meridianos 100° 07"y 100° 28' de longitud oeste,
cubriendo una superficie de 2,039 km? de la porcion central del estado. Debido a su gran
extension, el acuifero comprende parte de los municipios de Guadalcézar, Cerritos y Villa
Juarez y pequefias porciones de San Nicolas Tolentino y Rio Verde en donde el 66.7 %
del agua que se extrae es para uso agricola, la cual es una actividad con un impacto
econdmico significativo ya que la mayor parte de los ingresos de la region dependen de

la misma (CONAGUA, 2020).

La mineria es una de las actividades econdmicas mas antiguas en México desde el
Periodo Colonial (1564-1810) (Quintanilla-Villanueva et al., 2020), e importante para la
economia del pais (Fernandez-Macias et al., 2020). El estado de SLP ha sido uno de los
principales productores de Ag, Au, Cu, Pb y Zn en todo el mundo por mas de 450 afios
(Fernandez-Macias et al., 2020). Guaxcama es una mina abandonada ubicada a 12 km al
sur de Villa Juarez. Este es un yacimiento de minerales de azufre, entre ellos cinabrio
(HgS) y arsenopirita (FeAsS). Esta mina fue una de las principales productoras de azufre
que fue cerrada temporalmente en el ano de 1912 a causa de la Revolucion Mexicana, y
el cierre definitivo se dio en 1972. Asi la actividad minera realizada en esta zona podria
representar una de las principales fuentes antropogénicas de contaminacion por Sb y Hg
(Quintanilla-Villanueva et al., 2020; Levresse et al., 2012), responsable por la
acumulacion de Cd en el medio ambiente (Tefera et al., 2021) y, de la contaminacion
debida a As y Pb en los pasivos mineros (Fernandez-Macias et al., 2020). La presencia
del As, Cd, Hg, Pb y Sb en el agua y suelo en regiones mineras de México ha sido
reportada en la literatura, demostrando los efectos de estos metales y metaloides en el
medio ambiente como, por ejemplo: absorcion, bioacumulacion y la translocacion de
estos elementos hacia los cultivos que se siembran en suelos contaminados (Fernandez-
Macias et al., 2020; Tefera et al., 2021; Osuna-Martinez et al., 2021; Rosas-Castor et al.,

2014). Sin embargo, las condiciones fisicoquimicas del suelo agricola pueden modificar
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la fitodisponibilidad de los nutrientes y contaminantes presentes en el sistema de raices

de las plantas.

El As es un metaloide que se encuentra en muchos minerales, combinado con azufre
y oxigeno, por ejemplo, arsenolita (As203), rejalgar (As2S2) y oropimente (As2S3) (Liu et
al., 2021). Una de las principales fuentes de exposicion de As es a través de la ingesta de
agua (Samiee et al., 2019). En el municipio de Matehuala, en SLP, la concentracion de
As reportada por Osuna-Martinez et al., (2021) para el agua superficial fue de hasta 8,684
ug L1, agua subterrdnea hasta 16,000 pg L™! y suelo hasta de 27,945 pg g !. El As esta
clasificado, segun la Agencia Internacional del Cancer, como cancerigeno del grupo 1,
para los humanos y la Agencia para Sustancias Toxicas y el Registro de Enfermedades
(ATSDR-USA, por sus siglas en inglés) lo considera neurotdxico, genotoxico,
embriotoxico (ATSDR, 2009). La toxicidad del As depende de su estado de oxidacion,

estructura quimica y solubilidad en los sistemas biologicos (Zmozinski et al., 2015).

El Cd es un elemento natural de la corteza terrestre en concentraciones en un rango
de 0.1-0.3 mg kg ! (Rzetata, 2016). En el suelo, el Cd se encuentra en concentraciones de
0.01-1.0 mg kg™ con una media mundial de 0.36 mg kg!' (Kubier et al., 2019). Suele
encontrarse como mineral, principalmente la greenockita (CdS) o combinado con otros
elementos como el oxigeno (O) y cloro (Cl), en la forma de 6xido o cloruro (ATSDR,
2008). Es uno de los metales mas dispersos en el suelo utilizado para agricultura, debido
al uso de fertilizantes fosfatados (ATSDR, 2008), lo que ocasiona problemas en la
productividad agricola y también en la salud de los consumidores de alimentos con suelos
contaminados por este metal. Martinez-Toledo et al., (2021) reportaron Cd total en el
suelo de Cerro de San Pedro y Villa de Paz, SLP, en un rango de 12-117.9 mg kg™ y 12.0-
368.7 mg kg™!, respectivamente. La ATSDR clasificé ese metal como la séptima sustancia
mas peligrosa. Una vez asimilado en el organismo, el Cd entra en el flujo sanguineo y
afecta los procesos histoldgicos y metabolicos, altera el equilibrio de enzimas oxidantes

y antioxidantes generando lesion en el higado (Samiee ef al., 2019).

El Hg es un metal ampliamente distribuido en el medio ambiente, siendo liberado en
el aire cuando se explotan depdsitos mineros, se queman desechos y carbon, como
resultado de la descomposicion normal de los minerales en las rocas, como el cinabrio
(HgS) y por la actividad volcanica (ATSDR, 2022). Este metal existe de diversas formas
quimicas, como el Hg metalico, inorganico y organico. El Hg se encuentra de forma

natural en el medio ambiente, en el suelo en niveles de concentracion de 0.01-0.20 mg
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kg! (Quintanilla-Villanueva et al., 2020). El Hg ha sido detectado en el suelo del
municipio de Cedral, SLP, por Morton-Bermea et al., (2015), donde reportaron
concentraciones en un rango de 0.9-55.8 mg kg™!. Las concentraciones, en el agua y suelo
reportadas por Quintanilla-Villanueva et al., (2020) en Villa Hidalgo, SLP, estaban en un
rango de 0.08-0.368 en ug L' y 0.34-41.76 mg kg™!, respectivamente. La alta exposicion
a Hg inorganico y metilmercurio (CH3Hg"), puede provocar dafios en el tracto
gastrointestinal, en el sistema nervioso y rifiones. Tanto el Hg inorganico como el

organico se absorben a través del tracto gastrointestinal (ATSDR, 2022).

El Pb también es un elemento que se encuentra de forma natural en la corteza terrestre,
principalmente como el mineral de galena (PbS) y, en menor medida, como anglesita
(PbS0O4) y cerusita (PbCO3) (ATSDR, 2019). Puede existir en los estados de oxidacion 0,
+2 y +4. Este elemento es altamente toxico, sin funciones biologicas conocidas en
vertebrados (diferentemente de metales como Ca, K, Na, Fe, Cu, Zn, Mn y Co que son
responsables por importantes funciones intracelulares como coagulacion de la sangre,
actividades en el sistema nervioso, regulacion de la cantidad del agua, reacciones
enzimaticas, crecimiento de huesos y tejidos). En los humanos, el Pb actuia como un
sustituto del Ca (importante para las funciones intracelulares, por ejemplo, impulsos
nerviosos y la division celular) (Fuchs et al., 2021; Zoroddu et al., 2019). Por ser
ampliamente utilizado como materia prima en la produccion industrial (fabricacion de
baterias, plésticos, vajillas, vidrio ceramico y productos de pintura) (ATSDR, 2019), los
efectos del Pb deben ser investigados, ya que la exposicion prolongada de los seres
humanos este metal ocasiona saturnismo (conjunto de sintomas derivados de la
intoxicacion crénica por Pb). En el suelo, tipicamente, la concentracion natural de Pb
varia de 15 220 pg g'! (ATSDR, 2020). Este metal pesado ha sido detectado en el estado
de SLP, por Razo et al., (2004), en el suelo del municipio de Villa de la Paz-Matehuala
en concentraciones de 31-3,450 mg kg ! como también en el suelo de cuatro municipios
de SLP (Cerro de San Pedro, Charcas, Cedral y Villa de la Paz) por Ferndndez-Macias et
al., (2020), encontrando valores de concentracion en un rango de 42.07-18,537.3 mg kg

!'para los municipios del estudio.

El Sb es un elemento natural encontrado en la corteza terrestre, agua y suelo, en
niveles de 0-31 mg kg™!, <0.1 pg L' y 0.3-10 mg kg™!, respectivamente. Generalmente,
estd en fases minerales de sulfuro como la estibina (Sb2S3) pero también se encuentra en

la forma de 6xidos y sus derivados. En el municipio de Real Catorce, en SLP, Levresse et
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al., (2012) reportaron Sb en sedimentos de residuos de la mineria y agua subterranea con
valores en un rango de 6,563-13,743 mg kg! y 0.7-2.2 mg L', respectivamente. Siendo
un elemento genotoxico, puede causar trastornos metabolicos que conducen a graves
problemas de salud como cancer, fuerte efecto irritante de la mucosa intestinal, vomito y

diarrea (Park et al., 2021).

El agua subterranea es especialmente importante para México porque contribuye con
37 % del agua total del pais y su uso en el sector agricola ocupa 20,500 mm? afio™! (Esteller
et al., 2012). En el estado SLP, el sector agricola es el principal usuario del agua del
acuifero Cerrito-Villa Juarez (CONAMA, 2020). Por esta razon resulta importante el
estudio de contaminantes prioritarios, como el As, Cd, Hg, Pb y Sb, ain més que recientes
estudios en el agua subterranea reportaron la elevada concentracion de As (>150 ug L)
en el municipio de Matehuala (Osuna-Martinez et al., 2021) y Sb (>1600 pg L) en el
municipio de Real Catorce (Levresse et al., 2012), ambos en SLP, superando los limites
permisibles por la Secretaria de Salud de México en agua potable, NOM-201-SSA1-2015
(SSA, 2015)de Asde 10 pg L' y Sbde 5 ug L!. En el estudio de Levresse et al., (2012),
en Real Catorce, SLP, se reportaron concentraciones de Pb de 0.1-1.0 ug L' y el Cd se
quedd por debajo del LOD. La NOM-201-SSA1-2015 (SSA, 2015) establece limites
méaximos de 10y 3 pg L! para el Pb y Cd, respectivamente. Quintanilla-Villanueva et al.,
(2020) reportaron concentraciones de Hg en la zona minera de Villa Hidalgo en SLP, en
el agua subterranea, en pg L', en un rango, de 0.08-0.368. La NOM-201SSA1-2015
(SSA, 2015), establece el limite maximo permisible de Hg en agua potable de 1 pg L.

Por otro lado, la evaluacion del grado de contaminacion del suelo por metales y
metaloides es fundamental para el estado de SLP. Las elevadas concentraciones de As,
Cd y Pb en los municipios Cerro de San Pedro y Villa de la Paz (Fernandez-Macias et al.,
2020) superan los valores maximos permitidos por la norma oficial mexicana NOM-147-
SEMARNAT/SSA1-2007, que establece las concentraciones permitidas para As, Cd y Pb
en suelo de uso agricola de 22 mg kg, 37 mg kg, 400 mg kg!, respectivamente
(SEMARNAT, 2007). Mientras que la concentraciéon del Hg en muestras de suelo en el
municipio de Cedral, SLP, super6 el valor maximo permitido de 23 mg kg'! por la NOM-

147-SEMARNAT/SSA1-2007 para Hg en suelo agricola.

Dado el problema de contaminacion de agua y suelo en zonas con actividad minera,
resulta importante evaluar ademads la calidad de los productos agricolas. Los vegetales

son importantes para la dieta humana, porque presentan minerales esenciales como Fe,
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K, P, S, Zn, Cu, Se Mg, Ca, y nutrientes, como vitaminas del complejo B, proteinas,
carbohidratos y fibras. Sin embargo, la bioacumulacion de metales a través del riego con
agua contaminada se ha convertido en un grave problema para los consumidores, porque
pueden generar dafos en la salud humana (Kumar et al., 2019) y también porque los
vegetales cultivados en suelos contaminados con PTE son fuentes directas de estos
elementos en la cadena alimentaria a través del consumo humano (Ibrahim et al., 2017)
aln mas, porque compromete el crecimiento y la calidad del cultivo agricola (Li et al.,

2010).

Con respecto al cultivo de frijol (Phaseolus vulgaris L.), esta planta pertenece a la
familia Fabaceae (Hammami et al., 2022). Esta leguminosa es la base de la alimentacion
de muchos paises, especialmente de América Latina y del Sudeste de Africa (Castro-
Guerrero et al., 2016), asi mismo, es la leguminosa de grano alimenticio més producida
y consumida en todo el mundo con un valor de mercado superior a las demas hortalizas.
Esta leguminosa es uno de los constituyentes mas importantes de la dieta humana, debido
a sus caracteristicas nutricionales, que incluyen proteina (22.06-32.63 %), fibra (29.32—
46.77 %), almidon resistente (9.16—-18.09 %), y lipidos (1.05-2.83 %) (Corzo-Rios et al.,
2020). En 2019, el frijol comun se sembrd en el mundo sobre 33,066,183 ha con
rendimientos alcanzables de 8,740 kg ha! (Hammammi et al., 2022). En México, la
cosecha de frijol comun super6 un millon doscientas mil toneladas en 2021, asegurando
al pais el séptimo lugar en exportaciones globales de frijoles, alcanzando
aproximadamente 750 millones de délares este afio. El frijol (Phaseolus vulgaris L) es
cultivado en 31 estados de México, siendo los principales productores: Zacatecas (35 %)
ubicado en el centro-norte de México, Sinaloa (12 %) y Durango (10 %) ubicados en el
noroeste de México, segiin informes del gobierno mexicano (SADR, 2022). Ademas de
destacarse como uno de los principales productores mundiales, el pais tiene un elevado
consumo de esta legumbre, con una tasa de consumo per cépita anual de 9.9 kg

(SAGARPA, 2017).

Los estudios sobre la concentracion de metales y metaloides en cultivos de frijol ain
son escasos. Sin embargo, plantas de Phaseolus vulgaris L. cultivadas en suelos
contaminados con metales y metaloides presentan una reduccidon en su crecimiento
debido a cambios en sus actividades fisiologicas y bioquimicas. Las plantas desarrollaron
un complejo sistema de defensa enzimadtica contra los efectos del estrés inducido por

metales y metaloides, como As, Cd, Hg, Pb y Sb. Las principales enzimas que participan
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en este sistema de defensa incluyen superdxido dismutasa (SOD), peroxidasa (POX),
guayacol peroxidasa (POD), catalasa (CAT), ascorbato peroxidasa (APX) y peroxidasa
glutation (GPX) (Sasi ef al., 2019; Khalil et al., 2021). Estas enzimas son fundamentales,
catalizando o participando directamente en la generacion de las especies reactivas de
oxigeno (ROS, por sus siglas en inglés), como radicales superoxidos (O2™), radicales
hidroxilos ("OH), peréxido de hidrégeno (H20,) y oxigeno singlete ('0.), siendo estas
especies mayoritariamente generadas en los cloroplastos, mitocondrias, peroxisomas,
membrana plasmatica y pared celular (Hasanuzzaman et al., 2020). En las plantas, la
enzima SOD est4 directamente relacionada con el estrés oxidativo, iniciando la primera
linea de defensa al convertir el O en H20,. Este HxO: generado puede ser
posteriormente convertido en H>O por las enzimas CAT, APX y GPX (Hasanuzzaman et
al., 2020). La Figura 1 muestra una representacion esquematica de algunas enzimas

involucradas en el estrés oxidativo en la planta Phaseolus vulgaris L.
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Figura 1: Representacion esquematica de enzimas involucradas en el estrés oxidativo.

Hay estudios que informan sobre los efectos de la concentracion de metales y
metaloides en plantas de frijol. Por ejemplo, la toxicidad de Cd es frecuentemente
asociada con una reduccion en el crecimiento (Bahmani et al., 2020). Asimismo, la
presencia de concentraciones elevadas de Hg en el suelo, generalmente alrededor de 20
mg kg ! de Hg, ha resultado en una disminucion del crecimiento de los brotes, clorosis

foliar y necrosis en los bordes y puntas de las hojas (Lima et al., 2019). Respecto al Pb,
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se ha identificado que Phaseolus vulgaris L. actia como hiperacumulador en el sistema
radicular, segtin estudios previos (Eid et al., 2020). Adicionalmente, investigaciones sobre
los efectos del As en el crecimiento de las plantas han revelado sintomas desde la
inhibicién del crecimiento de las raices hasta la muerte después de la exposicion

(Caporale et al., 2013).

En este contexto, el proposito fundamental de la investigacion es llevar a cabo la
determinacion de las concentraciones de As, Cd, Hg, Pb y Sb en agua y suelo, con especial
énfasis en analizar la translocacion de estos metales y metaloides en los cultivos de frijol
de la region situada en la zona del acuifero Cerritos-Villa Juarez, en el estado de San Luis
Potosi. Paralelamente, se busca evaluar el riesgo potencial para la salud asociado al
consumo de agua contaminada, ingesta, contacto dérmico e inhalacion de particulas de
suelos y, ademas a través del consumo de frijoles que podrian estar contaminados debido
a la exposicion del cultivo a metales y metaloides presentes en el suelo. Este enfoque
integral permitird comprender mejor las implicaciones para la salud humana derivadas
del consumo de frijol cultivado en la mencionada region, contribuyendo asi a la toma de

decisiones informadas en materia de seguridad alimentaria y contaminacion ambiental.
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2. Antecedentes

Shams et al., (2020) evaluaron las concentraciones de As, Cd y Cr en el agua
subterranea y los riesgos asociados para la salud humana en zonas alrededor de las minas
de Joghatai, Iran. Las 26 muestras de 13 areas rurales cerca de las minas fueron
recolectadas para su posterior analisis por espectrometria de absorcion atdmica (AAS, por
sus siglas en inglés). Las concentraciones, en pg L', reportadas para As, Cd y Cr en el
agua subterranea de las areas de estudio fueron 15.2-22.0, 0.3-1.8 y 19.4-180.6,
respectivamente. A partir de los resultados en las 13 areas rurales fueron usadas para
evaluar la exposicion cronica por la ingesta diaria (CDI, por sus siglas en inglés) en
adultos y nifios por via oral y dérmica. La via de exposicion mdas importante para los
metales en aguas subterraneas ocurre a través de la via de ingestion. Los valores de riesgo
carcinogénico (CanR) por via oral de As y Cr en el agua potable para los nifios de las
zonas de estudio estuvieron por encima del limite de 1 x 10™* de la guia de evaluacion de
riesgos de la Agencia de Proteccion Ambiental de Estados Unidos (USEPA), siendo este
calculado como el producto de CDI x CSF, donde CSF representa el factor relacionado al

riesgo de cancer que es 1.5, 6.1 y 0.5 mg kg! dia™! para As, Cd y Cr, respectivamente.

Rivera-Rodriguez et al., (2019) evaluaron la calidad del agua subterranea del acuifero
Apan en el estado Hidalgo, que es una regién minera en México. Los autores analizaron
variables relacionadas con los procesos de mineralizacion, antecedentes geogénicos y la
contaminacion antropogénica, como materia orgdnica e indicadores microbianos. La
determinacion de los metales Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb y Zn fue por
espectrometria de absorcion atdmica con llama (FAAS, por sus siglas en inglés) y la
concentracion de los metales se presento en el siguiente orden: Mn> Fe> Al> Ni> Cr>
Pb> Cd> Cu con concentraciones en pg L™ de 5145 £ 730, 395 + 213,253 + 34, 50.5 +
2,31 £ 7,28 £26, 125 £ 1 y 11 + 8, respectivamente. Aunque los autores no
proporcionaron los limites de deteccion (LOD), sefialaron que no se detectd arsénico (As)
tampoco zinc (Zn) en ninguna de las muestras. Esta observacion es notable, dado que el
arsénico es un contaminante comunmente reportado en el agua subterranea de esta region

de estudio.

Gamino-Gutiérrez et al., (2013) evaluaron la contaminacion por As y Pb en suelo
urbano y su efecto en la salud de los nifios, en Villa de la Paz, SLP, México, un historico
sitio minero con actividades durante mas de 200 afios. Se recolectaron muestras de suelo

en areas urbanas, patios escolares y jardines de casas. Las muestras fueron digeridas con
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HNO; 25 % y HCI 10 % en un sistema de extraccion por microondas. La determinacion
de Pb se llevd a cabo por FAAS y el As por espectrometria de absorcion atémica con
generacion de hidruros (HG-AAS, por sus siglas en inglés). Las concentraciones en las
muestras de suelos, en mg kg™, obtenidas para As fueron reportadas en un rango de 212-
16,595 y el Pb de 37-16,991. El monitoreo de exposicion y efecto en los nifios fue a través
de los biomarcadores: niveles de Pb en la sangre (BLL, por sus siglas en inglés),
concentracion de As en la orina (UAs) y células exfoliadas bucales (MEC). La
concentracion de Pb en la sangre estuvo en el rango de 2.0-21.85 ug dL!, el As en la orina
en 5.4-283.4 pg g creatinina y las células micronucleadas exfoliadas en 0-3.2 MEC
1000°! células!. La NOM-199-SSA1-2000 establece el limite de Pb en la sangre de 10 pg
dL! y los valores basales para UAs y MEC fueron propuestos por Bonassi et al., (2011)
ambos en 1.7 ug g creatinina! y MEC 1000 células, respectivamente. Con este
estudio se confirmd el riesgo para la salud de la poblacion infantil expuesto a suelos

contaminados con As y Pb por residuos mineros.

Pérez-Vazquez et al., (2016) determinaron As, Cd, Hg y Pb en el suelo de cuatro zonas
de SLP, Santa Maria Picula, Cuatlamayan, ciudad de San Luis Potosi y Mezquitic v,
también, realizaron un estudio de evaluacién de riesgos para la salud humana. Las
muestras de suelo fueron digeridas con HNO; 25 % utilizando un sistema de digestion
asistido por microondas. La determinacion de Cd y Pb fue por FAAS en cuanto la
determinacion del As y Hg fue por espectrometria de absorcion atomica con generacion
de hidruros en llama (HG-FAAS). Las concentraciones fueron reportadas, en mg kg™ en
las cuatro zonas en un rango de 1.00-263, 1.01-16.9, 0.06-2.34 y 25.3-432 para As, Cd,
Hg y Pb, respectivamente. El riesgo no cancerigeno de los metales estudiados se estimé
de acuerdo con los métodos descritos por la Agencia de Proteccion Ambiental de los
Estados Unidos para la evaluacion de riesgos para la salud (USEPA). De acuerdo con los
resultados la contribuciéon media de la ingestion de As fue aproximadamente 88 % de los
valores medios totales de la dosis diaria promedio para las cuatro areas (especificamente,
88.0, 87.9, 87.9, 88.3 % para Santa Maria Picula, Cuatlamayan, ciudad de San Luis Potosi
y Mezquitic, respectivamente), mientras que la contribucioén dérmica es solo 12 % para
las cuatro areas (12.0, 12.1, 12.1, 11.7 % para las areas, Santa Maria Picula, Cuatlamayan,
ciudad de San Luis Potosi y Mezquitic, respectivamente). Concluyeron, entonces, que la
exposicion al suelo contaminado de estos sitios puede representar un riesgo no

cancerigeno para las poblaciones infantiles que viven en las areas estudiadas.
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Quintanilla-Villanueva et al., (2020) evaluaron por primera vez los riesgos para la salud
humana relacionados con Hg en siete localidades de la zona minera de Villa Hidalgo en
SLP, México. El contenido total de Hg se analiz6 en muestras de agua subterranea y suelo.
Ademas, en el suelo, se llevo a cabo el fraccionamiento del Hg utilizando el método de
extraccion secuencial, y se investigd la especiacion del mercurio en formas Hg*' y
CH;3Hg', tanto inorganica como organica, respectivamente. La determinacion del Hg total
en el agua, las muestras de suelo (digeridas con HNOs al 65 %, HCl al 37 % y H20O» al 30
%) y la fraccion de suelo extraible en agua fueron analizadas mediante espectrometria de
fluorescencia atdmica por generacion de vapor frio (CV-AFS). La especiacion de Hg en
el suelo para el Hg inorganico Hg?" y organico CH3Hg" fue a través de cromatografia
liquida de alta resolucién acoplada a espectrometria de fluorescencia atdémica por
generacion de vapor frio (HPLC-CV-AFS, por sus siglas en inglés). La concentracion
total de Hg en agua estaba en un rango de 0.08-0.368 pg L' para las siete localidades.
Para el suelo, los resultados reportados, en mg kg™!, en un rango de 0.34-41.76. El analisis
de especiacion de Hg mostrd que la especie de Hg inorganico, Hg?", fue la forma
dominante en los suelos, con concentracion en un rango de 142-1841 pg kg™!. Sobre los
riegos a la salud humana, se observo que la via mas importante de riesgo a la salud por la
presencia de Hg podria estar relacionadas con la ingesta de particulas del suelo seguida
del agua. Mediante el calculo del indice de riesgo, se observd un riesgo significativo no
cancerigeno de exposicion al Hg a través del suelo y el agua para los nifios de Villa

Hidalgo, SLP.

En cuanto a estudios sobre la bioacumulacion y translocacion, Zhuang et al., (2009)
evaluaron la concentracion de Cu, Zn, Pb y Cd en el suelo y diversos vegetales (Brassica
juncea, Nelumbo nucifera, Colocasia esculenta, Ipomoea batatas, Daucus carota,
Momordica charantia) y los riegos para la salud humana asociados al consumo de estos
alimentos en cuatro poblados (Zhongxin, Fandong, Liangqgiao y Shangba) cercanos a la
mina Dabaoshan, provincia de Guangdong, en el sur de China. Los metales fueron
extraidos de las muestras de suelo con acido dietilentriamina pentaacético (DTPA) para
la evaluacion de la fraccion extraible, las muestras de suelo digeridas con una mezcla de
HNO3, HCIO4 y HF concentrados y los vegetales con HNO3; y HCIO4 en una proporcioén
5:1 para la determinacion del contenido total. Los metales fueron analizados en extractos
de DTPA y digeridos acidos de suelos y plantas mediante FAAS, mientras que Pb y Cd

en vegetales fueron determinadas usando espectrometria de absorcion atdmica en horno
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de grafito (GF AAS, por sus siglas en inglés). Las concentraciones totales de Cu, Zn, Pb
y Cd, en mg kg'!, para suelos estuvieron en un rango de 213-703, 234-1100, 130-386 y
1.6-5.5, respectivamente. Entre los vegetales analizados se encuentra el Phaseolus
vulgaris L. con concentraciones base a peso fresco para Cu, Zn, Pb y Cd, en mg kg!, 0.98
+ 0.24, 7.71 £ 0.62, 0.12 = 0.01 y 0.02 £ 0.00, respectivamente. La ingesta dietética
estimada fue basada en estudios anteriores que reportaron valores de 274 pg dia™ de
metales. Al comparar la ingesta dietética estimada y los cocientes de riesgo para el Pby
el Cd, se determind la existencia del riesgo potencial para la salud de los habitantes a

través del consumo de cultivos contaminados.

Rosas-Castor et al., (2014) evaluaron la contribucion de los pardmetros quimicos del
suelo en la acumulacion y traslocacion de As en el cultivo de maiz en tres sitios cercanos
al area minera de Villa de la Paz en SLP. Muestras de suelo, agua de riego y maiz se
recolectaron en dos zonas de Matehuala y en una zona del municipio de Villa de Ramos.
En este estudio, la concentracion total de As y su especiacion se llevaron a cabo utilizando
espectrometria de fluorescencia atdémica con generacion de hidruros (HG-AFS, por sus
siglas en inglés) e espectrometria de fluorescencia atomica con generacioén de hidruros
acoplada a cromatografia de iones (IC-HG-AFS, por sus siglas en inglés),
respectivamente. En las areas de Matehuala, se identificaron las concentraciones mas
elevadas de As total en el cultivo de maiz. En el agua de riego, se registr6 una
concentracion de 1,408.6 £+ 69.2 ug L', Por su parte, en las muestras de suelo digerido,
la concentracion fue de 43.68 + 4.79 mg kg™!. En cuanto a las partes de la planta de maiz,
los niveles mas altos de As se encontraron en las raices, con una concentracion de 54.22
+1.32 mg kg™ Le siguieron el tallo con 2.89 + 0.08 mg kg™!, la hoja con 2.16 + 0.20 mg
kg!, y finalmente, el grano con una concentracion de 0.27 + 0.01 mg kg!. En general, la
concentracion total de As obtenida en el cultivo de maiz fue del orden raiz > tallo > hoja
> grano. El estudio también demostré que los parametros como Fe y Mn en suelos
agricolas se correlacionaron fuertemente con la translocacion de As al tallo. El alto
contenido de Fe y Mn en el suelo se relacion6 con la disminucion de la concentracion de
As en la parte aérea de la planta y reducir la transferencia a través de la cadena alimentaria.
Las especies inorganicas fueron la forma predominante que se encuentra en los alimentos
para el ganado, lo que sugiri6 un importante riesgo de intoxicacion. Por lo tanto,

concluyeron que una atencion cuidadosa a los cambios quimicos en la rizosfera de las
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zonas agricolas que podrian afectar la transferencia a través de la cadena alimentaria

puede reducir el riesgo de intoxicacion de los consumidores de maiz.

En cuanto a la planta de estudio en este estudio Phaseolus vulgaris L., Bano et al.,
(2019) evaluaron los efectos del arseniato de sodio (As>") sobre Phaseolus vulgaris L. en
Himachal Pradesh Krishi Vishva Vidyalaya, India. Las macetas fueron preparadas con 1
kg de arena tratadas con diferentes concentraciones de As (V), 0, 0.001, 0.01, 0.1, 1 y 2
mM, donde se cultivaron 20 semillas. Los resultados sobre los efectos de la concentracion
de As (V) en la morfologia mostraron que la altura de los brotes aumento6 hasta 1 mM, y
se encontré mas alta a 0.1 mM, mientras que la longitud de la raiz también aumenta con
la concentracion de As, luego se reduce (a partir de 1 mM) y se encontré6 como maximo
a 0.01 mM. Sobre la germinacion de la semilla el porcentaje de germinacion a diversas
concentraciones fue 77 % de control, 0.001 mM 87 %, 0.01 mM 90 %, 0.1 mM 88 %, 1
mM 66 % y 2 mM 41 %. La reduccion de los pardmetros de crecimiento fue mas
pronunciada en las raices que en los brotes. La toxicidad inducida por As en la morfologia
de la planta Phaseolus vulgaris L. aument6 con el aumento de las concentraciones. Con
respecto a los efectos del As a los antioxidantes, se observo un aumento en la actividad
de la enzima antioxidante con un aumento en las concentraciones de As en los tejidos, la
peroxidasa aument6 hasta 1 mM, mientras que la catalasa y la enzima superoxido
dismutasa aumentaron hasta 2 mM. Esto indica que Phaseolus vulgaris L. puede tener un
mecanismo de desintoxicacion para hacer frente a concentraciones tan altas de As. Por lo
tanto, la respuesta de la planta depende de la concentracion de metales y de la intensidad

del estrés.

Chandra et al., (2018) investigaron el crecimiento, la tolerancia y las caracteristicas
de acumulacion de plantas de frijol, Phaseolus vulgaris L., cultivadas en suelos
contaminados con diferentes especies de As en Bengala, India. Los resultados presentados
indicaron que antes de la introduccion de la especie de As en las macetas, todas las plantas
parecian mostrar patrones de crecimiento similares. Independientemente de la especie As,
los resultados indicaron acumulacion de As tanto en los brotes como en las raices, que
aumentd con la concentracion creciente de especies de As aplicadas en el suelo. En las
raices, la concentracion de As (III), en el suelo contaminado con 20 mg kg™ de As (III)
fue de 12.63 +0.13 mg kg™, mientras en suelo contaminado 50 mg kg™! 24.24 + 0.35 mg
kg!. En los brotes, la especie As (V), en suelos contaminados con 20 y 50 mg kg™, las

concentraciones reportadas fueron 9.19 + 0.54 y 14.52 + 0.45 mg kg™!, mientras en las
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raices la concentracion reportada fue de 10.88 + 0.34 y 15.33 = 0.24 mg kg™! en el suelo
contaminado con 20 mg kg'y 50 mg kg'!, respectivamente. El acido dimetilarsénico
(DMA), en las raices, las concentraciones reportadas fueron 8.98+0.56 y 13.12+0.11 mg
kg!, para suelos contaminados con 20 y 50 mg kg™!, respectivamente, mientras los brotes
4.13+0.11 y 8.59+0.26 mg kg para suelos contaminados con 20 y 50 mg kg,
respectivamente. Con respecto a la translocacion del As, el estudio comprob6 que los TF
(factor de translocacion) fueron inferiores a 1, lo que sugiere que la planta no es un
hiperacumulador, que retiene la mayor parte del As absorbido en sus raices con una

translocacion limitada a los brotes y, por lo tanto, es tolerante al As.
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3. Analisis critico de la literatura

Estudios en México, especialmente en SLP, en zonas con actividad minera reportan
la presencia de As, Cd, Hg, Pb y Sb, incluso en elevadas concentraciones, en agua, suelo
y plantas, en los municipios de Matehuala, Real Catorce, Cerro de San Pedro, Villa de la
Paz, Villa Hidalgo (Levresse et al., 2012; Rosas-Castor et al., 2014; Quintanilla-
Villanueva et al., 2020; Fernandez-Macias et al., 2020; Osuna-Martinez et al., 2021), lo
que puede representar un gran riesgo para la salud de la poblacion cercana a dichas zonas,
debido a translocacion, especiacion y movilidad de estos elementos en cultivos agricolas.
Por lo tanto, es muy importante realizar estudios, que permitan la determinacion de PTE,
como metales y metaloides, su bioacumulacion y translocacidon en cultivos agricolas.
Estudios sobre el grado de acumulacion y translocacion y los efectos de elevadas
concentraciones de metales en frijol, todavia son escasos en la literatura. Sin embargo,
tanto Chandra et al., (2018) como Bano et al., (2018) realizaron investigaciones que
arrojan luz sobre este tema. Chandra et al., (2018) encontraron que el arsénico tiende a
acumularse en las raices con una baja tasa de translocacion, mientras que Bano et al.,
(2018) descubrieron que la toxicidad del arsénico impacta la morfologia de la planta de

frijol, aumentando con la concentracion del metaloide.

Enrelacion con la evaluacion de riesgos en zonas mineras de San Luis Potosi, diversos
estudios han demostrado un riesgo no cancerigeno significativo de exposicion al arsénico
y mercurio a través del suelo y el agua para los nifios de Santa Maria Picula, Cuatlamayan,
la ciudad de San Luis Potosi, Mezquitic y Villa Hidalgo. Este riesgo se da tanto por la
ingesta, inhalacion y contacto dérmico con el suelo, como por la ingesta diaria de agua.
Ademas, se ha determinado este riesgo a través del calculo del coeficiente de riesgo,
segun investigaciones realizadas por Quintanilla-Villanueva et al. (2020) y Bano et al.
(2018). En Villa de la Paz, el riesgo fue evaluado a través de la concentracion de Pb en la
sangre de nifios, donde encontraron valores de hasta 21.5 pg dL!, siendo el maximo

permisible por la NOM-199-SSA1-2000 de 10 pg dL! (Gamifio-Gutiérrez et al., 2013).

A la fecha no se encontraron antecedentes que evidencien la determinacion,
acumulacidn, translocacion y disponibilidad de los contaminantes prioritarios As, Cd, Hg,
Pb y Sb a través del uso de técnicas espectroscopicas en el sistema agua de riego-suelo-
planta en la zona del acuifero Cerritos-Villa Judrez, donde se localiza la mina de
Guaxcama, en SLP y, no hay estudios relacionados a evaluacion de riesgo a la salud

humana por la potencial exposicion a estos elementos en cultivos de frijol, lo que hace
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que este proyecto sea importante para la poblacion que vive en la zona del acuifero,

especialmente para las comunidades cercanas a la mina Guaxcama.
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4. Aportacion Cientifica

El desarrollo de una metodologia integral que permite evaluar la translocacion de As,
Cd, Hg, Pb y Sb en el sistema agua-suelo-planta de frijol en la zona del acuifero Cerritos-
Villa Juarez, para conocer el grado de exposicion humana a estos metales y metaloides a
través de la ingesta de esta leguminosa y evaluar los efectos de los diversos factores, como
pH, materia orgénica, involucrados con la distribucion y biodisponibilidad de dichos

metales y metaloides en el suelo.
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5. Hipotesis y Objetivos

5.1. Hipotesis
La presencia de As, Cd, Hg, Pb y Sb en el agua y el suelo, ademas de la acumulacion
y translocaciéon de estos elementos desde las raices hasta los granos en los cultivos de
frijol de la region del acuifero Cerritos-Villa Judrez en el estado de SLP, representa un

riesgo para la salud humana.

5.2. Objetivo general
Determinar el grado de translocacion de los contaminantes prioritarios As, Cd, Hg, Pb
y Sb en cultivos de frijol en la zona agricola del acuifero de Cerritos-Villa de Juarez, SLP
y evaluar el riesgo potencial para el ser humano por la presencia de dichos metales y

metaloides.

5.3. Objetivos especificos

5.3.1. Definir los sitios agricolas de muestreo de suelo, agua y cultivo de
frijol

5.3.2. Disefiar y ejecutar el plan de muestreo en los sitios seleccionados.

5.3.3. Caracterizar fisicoquimicamente el suelo agricola: carbono
organico total, F-, Cl-, NO3-, SO42-, PO43- , pH, conductividad,
composicion elemental y mineral, determinacion de Ca, Cu, Fe,
Mny Zn.

5.3.4. Caracterizar fisicoquimicamente el agua de riego: pH, oxigeno
disuelto, F-, Cl-, NO3-, SO42-, PO43-, carbono organico total y
determinacion de Ca, Cu, Fe, Mn y Zn.

5.3.5. Determinar el contenido As, Cd, Hg, Pb y Sb en agua, suelo y
cultivo de frijol de la zona agricola del acuifero de Cerritos-Villa
de Juarez, SLP.

5.3.6. Aplicar una metodologia de extraccion secuencial para la
determinacion de la movilidad de los contaminantes en el suelo
agricola.

5.3.7. Evaluar el riesgo para la poblacioén a través del agua, suelo y
cultivo de frijol debido a la presencia de metales y metaloides.

5.3.8. Evaluar el riesgo para la salud humana asociado al consumo de
frijol comercial mediante un analisis de la presencia de elementos

potencialmente toxicos (As, Cd, Hg, Pb y Sb).
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6. Marco tedrico

6.1. Espectroscopia atomica

La espectroscopia atomica se fundamenta en la interaccion de la radiacion
electromagnética con la materia. La clasificacion de los métodos en espectroscopia
atomica se realiza en funcion de la interaccion de la radiacion con los atomos libres del
analito, dividiéndose en tres grupos principales: espectroscopia de emision atomica (AES,
por sus siglas en inglés), espectroscopia de absorcidon atomica (AAS, por sus siglas en

inglés) y espectroscopia de fluorescencia atomica (AFS, por sus siglas en inglés).

La emision atomica implica transferencia de energia, generalmente por calentamiento.
Cuando un atomo absorbe energia, por ejemplo, a través de la absorcion de la radiacion
electromagnética, un electrén puede ser excitado a un nivel de energia superior (transicion
electronica). Sin embargo, este estado excitado es inestable y el electron tiende a regresar
a su nivel de energia original. Cuando esto ocurre, la energia extra absorbida se libera en
forma de radiacion electromagnética. La AAS y AFS seran discutidas, posteriormente, en

las en secciones 6.1.1 y 6.1.2.

En la determinacion de metales y metaloides en matrices ambientales, diversas
técnicas analiticas permiten evaluar niveles de concentracion que abarcan desde partes
por millon hasta partes por billon. Entre las técnicas atdmicas de mayor relevancia se
destacan la AAS, AFS y la espectrometria de emision Optica con plasma acoplado
inductivamente (ICP OES). Estas técnicas, integrantes de los métodos espectroscopicos
opticos, utilizan radiacion de la region UV-VIS del espectro electromagnético (180-780

nm) (Penner, 2017; Skoog et al., 2015).
6.1.1. Espectrometria de absorcion atomica

La espectrometria de absorcion atomica, desarrollada por Alan Walsh en 1952, ha
evolucionado como una técnica fundamental para la determinacion de metales y
metaloides en diversas matrices. Walsh resaltdo la importancia de utilizar fuentes de
emision de lineas con la mayor estrechez posible al realizar mediciones por AAS,
teniendo en cuenta la limitacion de la resolucion de los espectrometros contemporaneos
para trabajar con fuentes continuas de radiacion. Walsh abord¢ las dificultades asociadas
con el registro de espectros de absorcion atomica de llamas con una fuente continua y

concluy6 que se requeriria un monocromador con una resolucion de aproximadamente 2
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pm (picometros), superando ampliamente la capacidad del mejor espectrémetro
disponible en su laboratorio en ese momento. La alta selectividad, precision, exactitud y
facilidad operativa son elementos cruciales que han consolidado la prevalencia y utilidad

continua de esta técnica (Welz et al., 2003; Becker-Ross et al., 2006; Welz et al., 2014).

La técnica de AAS estd basada en el hecho de que atomos en el estado gaseoso y
fundamental pueden absorber la radiacion, en longitudes de onda especificas, de una
fuente externa de radiacidn, pasando para el estado excitado, siendo la informacion del
analito adquirida a través de la medicion de la cantidad de radiacion electromagnética
absorbida como resultado de la excitacion (Skoog et al., 2015). La energia necesaria para
inducir la excitacion en un dtomo esta relacionada con la longitud de onda o la frecuencia

a través de la ecuacion de Planck (Ecuacion 1).
E=hv=— [Ecuacion 1]

Donde FE representa la energia necesaria para la transicion electronica en el a&tomo, 4
es la constante de Planck (6.6254 x 103* J s™!), v es la frecuencia de la onda, c es la
velocidad de la luz y 4 es la longitud de onda (Skoog et al., 2018). La ecuacion de Planck
establece que el cambio de energia E en un 4&tomo debe ser igual a la energia /v del foton
asociado. En el marco de la teoria cudntica, se postula que unicamente ciertos niveles de
energia bien definidos son permitidos en los atomos. En consecuencia, la diferencia de
energia entre estos niveles estd claramente definida, y solo ciertas longitudes de onda
pueden ser emitidas o absorbidas por un atomo. Dado que cada elemento quimico
presenta una configuracion electronica especifica en niveles energéticos particulares, solo
se autorizan determinadas transiciones electronicas. Estas transiciones son las que
delinean el espectro de absorcion y emision singular de cada elemento (Skoog et al., 2018;

Welz & Sperling, 1998).

Los métodos cuantitativos de absorcion implican la medicion de la intensidad de la
radiacion antes de que el haz pase a través del medio que contiene el analito (Po) y después
de pasar a través de la muestra (P). Dos términos ampliamente utilizados en la AAS y que
estan relacionados con el cociente Pp y P son la transmitancia y la absorbancia. La
transmitancia (7) se refiere a la fraccion de la radiacion incidente que logra pasar a través

de la muestra sin ser absorbida, siendo calculada de acuerdo con la Ecuacién 2 (Skoog et

al., 2018).
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T =— [Ecuacion 2]

La absorbancia (4) es una medida cuantitativa de la cantidad de radiacion absorbida por

la muestra. Se relaciona con la transmitancia mediante la Ecuacion 3 (Skoog et al., 2018).
A= —log,,T = log % [Ecuacion 3]

La relacion entre la absorbancia de una muestra y la concentracion del analito presente
en dicha muestra se basa en la Ley de Lambert-Beer, también conocida simplemente
como la Ley de Beer. La Ley de Beer se expresa de acuerdo la Ecuacion 4 (Skoog et al.,

2018).
A = abc [Ecuacion 4]

Donde A es la absorbancia, a es la absortividad molar, b es la longitud del camino

optico y ¢ la concentracion del analito.

En el marco de la AAS, tres técnicas se destacan para transformar la muestra en vapor
atomico: la AAS con llama, ampliamente utilizada para el monitoreo y determinacion de
elementos en el rango de mg L' a ng L', focalizandose en el andlisis de soluciones; la
AAS con horno de grafito, reconocida por su alta sensibilidad y robustez en la
determinacion de elementos traza, siendo capaz de manejar tanto muestras liquidas como
solidas, con un rango de trabajo que abarca desde pg L™ a ng L™! en soluciones y de mg
kg a pg kg en muestras sélidas; y la generacion quimica de vapor (CVG, por sus siglas
en inglés), ampliamente empleada para analitos susceptibles de convertirse en
compuestos gaseosos, como es el caso de la generacion de hidruros (HG, por sus siglas
en inglés) (Welz et al., 2004). Ademas, los atomizadores de tubo de cuarzo (QTA, por sus
siglas en inglés) representan una alternativa en este contexto, facilitando la vaporizacion
eficiente de muestras para su posterior andlisis (D’Ulivo & Sturgeon, 2022). La

generacion de vapor sera presentada en la seccion 6.2.

Las fuentes de radiacion electromagnética utilizada por los equipos en AAS consisten
en lamparas de catodo hueco y lamparas de descarga sin electrodos. Las lamparas de
catodo hueco fueron desarrolladas para emitir radiacion a longitudes de onda especificas
para cada elemento. Las ldmparas de catodo hueco cuentan con un anodo de tungsteno y
un catodo (construido con el metal del analito de interés) sellados en un tubo de vidrio

lleno con gas inerte, como el argdn, a una presion de 1 a 5 torr. Cuando se aplica una
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diferencia de potencial, generalmente de 300 V, el gas inerte es ionizado generando una
corriente de 5-15 mA. Si el voltaje es suficientemente grande, los cationes chocaran con
el catodo con suficiente energia para expulsar algunos de los atomos del metal y para
producir una nube atomica, en donde algunos de los atomos de metal expulsados se
encuentran en estado excitado y emiten sus longitudes de onda caracteristicas conforme
regresan a su estado fundamental. Las lamparas de descarga sin electrodos representan
fuentes utiles de espectros de lineas atdomicas, ofreciendo intensidades radiantes
generalmente una o dos 6rdenes de magnitud superiores a las lamparas de catodo hueco.
Una lampara tipica consiste en un tubo de cuarzo sellado que contiene unos pocos torr de
un gas inerte, como el argon, y una pequeiia cantidad de metal (o su sal) cuyo espectro se
pretende obtener. Esta lampara carece de electrodos, siendo energizada por un campo de
radiacion de radiofrecuencia o microondas de alta intensidad. La ionizacién del argon
genera iones que, bajo la influencia del componente de alta frecuencia del campo, se
aceleran hasta adquirir la energia necesaria para excitar los atomos del metal cuyo

espectro se busca (Skoog et al., 2018).

Mediante la espectrometria de absorcion atomica con fuente de linea (LS AAS, por
sus siglas en inglés) se dispone de una técnica altamente selectiva y no es necesario el uso
de monocromadores de alta resolucion. Los monocromadores son componentes opticos
utilizados para aislar una banda de la longitud de onda deseada, de tal manera que solo se
detecta y mide la banda de interés. Las ventajas de usar el LS AAS incluyen: disefio
simple y econdmico, alta selectividad y especificidad, interferencia espectral reducida
causada por lineas superpuestas (a pesar de la absorcion de la radiacion por moléculas en
la misma longitud del analito de interés). Entre las desventajas, la mas citada es el hecho
de que solo se puede medir un elemento a la vez, es decir, la técnica es monoelemental, y
la necesidad de tener una lampara para cada elemento a analizar. La mayor limitacion de
LS AAS es el hecho de que la absorcion solo se mide en intervalos espectrales estrechos,
hecho que reduce considerablemente la informacion sobre el entorno espectral (Welz et

al., 2014).

Uno de los detectores de fotones mas utilizados en AAS es el tubo fotomultiplicador,
que amplifica automaticamente la sefial eléctrica en un orden de magnitud de 10°. Esta
caracteristica ofrece una gran ventaja en la utilizacioén de estos detectores. Sin embargo,
la llegada aleatoria de fotones en el tubo fotomultiplicador, las interferencias quimicas,

espectrales y causadas por la emision de la radiacion mediante la llama generan el ruido
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(término utilizado para describir fluctuaciones, y cada variable no controlada) siendo
necesario realizar la correccion de fondo, para disminuir el ruido que afecta la calidad de
los resultados analiticos. La correccion de fondo puede ser realizada a través de una
lampara de fuente continua, ldmpara de catodo hueco pulsada o mediante el efecto
Zeeman. Cuando se utilizan atomizadores electrotérmicos la correccion de fondo puede
ser mediante al efecto Zeeman, donde se utiliza un campo magnético para separar lineas
espectrales que, normalmente, son de misma energia en componentes con diferentes
caracteristicas de polarizacion, siendo, por tanto, la absorcion del analito y fondo
separados debido a distintos comportamientos magnéticos y de polarizacion. La lampara
de deuterio (utilizada como fuente continua) desempefia un papel crucial en la correccion
de interferencias generadas por el fondo absorbente en la region ultravioleta-visible. En
este proceso, se lleva a cabo la medicion de absorcion tanto en presencia de la [ampara de
deuterio como de la ldmpara del analito. La lectura registrada mediante la ldmpara de

deuterio se emplea posteriormente para corregir la sefial de fondo (Skoog et al., 2018).

A diferencia de la AAS convencional, la espectrometria de absorcion atdmica de alta
resolucion con fuente continua (HR-CS AAS, por sus siglas en inglés) integra tecnologias
avanzadas para mejorar aun mas la resolucion espectral y la sensibilidad en la medicion
de absorcion atomica. La Figura 2 presenta la configuracion del equipo. Esta técnica
emplea una lampara de arco corto de xenon de alta intensidad, que opera con una potencia
de 300 W como fuente de radiacion primaria, que opera en modo /ot spot y emite la
radiacioén en un espectro continuo entre 190 y 900 nm. La radiacion se dirige hacia el
doble monocromador de alta resolucion conocido como DEMON, el cual incide sobre un
prisma y una red de difraccion echelle. La funcion del prisma es seleccionar el espectro
de interés, mientras que la red echelle proporciona una alta resolucion, aproximadamente
2 picometros por pixel (unidad fotosensible del detector) a 200 nm. Al final del proceso,
tras la separacion de las lineas, la radiacion alcanza el detector, un dispositivo de carga
acoplada (CCD, por sus siglas en inglés), basado en silicio con 588 pixeles, 200 de los

cuales se utilizan con fines analiticos (Welz et al., 2005).
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Figura 2: Representacion esquematica de un espectrometro de absorcion atomica de alta
resolucion con fuente continua. Se incluyen: (1) ldmpara de arco corto de xenén, (2)
espejos focalizadores, (3) atomizador, (4) ranura de entrada, (5) espejos parabolicos, (6)
prisma, (7) ranura intermedia ajustable, (8) red echelle y (9) detector CCD (Adaptado de
Welz & Sperling, 1998).

Las ventajas de la HR-CS AAS son notables. En comparacion con la LS AAS, la HR-
CS AAS las principales ventajas son: a) utiliza una tnica fuente de radiacion para todos
los elementos y lineas analiticas, b) presenta limites de deteccion (LOD) y precision
superiores debido a la mejor relacion sefial-ruido provocada por la elevada intensidad de
emision de la ldmpara, c¢) este método permite visualizar todo el entorno espectral de la
linea analitica, brindando perspectivas tridimensionales de la absorbancia a lo largo del
tiempo y la longitud de onda, siendo esta caracteristica util para identificar y mitigar
interferencias espectrales, d) posibilita una preparacién minima de la muestra, eliminando
la necesidad de digestion, y facilita el analisis directo de muestras so6lidas, reduciendo asi
el riesgo de contaminacion (Welz et al., 2005, Welz et al., 2007, Welz et al., 2014;
Gonzalez-Alvarez et al., 2017; Kolling et al., 2019).

6.1.1.1. Espectrometria de absorcion atomica con llama

La espectrometria de absorcion atomica con llama (FAAS, por sus siglas en inglés)
representa una de las técnicas mas antiguas dentro del ambito del analisis de absorcion
atomica (AAS). En la atomizacion por llama, el proceso se inicia con la nebulizacion de
la muestra, transformandola en un aerosol mediante el flujo de gas oxidante y gas

combustible, siendo el aerosol posteriormente introducido en el quemador. Durante la
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atomizacion por llama, los iones metalicos presentes en la solucion se convierten en
atomos al ser expuestos a una llama de alta temperatura. Para lograr esta temperatura
elevada, se recurre a una mezcla controlada de un gas combustible y otro oxidante. Este
proceso puede alcanzar temperaturas en un rango amplio, generalmente entre 1700 y 2800
°C, siendo las combinaciones de gases mas comunes el acetileno combinado con aire u
oxido nitroso. La alta temperatura generada en la llama provoca la vaporizacion y
descomposicion de la muestra, resultando en la formacion de atomos libres del analito.
Durante la fase de medicion, estos atomos absorben la radiacion en una longitud de onda

especifica. (Skoog et al., 2015)

A pesar de su bajo costo, simplicidad y alta reproducibilidad, la FAAS presenta
bajos LOD, aspecto asociado al hecho de que una considerable porcion de la muestra se
dirige hacia el drenaje (aproximadamente el 5 % de la muestra alcanza la llama). Ademas,
el breve tiempo de residencia de cada uno de los atomos libres en la trayectoria Optica
(~10"*s) contribuye a la limitacién en la deteccion. Estos desafios exigen, en muchos
casos, la implementacion de tratamientos y técnicas de preconcentracion del analito de
interés con el objetivo no solo de eliminar las interferencias generadas, sino también de

mejorar la eficacia de deteccion. (Skoog et al., 2015; Dessuy, 2007)
6.1.1.2. Espectrometria de absorcion atdmica en horno de grafito

La espectrometria de absorcion atdmica en horno de grafito (GF AAS) fue concebida
por Boris L'vov en 1959, siendo el artifice tanto del disefio del atomizador como del
establecimiento de los principios tedricos fundamentales, plasmando sus hallazgos en un
libro publicado en ruso en 1966. La contribucion de L'vov fue un hito significativo al
brindar soluciones innovadoras, consolidando asi la evolucion de la AAS (Welz &

Sperling, 1998).

En la GF AAS, la muestra portadora potencial de la especie quimica de interés se
introduce en el horno de grafito, donde se ejecuta un programa de calentamiento
cuidadosamente configurado. El horno se calienta mediante la resistencia al paso de una
corriente eléctrica de baja voltaje. Este programa de calentamiento tiene como objetivo
primordial la eliminacion de la matriz de la muestra y la completa atomizacion del analito.
La plataforma que sustenta la muestra experimenta un calentamiento inducido por la
radiacion emanada de las paredes del horno de grafito. La vaporizacion, a su vez, no tiene

lugar hasta que las paredes del horno de grafito alcanzan una temperatura constante. Este
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nivel de control sirve para garantizar la vaporizacion completa del analito. Posterior a la
vaporizacion, se permite que la radiacion atraviese la muestra atomizada. La medida
subsiguiente de la absorcion de esta radiacion por los dtomos del analito constituye la

base para determinar la concentracion de la especie quimica de interés (L’vov, 1988).

El concepto de horno de plataforma de temperatura estabilizada (STPF, por sus siglas
en inglés), introducido por Slavin, ha transformado la GF AAS en una técnica sumamente
sensible y fiable. Las condiciones STPF son las siguientes: a) la atomizacién del analito
se lleva a cabo desde una plataforma, no desde las paredes del horno; b) se utilizan hornos
recubiertos piroliticamente; c) se realiza la medicion de la absorbancia integrada; d) se
logra un rapido calentamiento durante la atomizacidn; e) se emplea un modificador

quimico; f) correccion de fondo eficiente. (Slavin, 1994, Slavin ef al., 1989)

En 1975 Ediger propuso la adicién de productos quimicos apropiados que pudieran
estabilizar el analito o modificar las propiedades de la matriz principal, generalmente
haciéndola mas volatil. En la técnica STPF, el modificador quimico, termino introducido
por Ediger, se utiliza cominmente para estabilizar el analito a temperaturas mas elevadas,
permite eliminar la matriz a temperaturas mas altas y reduce la magnitud de la sefial de
fondo, pero lo més importante, es que el analito puede estabilizarse en la plataforma
mientras las condiciones de STPF alcanzan el equilibrio (L’vov, 1988; Welz & Sperling,
1998; Slavin, 1994). Los principales requisitos de un modificador quimico son: a) el
analito debe estabilizarse a la mayor temperatura de pirdlisis posible, idealmente al menos
a 1000 °C, para permitir la volatilizacién de la mayoria de los concomitantes; b) debe ser
aplicable a la mayor cantidad posible de elementos por razones de simplicidad; c) debe
estar disponible en alta pureza y no contener el analito en concentraciones medibles; d)
no debe contener un elemento en alta concentracion que deba determinarse en niveles
traza en el horno en un momento posterior; €) no debe reducir notablemente la vida util
de los tubos de grafito y f) el modificador no debe generar una atenuacion de fondo
excesiva alrededor de la longitud de onda del elemento analito (Schlemmer et al., 1986).
La mezcla de nitrato de paladio (Pd) y magnesio (Mg) propuesta por Schlemmer ef al.,

(1986) es la combinacion utilizada como modificador quimico universal.

Se pueden realizar algunas comparaciones entre las técnicas GF AAS y FAAS
teniendo en cuenta estos atomizadores. La GF AAS presenta LOD de 2-3 6rdenes de
magnitud mejores que la absorcion atdmica convencional (FAAS). Esta mejora en el

limite de deteccion se debe al mayor tiempo de permanencia del analito en el atomizador
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y a un mayor porcentaje de atomizacion de la muestra introducida. Mientras que en la GF
AAS se atomiza el 100 % de la muestra, en la FAAS solo el 5 % de la solucion aspirada

llega a la llama (Dessuy, 2007).
6.1.2. Espectrometria de fluorescencia atomica

La técnica de espectrometria de fluorescencia atomica (AFS, por sus siglas en
inglés) fue presentada a la comunidad cientifica en 1964 mediante un trabajo publicado
por Winefordner y Vickers. En dicho estudio, se llevo a cabo un analisis espectrométrico
de llama en el cual se midi6 la intensidad de la emision fluorescente al excitarse los
atomos en una llama mediante la absorcion de radiacion de la frecuencia adecuada.
Ademas, los autores expusieron los principios tedricos de esta novedosa metodologia
analitica, los requisitos experimentales necesarios, y llevaron a cabo comparaciones con

las técnicas existentes de AAS y AES (Winefordner ef al., 1964).

En la AFS se utiliza una fuente externa de radiacion (como las lamparas de catodo
hueco) para excitar el analito de interés que posteriormente son desactivados por la
emision de radiacion de esta o menor frecuencia. La frecuencia de la radiacion emitida es
caracteristica de los atomos absorbentes, y la intensidad de la emision puede utilizarse
como medida de su concentracion (Winefordner et al., 1964). Por tanto, diferentemente
de la AAS, en el caso de la AFS, se mide la radiacion emitida como resultado de la
absorcion de los dtomos en el estado gaseoso y fundamental, en lugar de la absorcion. La
medicion de la radiacion en la AFS preferencialmente ocurre en angulo recto para evitar
la medicion de la radiacion proveniente de la fuente de radiacion (Winefordner et al.,
1964; Skoog et al., 2015). La relacion matematica que demuestra que la intensidad de

fluorescencia es proporcional a la radiacion emitida se expresa a través de la Ecuacion 5.
PF = ¢ Py [Ecuacion 5]

Donde: PF es la potencia radiante emitida como radiacion fluorescente; ¢ es el
factor de proporcionalidad o eficiencia cuantica, que representa la fraccion de energia
absorbida que se emite como fluorescencia, Pass €s la potencia radiante absorbida por la
muestra (Winefordner et al., 1964). En este contexto, en conformidad con la Ley de Beer,
la intensidad de fluorescencia exhibe una dependencia directamente proporcional a la

concentracion del analito presente en la muestra.
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La AFS acoplada a la generacion de vapor posee el potencial de alcanzar LOD
muy bajos y, debido a sus costos de adquisicion y operacion reducidos, se presenta como
una alternativa atractiva. Sus ventajas sobre la AAS en términos de LOD y rango lineal
fueron demostradas hace considerable tiempo. No obstante, la capacidad de AFS para
alcanzar un LOD muy bajo se puede realizar plenamente generalmente solo cuando se
emplean condiciones de atomizacion muy suaves, las cuales son tipicamente compatibles
con la atomizacion de compuestos volatiles. Finalmente, a diferencia de AAS, que utiliza
generacion de vapor como uno de los métodos de introduccion de muestra, la AFS ha
estado vinculada, en los Gltimos anos, casi exclusivamente con este método, como el caso
de la espectrometria de fluorescencia atdmica con generacion de hidruros (HG-AFS, por
sus siglas en inglés) y, en el caso del Hg, la espectrometria de fluorescencia atémica por

vapor frio (CV-AFS, por sus siglas en inglés) (Dedina, 2010).

6.1.3. Técnicas de generacion de vapor asociadas a espectroscopia

atOmica

La técnica de generacion de vapor (VG, por sus siglas en inglés) se destaca entre
los métodos utilizados para la determinacion y especiacion de elementos traza y ultratraza
en quimica analitica (D'Ulivo et al., 2011). Su relativa simplicidad y el costo reducido del
equipo la han convertido en una de las mas populares. Sin embargo, el inconveniente
principal de los métodos VG radica en la incompleta reaccion de generacion de vapor,

como consecuencia de los constituyentes de la matriz (Gil et al., 2015).

Las técnicas de generacion de vapor, como la generacion de hidruros (HG, por sus
siglas en inglés) y vapor frio (CV, por sus siglas en inglés), logran LOD mucho mas bajos

que las técnicas convencionales de AAS.
6.1.3.1. Generacion de hidruros

La generacion de hidruros (HG, por sus siglas en inglés) destaca como la técnica
precursora entre los métodos de generacion de vapor, empleandose para la determinacion
de As un siglo antes de la introduccion de la AAS por Alan Walsh. Este hito se atribuye a
James Marsh, destacado quimico britanico del siglo XIX, quien desarrollé un método que
consistia en la generacion de arsina (AsHs) mediante la reaccion de zinc (Zn) en acido
clorhidrico (HCI). La arsina posee un distintivo olor a ajo y puede ser detectada a
concentraciones bajas, siendo este aroma caracteristico reconocido por la comunidad

cientifica del siglo XIX. De esta manera, la primera prueba en fase de vapor fue un ensayo
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cualitativo basado en este olor alidceo (Webster, 1947; Brindle, 2020). Sin embargo,
desde una perspectiva historica, los origenes de la generacion de vapores para
aplicaciones analiticas pueden remontarse a las actividades de Holak en 1969,
especificamente en relacion con el uso del sistema de generacion Zn/HCI (Brindle, 2020;

Sturgeon, 2007; Dédina, 2007).

Elementos como Ge, Sn, Pb, As, Sb, Bi, Se, Te, Hg, Cd forman hidruros en
disoluciones acidas con sales de tetrahidroborato, generalmente de sodio o potasio
(NaBH4, KBHa4), a través de tres metodologias: flujo continuo, inyeccion de flujo o modo
descontinuo (Dg¢dina, 2010). Las ventajas fundamentales de esta técnica radican en que
los compuestos volatiles se introducen en el atomizador separados de la matriz y pueden
ser preconcentrados en la fase gaseosa (Dessuy, 2011), eliminando asi posibles
interferencias quimicas y/o espectrales. Esto conlleva a la obtencion de LOD
significativamente inferiores, de 10 a 100 veces menores en comparacion con las técnicas

convencionales.

Es fundamental resaltar la necesidad de que el analito se encuentre en su estado
de oxidacion ideal para la HG. En el caso de elementos como As y Sb, los cuales suelen
presentarse en sus estados de oxidacion mas elevados (5+), es imperativo llevar a cabo
una etapa de pre-reduccion. Esto se debe a que los analitos con estados de oxidacion
superiores no se transforman eficientemente en hidruros, o bien, la cinética de la reaccion
en la formacioén de hidruros resulta ineficaz. La pre-reduccion se vuelve esencial para
disminuir los estados de oxidacion y facilitar la formacion de los respectivos hidruros. En
la etapa de pre-reduccion, se emplean varios agentes reductores. Entre los agentes mas
empleados se encuentran las mezclas de yoduro de potasio (KI) y acido ascorbico, que
son ampliamente utilizadas debido a su eficacia en la reduccion de As®* y Sb>" a sus
estados trivalentes, As®" y Sb*', respectivamente. Otra combinacion efectiva es la de
tiourea y KI, la cual también facilita la reduccion de estos elementos. Ademas, se utilizan
L-cisteina, un aminoacido que actia como un reductor suave, asi como acido tartarico y
cloruro de estafio (II) (SnCl,), reconocidos por su capacidad para reducir eficazmente

As®"y Sb>" (Costa Ferreira et al., 2019; Evans et al., 2005; Quinaia & Rollemberg, 1997).

El primer mecanismo propuesto para la HG fue postulado por Robbins et al.,
(1979), basado en un esquema de reaccion para los sistemas NaBHy-acido y Zn-acido, de

acuerdo con las Reacciones 1 y 2. Este mecanismo es conocido en la literatura como el
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mecanismo del hidrégeno naciente (Robbins ef al., 1979, Dedina, 2010, D’Ulivo et al.,
2011).

[BH.] + H' + 3H20 — H3BOs + 8H* (Reaccion 1)
Zn+2H" — Zn>" + 2H* (Reaccion 2)

El hidrégeno atomico resultante reacciona con los iones acuosos del elemento

E™", formando el hidruro volatil, de acuerdo con la Reaccion 3:
E"9 + (m + n) H* — EH,1T+ m H" (Reaccion 3)

Sin embargo, un nuevo método fue descrito basado en la transferencia directa de
hidrégeno del boro al atomo del analito, a través de la hidrélisis de [BH4]™ (Reaccion 4)
donde los atomos de hidrogeno en el hidruro final provienen de diferentes boranos, de
acuerdo con las Reacciones 5, 6 y 7 (para el caso de hidruros de As, Biy Sb, que son tipo
EH3), siendo, actualmente, el mecanismo aceptado por la Unidn Internacional de Quimica

Pura y Aplicada (IUPAC, por sus siglas en inglés) (D’Ulivo et al., 2011).
[BH4]” + 4H>O — H3BOs3 +4H; + OH™ (Reaccion 4)
E(II) + LsBH — ABC1 — [EH] Intermediariol (L=H", H,O, OH") (Reaccién 5)
EH + L:BH — ABC2 — [EH»] Intermediario 2 (Reaccion 6)
EH; + Ls;BH — ABC3 — EH3 Hidruro final (Reaccion 7)

El proceso de HG consta de varias etapas: HG mediante reacciones quimicas del
analito con sales de tetrahidroborato en medio acido; el hidruro volatil se arrastra hacia el
atomizador mediante un gas acarreador y, finalmente, se descompone en el atomizador,
dando lugar a la formacién de 4tomos libres del analito para posterior medicion por

técnicas como AAS y AFS (Nakahara, 1995).
6.1.3.2. Generacion de vapor frio

La generacion de "vapores frios", es decir, la produccién de atomos libres de Hg
constituye la metodologia mas antigua en el contexto de las técnicas de generacion de
vapores (Dg¢dina., 2007). El método de vapor frio (CV, por sus siglas en inglés) para la
determinacion de Hg fue propuesto por primera vez por Poluektov y sus colaboradores
en 1963. Sin embargo, es generalmente atribuido a Hatch y Ott, publicado en 1968

(Koirtyohann et al., 1976). Inicialmente, la reaccion utilizada para la generacion de CV
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de Hg se basa en la reduccién de Hg?* por SnCl> en medio 4cido (reaccion andloga con
la reaccion Zn-acido en HG). Sin embargo, actualmente, otra reaccidbn mas conveniente
utiliza sales de tetrahidroborato (NaBH4, KBH4). Se supone que la generacion de Hg
elemental (Hg") est4 basada en el mismo mecanismo de HG, pero el HgH» se descompone

inmediatamente en vapor de Hg’ (Dedina., 2010).

Al igual que la técnica HG empleada para los elementos que forman hidruros
volatiles, la técnica de CV es altamente efectiva en la determinacion de concentraciones
anivel traza de Hg. Esta metodologia no solo incrementa la sensibilidad, sino que también

minimiza las interferencias de otras sustancias presentes en la muestra.

6.1.4. Espectrometria de emision optica con plasma acoplado
inductivamente

En 1928, Irving Langmuir describid el término "plasma" (Ohls et al., 2016). La
primera aplicacion documentada de un plasma de induccion se atribuye a Eugen Badarau
y sus colaboradores. Durante el VI Colloquium Spectroscopicum Internationale en 1956,
el equipo de Badarau present6 sus investigaciones sobre una descarga de antorcha de alta
frecuencia como fuente espectral. Desafortunadamente, esta contribucion inicial de
Bédarau fue ignorada en gran medida por la comunidad cientifica, posiblemente debido
a que estaba redactada en aleman (Ohls et al., 2016). No obstante, el primer equipo de
ICP OES se comercializd por primera vez en 1974 y, desde entonces, ha emergido como
una de las técnicas analiticas mas ampliamente adoptadas en el &mbito cientifico (Douvris

etal., 2023).

El principio subyacente en la espectrometria de emision Optica con plasma
acoplado inductivamente (ICP OES, por sus siglas en inglés) reside en la excitacion de
atomos de la muestra de andlisis mediante la energia suministrada por el plasma. Esta
excitacion provoca que los atomos, al retornar a un estado de menor energia, emitan
radiacion en forma de rayos de emision, también conocidos como rayos espectrales.
Dichos rayos, que corresponden a longitudes de onda especificas de fotones, son

capturados y medidos (Ghosh et al., 2013).

El plasma es una mezcla gaseosa caliente, conductora de electricidad,
parcialmente ionizada que contiene una elevada concentracion de iones y electrones
(Skoog et al., 2015) que se genera mediante una bobina de induccion alimentada por un

generador de radiofrecuencia, el cual emite entre 0.5 y 2 kW de potencia a 27.12 0 40.68
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MHz. El plasma de argéon, cominmente utilizado para analisis de emision, contiene iones
y electrones responsables de la conductividad electricidad. Cuando se forman en el
plasma, los iones de argdn pueden absorber suficiente potencia de una fuente externa para
mantener la temperatura, llegando incluso hasta 10000 K (Skoog et al., 2015). La muestra
en aerosol que ingresa al plasma se seca rapidamente, se vaporiza y se activa mediante

excitacion por colisiones a altas temperaturas.

La ICP OES se destaca por sus notables ventajas como una técnica analitica
altamente util. Su capacidad multielemental permite la deteccion y cuantificacion
simultanea de diversos elementos. Ademads, exhibe un amplio rango dinamico,
posibilitando la medicion de concentraciones que varian desde niveles de partes por
millén (ppm) a partes por billon (ppb). La técnica presenta la capacidad para una
vaporizacion, atomizacion, excitacion e ionizacion eficientes y reproducibles para una
amplia gama de elementos. A pesar de estas ventajas, presenta desafios, incluido un
elevado costo operativo debido al consumo significativo de argon gaseoso, que puede
alcanzar entre 15 y 20 L min™!. Asimismo, las superposiciones espectrales son una
caracteristica inherente de la ICP OES, con una abundancia de lineas de emision que
podrian interferir potencialmente con las longitudes de onda de los analitos, dependiendo
de la composicion especifica de la muestra analizada (Douvris et al., 2023; Ghosh et al.,

2013).
6.2. Métodos cromatograficos de analisis

A pesar de la amplia aceptacion de las contribuciones de Tswett como uno de los
primeros defensores de la adsorcion en la metodologia de separacion, no se le atribuye el
mérito del verdadero descubrimiento de la cromatografia. Fue el cientifico Day quien, en
1897, presento el uso de columnas para la separacion de fracciones de petroleo, un hito
significativo en la evolucidon de la cromatografia. Posteriormente, Engler y Albrecht
detallaron la fraccionacion mediante la recoleccion de eluentes de una columna (Weil et

al., 1951; Touchstone, 1993).

Independente del método cromatografico, todos tienen en comun el uso de una fase
estacionaria y una fase moévil. Por tanto, la cromatografia es una técnica donde los
componentes de una mezcla (muestra) son separados basandose sobre diferencias de las
velocidades a las cuales son acarreados por una fase mévil (que puede ser un gas, un

liquido o un fluido supercritico) a través de una fase estacionaria fija (Skoog et al., 2018).
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Los métodos cromatograficos son clasificados en dos grupos de acuerdo con la fase
estacionaria: cromatografia en columna y cromatografia plana (cromatografia en papel,
cromatografia en capa fina y electrocromatografia). La cromatografia en columna esta
basada en los medios fisicos por medio de los cuales la fase estacionaria y la fase movil
entran en contacto, en este caso un tubo que contiene la fase estacionaria y por presion la
fase movil es arrastrada, entrando en contacto con la fase estacionaria. Sin embargo, una
clasificacion mas fundamental de estos métodos se basa en los tipos de fases moviles y
estacionarias, y en la clase de equilibrios involucrados en la transferencia de los solutos
entre las fases. Los métodos cromatograficos en columna son clasificados en tres grupos:
cromatografia de gases, cromatografia de liquidos y cromatografia de fluidos

supercriticos (Skoog et al., 2018).

El Anexo 1 muestra la clasificacion general de los métodos cromatograficos en
columna. A continuacion, una descripcion mas detallada de la cromatografia liquida por

intercambio i6nico, método que fue utilizado en el desarrollo de la presente tesis.

La cromatografia de intercambio i6nico es una técnica de separacion de iones y
compuestos polares, basandose en la diferencia de carga eléctrica: fuerza electrostatica
(Skoog et al., 2015; Skoog et al., 2018). En general, la separacion ocurre en dos etapas:
en la primera las sustancias a separar se unen al intercambiador utilizando condiciones
que originan una union fuerte y estable; a continuacion, se eluye de la columna con buffers
de diferentes pH o diferente fuerza idnica, compitiendo los componentes del buffer con
los sitios de union de la columna y los analitos de interés (Skoog et al., 2015; Skoog et

al., 2018).

La fase estacionaria, que es una resina de intercambio i6nico (catidénico o anidnico),
contiene sitios i6nicos que crean interacciones dipolares con los analitos presentes en la
muestra; lleva en su superficie cargas electrostaticas fijas, que retienen contraiones que
pueden intercambiarse por iones de la fase movil. La fase movil, generalmente, es una
disolucion acuosa que contiene especies ionicas, las cuales estdn en competencia con los
analitos por ocupar los sitos activos de la fase estacionaria (Skoog et al., 2015; Skoog et

al., 2018).

Los intercambiadores anidnicos son portadores de grupos con cargas positivas que
unen aniones de forma reversible, siendo los mas utilizados los que contienen grupo

amino terciarios fuertemente basicos, como -N(CH3);"OH", o grupos amino primarios
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débilmente bésicos, -NH3"OH". Los intercambiadores catidnicos son portadores de
grupos con carga negativa que unen cationes de modo reversible, en este caso, los sitios
activos mas comunes son los grupos acido sulfonico, -SO3H', un 4cido fuerte, y los
grupos del 4cido carboxilico — COOH", un 4cido débil (Skoog et al., 2015; Skoog et al.,
2018).

Actualmente, se emplean dos tipos de cromatografia idnica: basada en supresores y
de columna. En la cromatografia idonica basada en supresor, la columna de intercambio
16nico estd seguida de una columna supresora, o de una membrana supresora, que
convierte un eluyente idnico en una especie no idnica que no interfiere con la deteccion

conductimétrica de los iones de analito (Skoog et al., 2015; Skoog et al., 2018).

En cromatografia de iones, el detector més usado es el de conductividad. Este detecta
y cuantifica al analito midiendo los cambios de conductividad del eluato. La deteccién
por conductividad es una técnica no selectiva, pero con una sensible deteccion. Sin
embargo, el uso de columnas supresoras es comun en este tipo de cromatografia. La
supresion baja la conductividad del fondo, minimiza el ruido de la linea de base, optimiza
la relacion senal-ruido, e incrementa la sensibilidad del sistema de medicion (Skoog et

al., 2015; Skoog et al., 2018).

La cromatografia de intercambio i6nico de columna Unica es un método menos
sensible ya que los iones de analito se separan en un intercambiador de baja capacidad
con un eluyente de baja fuerza i6nica que no interfiere con la deteccion conductimétrica

de iones de analito. (Skoog ef al., 2015; Skoog et al., 2018).
6.3. Digestion por microondas

La digestion asistida por microondas es una técnica de preparacion de muestras
para convertir muestras solidas en disoluciones, que utiliza, generalmente una frecuencia
de 2450 MHz. La muestra solida se digiere utilizando, generalmente, 4&cidos como HNO3,
HCl y HF, adicionando en algunos casos H,O», mediante calentamiento por microondas
en un recipiente cerrado en el cual se generan temperaturas entre 200-260 °C. Ademas
del aumento de la temperatura, el confinamiento en un recipiente cerrado conduce a un
incremento en la presion interna. Esta combinacion de alta temperatura y presion acelera
significativamente el proceso de digestion de las muestras (Vandecasteele et al., 1997).
Este aumento en la presion favorece la solubilizacion y disociacion de los compuestos,

mejorando la eficiencia del proceso de digestion y permitiendo la extraccion mas
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completa de los analitos de interés. El efecto de calentamiento proviene de las
interacciones de microondas con moléculas y iones dipolares en la muestra, debido al
hecho de que las moléculas absorben la radiacion aumentando la energia cinética, por
tanto, aumentando la temperatura. En el caso de moléculas polares, la radiacion de
microondas provoca un aumento de las rotaciones moleculares y la friccion resultante
genera calor. Para los iones, el campo de microondas aumenta las vibraciones idnicas, lo
que hace que colisionen con las moléculas vecinas, lo que a su vez genera energia en

forma de calor (Vandecasteele et al., 1997).

6.4. Determinacion del carbono organico total

El contenido de carbono orgénico total (TOC, por sus siglas en inglés) se puede
determinar directa o indirectamente. Esta medicidn se realiza por la diferencia entre el
contenido de carbono total y el contenido de carbono inorganico, de acuerdo con la

Ecuacion 6.
Carbono total = Carbono inorganico + Carbono organico [Ecuacion 6]

En el caso de muestras donde no hay carbono inorgénico, la ecuacion 8 se convierte en la

Ecuacion 7:
Carbono total = Carbono organico [Ecuacion 7]

El principio bésico para la cuantificacion del TOC se basa en la destruccion
(oxidacion) de la materia orgdnica presente en la muestra, siendo que esta destruccion se
puede realizar quimicamente o mediante calor a temperaturas elevadas. Todas las formas
de carbono en la muestra se convierten en CO., que luego se mide directa o
indirectamente y se convierte en contenido de carbono total, segin la presencia de

carbonatos inorganicos (Bekiari et al., 2014).

Utilizando un analizador de TOC por combustion catalitica y detecciéon por
infrarrojo, la sefial generada por el detector es proporcional a la concentracion de carbono
total (CT) y carbono inorganico (CI). Para la determinacion del CI, es afadido
automaticamente en las muestras un acido (H3PO4) y purga con gas de alta pureza. Con
la disminucién del pH y el burbujeo con el gas se genera el CO; a partir de carbonatos y
bicarbonatos, el cual es arrastrado al detector de infrarrojo. La molécula de CO2 absorbe

la radiacidén en su banda caracteristica de 2340 cm’!, siendo la concentracion de COz
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directamente proporcional a la sefial generada en el equipo (transmitancia) (Bekiari et al.,

2014).

6.5. Métodos de extraccion secuencial para analisis de fraccionamiento de metales

en matrices ambientales solidas

De acuerdo con la definicion de la IUPAC, el fraccionamiento quimico implica la
separacion de fracciones en funcion de sus propiedades quimicas, como reactividad,
polaridad o afinidad por moléculas especificas. Los métodos de fraccionamiento quimico
incluyen técnicas como extraccion, precipitacion, complejacion o adsorcion selectiva (Ali

et al.,2024).

Los métodos de extraccion secuencial (SEPs, por sus siglas en inglés) constituyen
herramientas fundamentales en el analisis ambiental, destinadas a discernir la asociacion
de elementos con distintas fases solidas presentes en muestras como suelos y sedimentos.
Al emplear reactivos progresivamente mas potentes, los SEPs posibilitan el aislamiento
y la posterior cuantificacion de elementos presentes en fracciones especificas de una
muestra. La premisa subyacente en los SEPs radica en que los metales mas moviles son
eliminados en la primera fraccion y continian en orden decreciente de movilidad (Ali et
al., 2024; Zimmerman & Weindorf, 2010). En estos procedimientos se emplean agentes
extractantes con diferentes fuerzas de elucion cuyas fracciones obtenidas son asociadas
con las diferentes formas quimicas de metales y metaloides en el suelo. A través de las
sucesivas extracciones se puede lograr el conocimiento de la forma maés soluble hasta la
menos soluble o la fraccion residual de dichos elementos (Sahuquillo et al., 2003,

Zimmerman et al., 2010).

A lo largo de las décadas, han surgido varios protocolos SEPs destacables para el
fraccionamiento de metales y metaloides en matrices ambientales solidas, entre ellos, el
método de McLaren y Crawford desarrollado en 1973. Por su parte, el método de
extraccion secuencial de Tessier, creado en 1979, ha perdurado como una de las técnicas
mas populares y ampliamente aplicada para evaluar la movilidad de elementos traza

(como Cd, Co, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb y Zn) en sedimentos.

Tras la introducciéon del método de Tessier et al., (1979), el progreso mas
destacado en los estudios de extraccion secuencial tuvo lugar en 1987, cuando la
Comision Europea lanzé un programa dentro del marco del BCR (Community Bureau of

Reference) destinado a estandarizar los procedimientos de extraccion. En 1993 se propuso
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un SEPs estandarizado de tres pasos conocido como BCR® SEP (Sequential Extraction
Procedure). Este procedimiento se asocid con el desarrollo de un material de referencia
certificado (CRM, por sus siglas en inglés) en 1997, especificamente el CRM 601,
consistente en sedimento del lago Maggiore en Italia. La produccion de este CRM marcéd
un hito en la aplicacion de los SEPs en estudios ambientales, al ser la primera herramienta
disponible para la validacion de la metodologia en el campo de la investigacion de
extraccion secuencial. Las discrepancias, en la extraccion de elementos traza mediante el
protocolo BCR de 1993 suscitaron una investigacion llevada a cabo por Sahuquillo y
colaboradores. Las conclusiones de dicha investigacion condujeron al desarrollo de un
procedimiento BCR optimizado de tres pasos y a la creacion de un nuevo CRM, el BCR-
701, compuesto por sedimento del lago Orta en Piemonte, Italia. El protocolo de
extraccion secuencial BCR es en gran medida similar al desarrollado por Tessier et al.,
(1979), se distingue principalmente en su primera fraccion. En lugar de evaluar por
separado las fracciones intercambiables y carbonatos, el método BCR combina ambos en
la primera etapa. El procedimiento BCR fue objeto de adaptaciones por parte de un grupo
de expertos europeos con el fin de crear un protocolo aceptado que permitiera una
aplicacion generalizada que garantizara la reproducibilidad de los resultados de manera

sencilla (Sutherland, 2010).

Con respecto a las cuatro fracciones quimicas que se consideran en los estudios
de extraccion secuencial BCR de metales en muestras ambientales, la fraccion
intercambiable comprende metales débilmente adsorbidos en la superficie soélida,
retenidos por interacciones electrostaticas relativamente débiles. Estos metales pueden
ser liberados mediante procesos de intercambio i6nico, lo que la convierte en la fraccion
soluble en agua/soluble en 4cido, exhibiendo un comportamiento de lixiviacion rapida al
entrar en contacto con agua y iones de hidrogeno intercambiados. La fraccion reducible
estad predominantemente unida a 6xidos de hierro y manganeso en condiciones reductoras.
Tanto la fraccion intercambiable como la reducible se consideran biodisponibles. En
contraste, la fraccion oxidable incluye metales ligados a materia organica asociada con
minerales de sulfuro, los cuales tienden a liberarse en condiciones oxidantes. En términos
de fase organica, los contaminantes metalicos unidos a esta fraccion se supone que
permanecen en el suelo durante periodos mas largos, pudiendo quedar inmovilizados
durante el proceso de descomposicion. La fase residual se caracteriza por su extrema

dificultad para ser lixiviada debido a su firme adhesion a la estructura de minerales
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refractarios. Esta fraccion se encuentra intimamente ligada a 6xidos altamente cristalinos,
como los silicatos, presentes en las matrices solidas del entorno ambiental (Sutherland,

2010; Okoro & Fatoki, 2012; Ali et al., 2024).

Los SEPs de metales en matrices ambientales solidas presentan tanto ventajas
como desventajas. A pesar de su utilidad en el fraccionamiento quimico, los SEPs
presentan desafios significativos. La falta de selectividad de los reactivos puede alterar
las caracteristicas de las muestras, y la redistribucion de metales entre las fracciones
puede afectar la precision de los resultados. Ademas, la variabilidad en los parametros
experimentales y los tiempos prolongados de procesamiento aumentan el riesgo de
contaminacion y errores experimentales (Zimmerman & Weindorf, 2010; Sutherland,

2010; Ali et al., 2024).

Sin embargo, el uso de SEPs ofrece informacion detallada sobre la distribucion de
metales entre diferentes fracciones dentro de matrices sélidas. Este enfoque metodologico
permite la identificacion de formas especificas de metales, como iones intercambiables,
carbonatos, 0xidos, materia organica ligada y fracciones residuales. Esta identificacion
facilita una comprension detallada de la potencial biodisponibilidad, movilidad e impacto
ambiental de estos metales. Al fraccionar los metales, los SEPs proporcionan valiosos
conocimientos sobre la especiacion de los metales, delimitando las especies quimicas en
las que los metales ocurren. Diferentes especies exhiben diferentes grados de reactividad,
movilidad y toxicidad. El andlisis de especiacion ayuda a evaluar los riesgos potenciales
planteados por diferentes especies de metales y comprender su comportamiento en el
medio ambiente. Los datos de fraccionamiento obtenidos de los SEPs son fundamentales
en la evaluacion de riesgos ambientales, guiando la priorizacion de esfuerzos de
remediacion e implementacion de estrategias de manejo adecuadas para mitigar la
contaminacion de metales en suelos y sedimentos. Al identificar la fraccion dominante
que contribuye a la contaminacion de metales, se pueden emplear técnicas de remediacion

dirigidas, optimizando la utilizacion de recursos y minimizando los impactos ambientales.

A pesar de las debilidades inherentes de estos procedimientos los SEPs son
ampliamente aceptados y adoptados (Drahota ef al., 2014). Es esencial destacar que este
enfoque se considera mas efectivo para predecir la movilidad y biodisponibilidad de

metales y metaloides en comparacion con extracciones individuales (Sahuquillo ef al.,

2003; Sungur et al., 2014).
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7. Metodologia

7.1. Muestreo y preparacion de las muestras de agua subterranea, suelo agricola,

plantas de frijol y frijol comercial

En marzo de 2022, se recolectaron muestras de agua subterranea y suelo de seis
comunidades agricolas del municipio de Cerritos, estado de San Luis Potosi (Figura 3 y
Tabla 1). Los sitios de muestreo fueron identificados como Derramaderos (DR), Joya de
Luna (JL), Cerritos (CR), Tepetate (TP), San Pedro de Los Herndndez (SP) y El Sauz
(ES). Se siguieron los métodos descritos en las Normas Oficiales Mexicanas NMX-AA-
132-SCFI-2016 (NMX, 2016) y NOM-127-SSA1-2021 (SSA, 2021) para el muestreo de

suelos y agua, respectivamente.

Tabla 1: Coordenadas geograficas de los sitios de muestreo, codigos, poblacion

de las comunidades y sistema de agua de riego.

Comunidad Codigo Coordenada geografica Poblacion* Agua de riego

Derramadero DR N 36°8438, O 24°90°10.0"", altura: 1199 m 566 Si
Joya de Luna JL N 35°4433, O 24°82°26.7"", altura: 1240 m 565 Si
Cerritos CR N 36°3400, O 24°82'25.3", altura: 1175 m 1100 Si

San José SJ N 37°5094, O 24°76°75.4"", altura: 1275 m 450 Si
Tepetate TP N 36°5502, O 24°81°00.0"", altura: 699 m 198 No

El Sauz ES N 36°9813, O 24°89°60.3"", altura: 1205 m 468 No

San Pedro de los Hdz SP N 37°5097, O 24°76°75.4°", altura: 1129 m 329 No

* numero total de habitantes: INEGI, Prontuario de informaciéon geografica municipal de los Estados Unidos

Mexicanos, SLP, [Online - 11.05.2022]
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_Figura 3: Mapa de los sitios de muestreo

Se muestred una superficie de 7 hectareas de suelos agricolas, recolectando un
total de 23 muestras de suelo. Esta cantidad de muestras supera el minimo requerido de
21 muestras para la superficie muestreada, conforme a lo establecido por la NMX-AA-
132-SCFI-2016. Se llevé a cabo un muestreo sistematico rectangular en la comunidad de
DR, abarcando una superficie de 2 hectareas, lo cual implico la recoleccion de 5 muestras
de suelo. Ademas, se implement6 un muestreo sistematico triangular en las comunidades
de JL (1 hectarea), CR (1 hectarea), TP (1 hectarea), ES (1 hectarea), SP (0.5 hectéreas)
y SJ (0.5 hectéreas), dado el menor tamafio de las areas a ser muestreadas. Se recolectd
una masa de 2 kg de suelo agricola en cada punto de muestreo, superando la masa minima
recomendada de 500 g conforme a la NMX-AA-132-SCFI-2016. Las muestras se
obtuvieron a una profundidad de 0 a 30 cm, siendo esta profundidad seleccionada para el
muestreo de suelos con fines agricolas, segun lo establecido por la misma norma. Las
muestras se secaron a temperatura ambiente durante cinco dias y se tamizaron a través de
una malla de 60 mesh (<250 um). Las muestras de suelo se conservaron en una bolsa de

polietileno hasta el analisis.
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Las muestras de agua subterrdnea se tomaron en botellas de polietileno
previamente limpiadas con HNOj3 al 10 % (v v'') durante 24 horas y enjuagadas con agua
desionizada. Se recolectaron 16 muestras de agua subterranea (4 muestras por punto de
muestreo, 2 L por ubicacion) de los cuatro sitios de muestreo identificados como DR-1,
DR-2, CR y JL. Un lote de muestra por sitio (1 L) utilizado para el andlisis de metales y
metaloides (As, Ca, Cd, Cu, Fe, Hg, Mg, Mn, Pb, Sb y Zn) se conservo agregando HNO;
(Fisher Chemical, metal traza, 1 mL por litro de muestra, pH < 2). Las muestras se
transportaron en hieleras con paquetes de hielo y, en el laboratorio, fueron centrifugadas
a 5000 rpm, filtradas a través de acetato de celulosa (0.45 um) y almacenadas en la

oscuridad a 4 °C.

El 23 de junio de 2023, se recolectaron de manera aleatoria 60 muestras de plantas
de frijol, distribuidas equitativamente entre las comunidades de JL, DR y San José. La
comunidad de San José fue agregada después del primer muestreo, cuando se obtuvo el
permiso gubernamental necesario, siendo identificada como SJ. Ademads, en esta misma
fecha, se llevo a cabo la recoleccion de muestras de agua de riego (2 L) y suelo agricola
(5 muestras) de la comunidad de SJ, utilizando el mismo procedimiento y preparacion de

muestra descrito previamente.

En el caso de las muestras de plantas de frijol, se llevo a cabo un cuidadoso
procedimiento para obtener de manera integral la planta, incluyendo raices, tallos, hojas
y granos. Las plantas fueron lavadas con agua desionizada, mientras que las raices,
previamente, fueron lavadas con CaCl, 5 mM para la eliminacion de iones adsorbidos.
Posteriormente, las plantas fueron secadas durante 5 dias a temperatura ambiente. En el
laboratorio, las muestras fueron separadas cuidadosamente en raices, tallo, hoja y grano,
trituradas y tamizadas a 60 mesh (<250 um). Finalmente, todas las muestras fueron

conservadas a 4 °C para su posterior analisis.
Las comunidades DR, CR, SP, ES y SP no sembraron las semillas de frijol.

Se recolectaron muestras de frijol de varias marcas cultivadas exclusivamente en
México y disponibles en supermercados de Monterrey, Nuevo Leon, México, durante el
mes de septiembre de 2023. Estas muestras fueron seleccionadas estratégicamente para
abarcar las marcas lideres prevalentes en el mercado mexicano, con un énfasis especifico
en las variedades mas consumidas en el pais: Negro, Pinto, Flor de Mayo y Peruano. Se

seleccion6 un total de 30 muestras de frijoles envasados, con pesos que oscilaron entre
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0.5y 1.0 kg, de diversos mercados en Monterrey. Esta seleccion comprendié 12, 7,3y 8
muestras de las variedades Negro, Pinto, Flor de Mayo y Peruano, respectivamente. Las
muestras se etiquetaron sistematicamente seglin sus variedades respectivas: N (Negro; N1
aN12), P (Pinto; P13 a P19), FM (Flor de Mayo; FM20 a FM22) y PR (Peruano; PR23 a
PR30).

Las muestras se sometieron a un riguroso pretratamiento, que implico un
meticuloso lavado con agua bidestilada, seguido de un proceso de secado al aire a
temperatura ambiente durante 72 h. Posteriormente, las muestras de frijol se trituraron en
un polvo fino empleando una licuadora de alta potencia y un mortero de 4gata. El polvo
resultante se tamizo a 60 mesh (<menor a 250 pm). Las muestras procesadas se sellaron
en bolsas de plastico con cierre hermético y se conservaron en el refrigerador hasta el

inicio de los procedimientos analiticos.
7.2. Materiales, equipos y reactivos
Los materiales equipos y reactivos son presentados en el Anexo 2.

7.3. Metodologias de digestion acida para suelo agricola, planta de frijol y frijol

comercial

Para determinar el contenido total de As, Ca, Cu, Mn, Mg, Sb, Zn y Fe, las
muestras de suelo agricola se digirieron utilizando el procedimiento USEPA 3052
ligeramente modificado (USEPA, 1996). Se afiadieron 0.25 g de muestra de suelo agricola
a un recipiente de politetrafluoroetileno (PTFE) de 75 mL, junto con 4.0 mL de HNO3 al
65 % (v v''), 0.5 mL de HCI al 37 % (v v!) y 0.5 mL de HF al 51 % (v v'!) (Fisher
Scientific, calidad de analisis de trazas). Se dejé reposar durante 20 min a temperatura
ambiente. Luego, se cerraron los recipientes y la mezcla se calent6 a 180 °C durante 20
min en un horno de microondas (Mars 6 One Touch Technology Microwave Lab Station,
CEM Microwave Technology Ltd., NC, EE. UU.). Después de enfriar, la disolucion se
diluy6 a 10 mL utilizando agua bidestilada y se sometio a centrifugacion a 10,000 rpm

durante 10 min.

En el caso del Hg, se digirieron 0.25 g de muestras de suelo en un recipiente de
PTFE de 75 mL a 180 °C durante 10 min en el horno de microondas (Mars 6 One Touch
Technology Microwave Lab Station, CEM Microwave Technology Ltd., NC, EE. UU.)
utilizando 9 mL de HNOs al 65 % (v v''). Después de enfriar, la disolucion se diluyé a 10
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mL utilizando agua bidestilada y se sometio a centrifugacion a 10,000 rpm durante 10

min.

En cuanto a la determinacién Cd, Pb y Sb en el suelo agricola y As y Sb en las
partes de la planta de frijol (raices, tallos, hojas y granos) y frijol comercial, se emple6 un
método comtn de digestion. Se tomaron 0.25 g de cada muestra en un recipiente de PTFE
de 25 mL y se sometieron a un proceso de digestion a 180 °C durante 10 min en un horno
de microondas (modelo Multiwave, Anton Paar, Graz, Austria), utilizando 4 mL de HNO3
bidestilado 65 % (v v'') (Merk). Posteriormente, después de enfriar las disoluciones
resultantes se diluyeron a un volumen final de 10 mL utilizando agua Milli-Q y fueron

sometidas a centrifugacion a 4,000 rpm durante 10 min.

Se prepararon blancos de reactivo que consistian en la mezcla de HNOs, HCl y
HF, o HNOs (andlogos a los métodos de digestion aplicados) y se analizaron mediante las
respectivas técnicas analiticas para garantizar que no hubiera contaminacion debida a los

acidos utilizados en la metodologia de digestion.

7.4. Determinacion de As, Cd, Hg, Pb y Sb

7.4.1. Agua de riego y suelo agricola

Los niveles totales de As en muestras de agua subterranea y suelo digerido se
determinaron utilizando un espectrometro de fluorescencia atdmica de generacion de
vapor (HG/CV-AFS, por sus siglas en inglés) modelo Rayleigh AF-640A (Beijing
Rayleigh Analytical Instrument Corp., Beijing, China). Para la determinacion de As se
utilizo tetrahidroborato de sodio (NaBH4) al 1 % (m v'!) como reactivo para la formacion
del hidruro, estabilizado con NaOH al 0.5 % (m v'!') y una disoluciéon de HCl al 10 % (v
v'1) como acarreador. El Anexo 3 describe los pardmetros instrumentales aplicados para
la determinacion de As en muestras de agua de riego y suelo agricola. En todas las
muestras, tanto de agua como suelo, se afiadid 1 mL de una solucion reductora de KI 0.5
% (m v'!) y acido ascérbico (C¢HsOg) 0.25 % (m v'!') por cada 10 mL de muestra, con
tiempo total de reaccion de 1 h. Este agente reductor, tiene la finalidad de garantizar que
el As de la muestra esté en la forma quimica As®>* (especie quimica que genera hidruro de
As maés réapidamente (AsH3), garantizando de esta manera la mayor sensibilidad). Las
curvas de calibracion para el analisis de As, tanto en las muestras de agua de riego como
suelo agricola fueron preparadas a partir de sucesivas diluciones, partiendo inicialmente

del estandar comercial 1000 mg L' (Agilent Technologies). El rango de calibracion fue
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establecido entre 1.00 a 200 pg L™ para el agua de riego y 0.500 a 200 pg L™ para el suelo

agricola, con muestras diluidas apropiadamente.

La concentraciéon Hg en las muestras de agua subterrdnea y suelo agricola se
cuantifico utilizando CV-AFS, utilizando el mismo equipo mencionado para determinar
As, cuyas condiciones instrumentales se muestran en el Anexo 3. La solucion estandar de
Hg de 1000 mg L' (Agilent Technologies) fue diluida adecuadamente para proporcionar
las soluciones estandar de calibracion (1.0 a 5.0 ug L") para la determinacion de Hg. Las
muestras fueron diluidas apropiadamente y se afiadié un volumen de 2.5 mL de una
solucion de CH4N»S (tiourea, Sigma-Aldrich, México) 10 % (m v'') para eliminar las
interferencias de Fe y Cu en la deteccion de Hg total de acuerdo con el indicado en el
manual del equipo para analisis de Hg en suelo. En este caso, el agente reductor fue una
solucién de NaBH4 al 0.03 % (m v'!) disuelta en NaOH al 0.05 % (m v'!). Se utiliz6 una

solucion de HCl al 3 % (v v'') como acarreador.

Los niveles de Cd, Pb y Sb en las muestras de agua subterranea se determinaron
por ICP OES (Perkin-Elmer 4300 Optima DV ICP OES, Norwalk, CT, EE. UU.). El
Anexo 4 presenta los parametros instrumentales de ICP OES. Para la determinacion de
Cd, Pb y Sb, las soluciones estandar de 1000 mg L' (Agilent Technologies) se diluyeron
adecuadamente para proporcionar las soluciones estandar de calibracion (50 a 500 pg L~
1. Las mediciones se llevaron a cabo a partir de la muestra digerida aforada a 10 mL con

agua bidestilada.

Las concentraciones de Cd y Pb en el suelo agricola fueron cuantificadas
empleando un espectrémetro de absorcion atdbmica con horno de grafito de alta resolucion
con fuente continua modelo contrAA 700 (Analytik Jena AG, Jena, Alemania). El gas de
purga de alta pureza fue argon (99.996 %, White Martins, Sdo Paulo, Brasil). Se utilizo
una solucién de Pd 0.05 % (m v'') + Mg 0.03 % (m v'') como modificador quimico. Se
prepard a partir de una dilucion de soluciones stock de PA(NO3), y Mg(NO3)> de 10 g L
I, Se emplearon tubos de grafito y plataformas, recubiertos piroliticamente, para sélidos,
a lo largo de esta investigacion. La preparacion de estandares de trabajo implico la
dilucion en serie de una solucion stock de Cd y Pb de 1000 mg L' (SpecSol, QuimLab,
Jacarei, SP, Brasil) con HNOs 0.14 mol L!. La masa del analito dentro del atomizador
oscilo entre 10 y 100 pg para Cd y entre 0.1 y 3.0 ng para Pb. Este rango de masa delimita
el rango de trabajo del método analitico empleado para cuantificar las concentraciones de

Cd y Pb en las muestras. Los experimentos se realizaron a una longitud de onda de
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283.306 nm y 228.802 nm para Pb y Cd, respectivamente. El programa de calentamiento
del horno de grafito utilizado para determinar Pb y Cd estd presentado en el Anexo 5.
Para la cuantificacion de Pb y Cd en las muestras de suelo, 1 mL del digerido fue diluido
15 veces y de esta dilucion un volumen entre 10y 20 uL, dependiendo de la concentracion
del analito en la muestra fueron adicionados en la plataforma juntamente con 20 pL de
modificador quimico. Posteriormente, la plataforma se introdujo en el tubo de grafito
utilizando un sistema de muestreo s6lido manual SSA 6 (Analytik Jena), que comprende

un riel y un par de pinzas preajustadas.

Se utilizé un espectrometro de absorcion atdmica con generacion de hidruros con
horno de grafito (HG-GF AAS) modelo Zeenit 650P (Analytik Jena AG, Alemania) para
la medicion de Sb en las muestras de suelo agricola. Los experimentos utilizaron un
atomizador de tubo de grafito calentado transversalmente y con correccion de fondo de
deuterio. Ademas, se utilizo la operacion en modo de lote con el sistema de generacion
de hidruros HS 5 (Analytik Jena). Se emple6 una ldmpara de ciatodo hueco (Analytik
Jena) que operaba a 217.5 nmy 7.0 mA, con una ranura espectral de 0.8 nm. Se utilizaron
tubos de grafito con wuna plataforma integrada (Analytik Jena), recubiertos
piroliticamente, para las mediciones por HG-GF AAS. El programa de calentamiento del
horno de grafito utilizado para determinar Sb esté presentado en el Anexo 6. El Iridio (Ir)
se utiliz6 como un modificador permanente. La deposicion del recubrimiento de Ir
implico la inyeccion sucesiva de alicuotas de 15 pLL de una solucién stock de Ir de 1000
mg L', realizada diez veces. Después de cada inyeccion, el tubo siguié un programa de
temperatura definido de acuerdo con lo descrito en el Anexo 7. Este protocolo fue

disefiado para generar una capa superficial reactiva de 150 pg de Ir en la plataforma.

La pre-reduccion de cualquier especie Sb pentavalente a su estado trivalente antes
de iniciar la generacion de hidruros fue realizada afadiendo a 5 mL de la muestra digerida
20 mL de HC12.7 mol L', preparado a partir de HCI concentrado al 37 % (m v'') (Merck),
junto con 5 mL de un agente pre-reductor yoduro de potasio (Merk) 5 % (m v'!) y 4cido
ascorbico (Merk) 5 % (m v'!) con tiempo total de reaccion de 1 h. Para la generacion de
hidruros de Sb, se utilizaron soluciones acuosas recién preparadas con de NaBH4 (Merck)
1.6 % (m v'!) estabilizado con NaOH al 0.3 % (m v'') (Merk). En la determinacién de Sb
en las muestras de suelo agricola, la calibracion se llevd a cabo utilizando distintas
alicuotas del material de referencia certificado "Sandy Loam Soil" (CRMO027),

previamente digerido y reducido, siguiendo el mismo procedimiento que las muestras. Se
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utilizaron alicuotas que variaban entre 55 uL y 400 uL, lo que representaba una masa de
Sb en el atomizador en un rango de 2.56 a 69.3 ng de Sb. Un volumen de 4 0 5 mL de la

muestra reducida fue utilizado dependiendo de la concentracion del analito en la muestra.

La exactitud de los procedimientos analiticos para todos los elementos evaluados
en las muestras de suelo se verifico mediante los materiales de referencia certificado
Sandy Loam Soil (CRMO027) y BCR 723 (Road dust, Comision Europea, Instituto de
Materiales de Referencia y Mediciones). Las muestras de suelo fueron digeridas en
duplicado con dos mediciones tomadas para cada muestra digerida individual. Por otro
lado, la exactitud del procedimiento analitico para la determinacion de As en muestras de
agua subterranea se evaluo utilizando el material de referencia certificado BCR-610 para
agua subterranea (3 mediciones). Ademas, la metodologia demostré una desviacion
estandar relativa (RSD) satisfactoria menor al 5 % para concentraciones en partes por
millén (ppm), lo que la hace analiticamente adecuada (AOAC, 2016). Ademas, para
concentraciones en partes por billén (ppb), el valor de RSD se encontraba dentro de un
rango aceptable menor al 10 % (AOAC, 2016). Ademas, se realizaron verificaciones de

calibracion con frecuencia para garantizar la estabilidad.
7.4.2. Planta de frijol (raices, tallos, hojas y granos) y frijol comercial

La determinacion del contenido total de Hg se llevo a cabo utilizando un
analizador directo de Hg (DMA-80 evo; Milestone, Sorisole, Italia). Basicamente, la
muestra se introduce en el horno, donde experimenta un calentamiento secuencial: desde
200 °C (temperatura de secado) durante 60 s hasta 650 °C (temperatura de incineracion)
durante 105 s. Este proceso controlado garantiza la reduccion y volatilizacion del Hg.
Posteriormente, el Hg se secuestra selectivamente dentro del amalgamador. La liberacién
del Hg del amalgamador se logra sometiéndolo a 850 °C durante 3 s antes de llevarlo al
fotodetector. La absorbancia de la radiacién emitida por una lampara de Hg se cuantifica
a 253.7 nm. El analizador directo de Hg se calibré utilizando el SRM 1568b (harina de
arroz, Instituto Nacional de Normas y Tecnologia, Gaithersburg, EE. UU.). El valor
certificado de Hg dentro de este material de referencia es de 5.91 + 0.36 ug kg™'. Para
calibrar el instrumento DMA-80 evo, se introdujo una masa de SRM 1568b (harina de
arroz, Instituto Nacional de Normas y Tecnologia, Gaithersburg, EE. UU) que oscila entre
0.025 y 0.200 g, lo que corresponde a un rango de masa de Hg de 0.15 a 1.2 ng. Para la
cuantificacion Hg, aproximadamente 100 mg de muestras de partes de planta de frijol

(raices, tallo, hojas y granos), mientras 300 mg para las muestras de frijol comercial
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fueron pesados en barcas de niquel y sometidos a analisis directo utilizando el DMA-80

€Vvo.

Para la determinacion de As y Sb, se empled el espectrometro de absorcion
atdmica con horno de grafito y generacion de hidruros (HG-GF AAS), tal como se detallo
previamente para la determinacion de Sb en muestras de suelo agricola. Se utilizaron los
mismos parametros de calentamiento del horno de grafito, pre-reduccion y recubrimiento
de la plataforma con Ir como modificador quimico permanente, asi como las
concentraciones de las soluciones de NaBH4 y NaOH mencionadas anteriormente. En el
caso del As la medicion se realiz6 utilizando una ldmpara de catodo hueco (Analytik Jena)
a 193.7 nm para As, operando a una corriente de 5.0 mA y con una ranura espectral de
0.8 nm. La preparacion de los estandares de trabajo implico la dilucion en serie de una
disolucion stock de As y Sb de 1000 mg L' (SpecSol, QuimLab, Jacarei, SP, Brasil) con
HNO; 0.14 mol L. La masa de As y Sb dentro del atomizador se encontraba en el rango
de 0.2 a 1.7 ng y de 0.3 a 3.3 ng, respectivamente. Este intervalo delimita el rango de
trabajo de la metodologia analitica empleada para la cuantificacion de las concentraciones
de As y Sb en las muestras, respectivamente. Para la determinacion de As un volumen de
muestra pre-reducida entre 0.1 a 7 mL fueron utilizados para la cuantificacion, mientras
para el Sb fueron utilizados un volumen entre 1 y 8 mL, en ambos los casos dependiendo

del contenido total del analito, As o Sb, en la muestra evaluada (raiz, tallo, hoja y grano).

De forma distinta del método utilizado para la determinacion de Cd y Pb en el
suelo, en las partes de la planta de frijol, asi como en las muestras de frijol comercial, se
empled la técnica de HR-CS GF AAS utilizando anélisis directo de muestras solidas. El
programa de calentamiento del horno de grafito para la determinacion de Cd y Pb fue
previamente descrito. Para la cuantificacion de Pb y Cd, se pes6é una masa de muestra
sobre la plataforma de grafito utilizando una microbalanza M2P (Sartorius, Gottingen,
Alemania) entre 0.04 a 2 mg y 0.3 a 2 mg para la determinacion de Cd y Pb,
respectivamente, seguido por la adicion de 20 pL. de una solucion de modificador quimico
(Pd/Mg). Como descrito anteriormente, la muestra y el modificador quimico se
introdujeron en el tubo de grafito utilizando un sistema de muestreo s6lido manual SSA

6 (Analytik Jena).

Se implementd un riguroso protocolo de control de calidad que incluyé blancos
de reactivo, muestras replicadas y el uso de materiales de referencia certificados,

especificamente SRM 1573a (Tomato leaves, Instituto Nacional de Normas y Tecnologia,
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Gaithersburg, EE. UU.) y SRM 1515 (Apple leaves, Instituto Nacional de Normas y
Tecnologia, Gaithersburg, EE. UU.). En cuanto a las muestras digeridas, se llevo a cabo
un procedimiento de digestion duplicado, con dos mediciones tomadas para cada muestra
digerida individual (determinaciones de As y Sb). Para la cuantificacion de Cd y Pb, se
realizaron andlisis en cinco réplicas, mientras que para Hg se realizaron anélisis en
triplicado. Ademads, se realizaron verificaciones de calibracion con frecuencia para
garantizar la estabilidad. En todas las mediciones los valores de RSD % estaban dentro

del rango analiticamente aceptable.
7.5. Caracterizacion fisicoquimica del agua de riego y suelo agricola

Los Anexos 8 y 9 presentan los parametros instrumentales empleados en la
determinacion de metales por FAAS y determinacion de aniones por cromatografia de

intercambio 16nico, respectivamente.

Las caracteristicas quimicas y fisicas del agua subterranea, incluyendo la
temperatura, el pH, la conductividad eléctrica (CE) y el oxigeno disuelto (DOx), fueron
determinadas in situ utilizando equipo electroquimico portatil (Orion Star A329, Thermo
Fischer Scientific, Waltham, MA, EE. UU.) Fueron determinados por FAAS Ca, Cu, Fe,
Mg, Mn y Zn, utilizando un espectrofotdometro de absorcion atomica, marca Varian,
modelo SpectrAA 220FS. Las curvas de calibracion de dichos elementos fueron
preparadas a partir de los estandares comerciales de 1000 mg L' descritos en el Anexo
2., preparando las disoluciones aforadas con agua bidestilada y rango de calibracion de
0.1 a 1.0 mg L para la determinacion de Mg y 0.5 a 5 mg L! para la determinacién de
los otros elementos. Para la determinacion de Ca y Mg todas las muestras de agua de
riego fueron diluidas en la proporcion 1:50 (muestra de agua y agua bidestilada,
respectivamente). El contenido de carbono organico total (TOC) y carbono inorgénico
total (TIC; la suma de HCOs™ y COs*) se midié en muestras de agua no acidificadas
(TOC-VCSH, Shimadzu, Kyoto, Japon). Las muestras de agua se diluyeron 1:10 con agua
bidestilada. Dos curvas de calibracion fueron preparadas para el andlisis de TOC: una de
biftalato de potasio y otra de carbonato de sodio, ambas en un rango de 1 a 80 mg L'
Para la determinacion de F-, CI, NOs", SO4* y PO4> fue utilizado un cromatografo de
intercambio i6nico, Thermo Scientific, modelo Dionex ICS-1100 con un supresor de
aniones Dionex (ASRS™ 300 x 4 mm, 25 mA) y una columna analitica Dionex lonPac™
AS23 (250 mm x 4 mm). La curva de calibracion fue preparada a partir de una mezcla de

sales que contenia los aniones de interés, generado una concentracioén de 1000 mg L™ de
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cada ion, y sucesivas diluciones, en un rango de 0.5 a 20 mg L. Las muestras fueron

diluidas de manera apropiada, considerando las concentraciones de los aniones presentes.

Para la determinacion de Ca, Cu, Fe, Mg, Mn y Zn en el suelo agricola se
utilizaron las mismas condiciones instrumentales que para el agua de riego. Para la
determinacion de estos elementos las muestras digeridas de suelos fueron apropiadamente
diluidas (rango de 0 a 450 veces), correspondientes a los rangos de las curvas de
calibracion de cada método analitico. Para el extracto acuoso del suelo agricola, con una
proporcion suelo:agua bidestilada de 1:10 (m m™), se determiné el pH (calibrando el
electrodo con buffers 4, 7 y 10), CE (calibrado con un estandar de 1.413 mS cm™), TOC
y aniones. La suspension se agité a 200 rpm durante 24 h, las muestras se centrifugaron
a 10,000 rpm durante 10 min para separar el sobrenadante y posteriormente fueron
filtradas (filtros Phenex RC, de acetato de celulosa, 0.45 um). El pH fue determinado en
los extractos acuosos utilizando el potencidémetro Thermo Scientific Orion Star A214,
mientras la conductividad se determin6 utilizando un equipo medidor multiparametro,
YSI Incorporated, modelo 556 MPS. El TOC se determiné utilizando un analizador de
TOC (TOC-VCSH, Shimadzu, Kyoto, Japon) con las muestras previamente diluidas 50
veces, y mismo rango de calibracion, mientras las concentraciones de iones F-, CI", NO3”
, SO4* y PO4* se examinaron mediante cromatografia de iones bajo las mismas

condiciones que las muestras de agua con los extractos acuosos apropiadamente diluidos.

Para la caracterizacion de los minerales predominantes en las muestras de suelo,
se utiliz6 la técnica de microscopia electronica de barrido (SEM, por sus siglas en inglés)
combinada con espectroscopia de rayos X por dispersion de energia (EDS, por sus siglas
en inglés). El andlisis se llevo a cabo utilizando un microscopio electronico de barrido
FEI Quanta 600 (FEI, Hillsboro, OR, EE. UU.), complementado con microanalisis EDS
realizado con un equipo EDAX Apollo-X (EDAX, Mahwah, NJ, EE. UU.). Se generaron
microfotografias utilizando los modos de imagen de electrones retrodispersados y
electrones secundarios en cortes pulidos de 30 mm recubiertos con carbono. Las imagenes
se capturaron con una distancia de trabajo de 10 mm y un tiempo de adquisicion de 80
ms. Adicionalmente, se utiliz6 un analizador de liberacién mineral™ y mapeo de
elementos mediante rayos X para obtener informacion detallada sobre la composicion de
elementos y la distribucion relativa de los mismos en las muestras. Este enfoque integrado

de microanalisis proporciono una caracterizacion completa de la composicion mineral de
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las muestras de suelo, permitiendo una comprension mas profunda de la estructura y la

diversidad mineraldgica presentes en la muestra.

7.6. Fraccionamiento de As, Cd, Hg, Pb y Sb en suelo agricola

Las fracciones quimicas (FR) de As, Cd, Hg, Pb y Sb en las muestras de suelo se

determinaron mediante un procedimiento de extraccion secuencial de cuatro etapas

(Sahuquillo et al., 2003). Las etapas se etiquetaron como FR1 (4cido acético 0.11 mol L~

1, FR2 (clorhidrato de hidroxilamina 0.5 mol L' a pH 1.5), FR3 (peréxido de hidrogeno

8.8 mol L'y luego acetato de amonio 1.0 mol L!) y FR4 para el residuo final (digestion

por microondas, previamente descrita). La Tabla 2 describe la metodologia de extraccion

secuencial adoptada. Para el fraccionamiento quimico, se afadié 1 g de suelo a tubos de

50 mL, seguido de 20 mL de reactivos de extraccion para As y 10 mL para Hg, Cd, Pby

Sb. Las suspensiones se agitaron durante 16 h a temperatura ambiente en un baio

agitador. Las muestras se centrifugaron a 5000 rpm durante 5 min después de cada etapa

de extraccion y fueron filtradas con filtro de acetato de celulosa (0.45 pm). El
sobrenadante se mantuvo a 4 °C hasta los analisis por HG-AFS (As), CV-AFS (Hg), HG-
GF AAS (Sb) y HR-CS GF AAS (Cd y Pb). La eficacia del proceso de extraccion

secuencial se evalud determinando las cantidades de los elementos evaluados presentes

en blancos de reactivos con niveles de As, Cd, Hg, Pb y Sb por debajo del LOD y

contrastando la suma de los contenidos de los analitos de interés extraidos en todas las

etapas con la cantidad total del analito evaluado en el suelo agricola.

Tiempo de agitacion y

Etapa Fraccion Fase Reactivos
temperatura
Soluble en Carbonatos y 1.0 g de suelo + 10 mL de .
FR1 aguay metales HCH COO 0.11M 16 h a temperatura ambiente
acido intercambiables 3
. . . Residuo + 10 mL de
FR2  Reducible Oxidos/hidroxidos NHZOH'HCI 0.5 M (pH 1.5, 16 h a temperatura ambiente
de Fe y Mn
HNO3)
Residuo +2 mL de HZO2 al
. . 1 h a temperatura ambiente, 1 h
: 30 % (pH 2, HNO,) + 8 mL P >
FR3  Oxidable Materia organica °(p 3) a 85°C y 16h a temperatura

y sulfuros

de CH;COONH. 1 M (pH 2,
HNO,)

ambiente
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. Mine'rales 4mL de HNO +0.5mLde 20 rpin temperatura ambiente,
*FR4  Residual primarios y/o 3 15 min para llegar a 180 °C y 20
secundarios HCl+0.5 mL de HF min a 180 °C

*Hg, Cd, Pb y Sb tinicamente con HNO3 y digestién previamente descrita.

7.7. Analisis estadistico

La correlacion entre parametros del suelo como la caracterizacion fisicoquimica
y las concentraciones de metales y metaloides de los campos agricolas se determin6
utilizando el Analisis de Componentes Principales (PCA, por sus siglas en inglés;
software IBM SPSS Statistics version 21). El nimero de componentes se determind
considerando los componentes con valores propios mayores que 1. La similitud de las
muestras de suelo agricola se evaluo utilizando el Método de Agrupacion de Ward y la
distancia euclidiana del Analisis de Conglomerados (CA, por sus siglas en inglés), con

normalizacion de Kaiser y rotacion Varimax.

7.8. Figuras de mérito del método analitico

Las figuras de mérito evaluados incluyen: la ecuacion de regresion lineal, rango
de trabajo, coeficiente de determinacion (R?), limite de deteccion (LOD), limite de

cuantificacion (LOQ), masa caracteristica (myo), sensibilidad, exactitud y precision.

La ecuacion de regresion lineal es una expresion matematica que describe la
relacion lineal entre dos variables, una variable independiente (X) y una variable
dependiente (Y). Se utiliza para modelar y predecir la relacion entre estas variables en un

contexto estadistico.

El coeficiente de determinacion, denotado como R?, es una medida estadistica que
proporciona informacion sobre la proporcion de la variabilidad de una variable
dependiente que es explicada por la variabilidad de una variable independiente en un
modelo de regresion. En otras palabras, R* evalua qué tan bien los valores predichos por
el modelo se ajustan a los valores observados de la variable dependiente. El coeficiente
de determinacién varia de 0 a 1. Un valor de R? cercano a 1 indica sugiere un buen ajuste.
Por otro lado, un valor cercano a 0 indica que el modelo de regresion lineal no explica

bien la variabilidad de la variable dependiente.

La pendiente de la curva de calibracion en un método analitico proporciona
informacion sobre la sensibilidad del método. Cuanto mayor sea la pendiente de la curva,

mayor serd la sensibilidad del método. Una pendiente mas pronunciada indica que
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pequefios cambios en la concentracion del analito produciran cambios mas grandes en la

respuesta analitica (IUPAC, 1995; Skoog et al., 2015; Leite, 2002).

Los limites de deteccion (LOD) y cuantificacion (LOQ) son parametros de mérito
analiticos que establecen la capacidad de analisis de un método analitico en condiciones
de maxima sensibilidad de operacion instrumental. E1 LOD es definido como la minima
concentracion de analito que puede ser detectada a un nivel de confianza especificado, es
decir, a menor cantidad de un analito cuya sefial puede distinguirse de la del ruido
instrumental. E1 LOQ es la minima concentracion de analito que se puede cuantificar, con
una certeza estadistica especifica, bajo condiciones experimentales bien definidas. Estos
pardmetros analiticos pueden ser calculados de acuerdo con las Ecuaciones 8 y 9, donde
“s” representa la desviacion estandar del blanco y “m” la pendiente de la curva de
calibracion, también conocida como la sensibilidad del método analitico (Skoog et al.,

2015).

LOD = %S [Ecuacion 8]
LOQ = % [Ecuacion 9]

La determinacion del LOD y LOQ para el analisis por cromatografia de iones, fue
calculado utilizando la desviacion estandar de 7 mediciones del estandar de menor
concentracion, mientras para los otros andlisis (AAS, AFS, analizador directo de Hg) 10
mediciones del blanco. La pendiente de la curva de calibracion fue determinada utilizando

el programa OriginLab.

La masa caracteristica (mo) se define como la masa minima de analito que absorbe
1 % de la radiacion de la lampara (equivalente a 0.0044 s de absorbancia). Este parametro
desempefia un papel esencial en la evaluacion de la sensibilidad de las técnicas analiticas.
Cuanto menor sea la mo, mayor sera la sensibilidad del método, ya que implica que se
puede detectar concentraciones mas bajas del analito de interés (Welz & Sperling, 1998;
Hibbert, 2023). La m, fue evaluada para As, Cd, Pb y Sb en las muestras determinadas
por GF AAS, y para el Hg determinado a través del analizador directo de Hg.

La exactitud se puede definir como la proximidad de una medicion al valor
verdadero o al valor aceptado como estandar (Skoog et al., 2018). La exactitud fue
evaluada utilizando materiales de referencia certificados (BCR-610 Groundwater; Sandy

Loam (CRMO027), SRM 1573a - tomato leaves, SRM 1515 - apple leaves) y ademas
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estudios de recuperacion (en los SEPs) que se basa en comparar la cantidad de analito

recuperada de una muestra conocida con la cantidad teorica o esperada.

La precision se refiere a la reproducibilidad o consistencia de las mediciones
realizadas bajo las mismas condiciones. Es decir, cuan cercanos estdn varios valores
medidos entre si cuando se repite una medicidon en las mismas condiciones. Una medicién
precisa indica que los resultados son consistentes y reproducibles, aunque no
necesariamente cercanos al valor verdadero o estandar (Skoog ef al., 2018). La precision
fue evaluada mediante el calculo de la desviacion estdndar relativa porcentual (RSD %).
Es importante mencionar que un criterio cominmente aceptado para la precision es que
el RSD sea menor al 10 % para concentraciones en ppb (partes por mil millones) y menor

al 5 % para concentraciones en ppm (partes por millon).
7.9. Evaluacion del riesgo ecolédgico

La evaluacion de la contaminacion del suelo agricola se llevé a cabo utilizando
seis indices de contaminacion: factor de contaminacioén (Ct, por sus siglas en inglés),
factor de riesgo ecologico (E:, por sus siglas en inglés), riesgo ecologico potencial (PERI,
por sus siglas en inglés), indice de geoacumulacion (Igeo, por sus siglas en inglés), factor
de enriquecimiento (Ef, por sus siglas en inglés) e indice de carga de contaminacion (PLI,
por sus siglas en inglés). Estos indices proporcionan colectivamente una perspectiva
integral y multidimensional sobre la magnitud de la contaminacion del suelo, mejorando

asi la confiabilidad y profundidad de los hallazgos.

El factor de contaminacién (Cr) se utilizd para evaluar la contaminacion de

elementos traza en los suelos y se estableciéo mediante la Ecuacién 10.

Cm

Cr = [Ecuacion 10]

Cbackground

Donde: Cres el factor de contaminacion; Cr son los niveles de metales o metaloides en
los suelos en unidades de mg kg™'; Chackground €5 la concentracion de fondo de los metales
y metaloides. Se utilizaron concentraciones de fondo de 11.3 pg g! para As, 0.36 ug g!
para Cd, 0.06 ug g™ para Hg, 29.2 ug ¢! para Pb, y 0.8 pg g! para Sb, obtenidas de la
literatura existente (Radu et al., 2009; Kubier et al., 2019; Gworek et al., 2020, Rouhani
et al., 2023). La categorizacion del Crse describe de la siguiente manera: grado bajo de

contaminacion (Cr < 1), grado moderado de contaminaciéon (1 < Cr < 3), grado
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considerable de contaminacion (3 < Cr < 6) y grado muy alto de contaminaciéon (Cf> 6)

(Astatkie et al., 2021).

Basado en los parametros de toxicidad de los metales o metaloides y las respuestas
ambientales, el factor de riesgo ecologico (E;) es un método para evaluar el riesgo
ecoldgico en el suelo (tolerancia de los sistemas biologicos). Los valores de E; se

evaluaron utilizando la Ecuacion 11.
E, = T.Cy [Ecuacion 11]

Donde E; es el factor de riesgo ecologico; Tr son los valores de factores de
respuesta toxica de los metales o metaloides (10, 30, 40, 5 y 10 para As, Cd, Hg, Pby Sb
respectivamente), y Cres el factor de contaminacion (Raj ef al., 2017). La categorizacion
de E: se describe de la siguiente manera: E; < 40 bajo riesgo; 40 < E; < 80 riesgo
moderado; 80 < E; < 160 riesgos considerable; 160 < E; <320 alto riesgo; Er > 320 riesgo
muy alto (Saha et al., 2022).

Un método empleado para evaluar los peligros ambientales planteados por el suelo
es el indice de riesgo ecoldgico potencial (PERI). Los valores de PERI se evaluaron

utilizando la Ecuacion 12.
PERI = YE, [Ecuacion 12]

Donde PERI es el riesgo ecologico total y E; es el factor de riesgo ecolédgico. La
categorizacion del riesgo ecologico total (PERI) se describe de la siguiente manera: bajo
riesgo (PERI < 150), riesgo moderado (150 < PERI < 300), riesgo considerable (300 <
PERI < 600) y riesgo alto (PERI > 600) (Dang ef al., 2021).

Con el fin de evaluar el grado de contaminacion de metales y metaloides en el

suelo agricola, se calcul6 el indice de geoacumulacion (Igeo) segin la Ecuacion 13.

C

Igeo = log, ( -

—_— [Ecuacién 13]
1-5Cbackground

Donde: Igeo es el indice de geoacumulacion; Cm son los niveles de metales o metaloides
(mg kg™) en los suelos; Chackeround €s la concentracion de fondo de metales y metaloides
en estudio mencionada anteriormente. La categorizacion del indice de geoacumulacion
(Igeo) se describe de la siguiente manera: Igeo < 0 (No contaminado); 0 < Igeo < 1 (No

contaminado a moderadamente contaminado); 1 < Igo < 2 (Moderadamente
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contaminado); 2 < Igeo < 3 (Moderadamente a fuertemente contaminado); 3 < Igeo < 5

(Fuertemente contaminado); 5 < Ig., (Extremadamente contaminado) (Birch, 2013).

El factor de enriquecimiento (Er) del elemento de interés se determina midiendo
la concentracion del elemento en comparacion con un valor de referencia. Un elemento
de referencia puede ser un elemento geoquimicamente distintivo con una alta
concentracion ambiental que no muestra propiedades sinérgicas o antagonistas con el
elemento en estudio. El hierro (Fe), el método de normalizacion mas utilizado sirvié como
elemento de referencia en esta investigacion. Por lo tanto, se utilizo la Ecuacion 14 para
determinar Er(Pandey et al., 2016).

Cm

Ef = ——fe— [Ecuacion 14]

Cbackground
Cbackground Fe

Donde: Cm son los niveles de metales y metaloides (mg kg') en los suelos; Cre es la
concentracion de hierro en la muestra de suelo; Cpackground €s la concentracion de
referencia de metales y metaloides en estudio; Chackground Fe €S la concentracion de
referencia de hierro (26,000 mg kg™!). Un valor de Er cercano a 1 indica que el elemento
esta incorporado en la corteza, Er por debajo de 1 indica que es probable que el elemento
se haya movilizado o reducido, mientras que los valores mayores a 1 muestran que el
elemento es de origen antropogénico y valores de Er superiores a diez indican que

probablemente el elemento no tenga origen geoldgico natural (Pandey et al., 2016).

Para evaluar de manera integral el nivel de contaminacion en los suelos agricolas
bajo investigacion, se utiliz6 el indice de carga de contaminacion (PLI) segin la Ecuacion

15.

PLI = V(Cfl X sz X Cf3 X Cf4 X Cfn) [Ecuacién 15]

Donde: PLI es el indice de carga de contaminacion; Cr representa el factor de
contaminacion de cada contaminante, y "n" representa el nimero de contaminantes. La
categorizacion del PLI se describe de la siguiente manera: PLI = 0 concentracion de
fondo; 0 < PLI < 1 no contaminado; 1 < PLI < 2 poco contaminado; 2 < PLI < 3
moderadamente contaminado; 3 < PLI <4 moderadamente a altamente contaminado; 4 <
PLI < 5 altamente contaminado; PLI > 5 extremadamente contaminado (Kasilingam et

al., 2016).
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7.10. Factores de bioacumulacion y translocacion

Con el objetivo de comprender la dinamica de la contaminacién ambiental
obteniendo informacidn sobre la capacidad de la planta de frijol para absorber y movilizar
contaminantes desde el suelo hasta sus tejidos se emplearon las ecuaciones para el calculo
de los factores de bioacumulacion (BAF, por sus siglas en inglés) y translocacion (TF, por
sus siglas en inglés). Especificamente, la Ecuacion 16 fue empleada para el céalculo del

BAF, mientras que las Ecuaciones 17, 18 y 19 se utilizaron para el calculo de los TF.

BAF = CC— [Ecuacion 16]
suelo

TF = % [Ecuacion 17]

TF = 2ol [Ecuacién 18]

TF = arano frijol [Ecuacién 19]

Craiz

TFiotar = ZTFparte aérea [Ecuacion 20]

En el caso en que el BAF sea menor o igual a 1, se infiere que la planta tiene la
capacidad de absorber metales o metaloides del suelo, aunque la acumulacion en sus
tejidos es limitada. Es decir, la planta asimila estos contaminantes, pero no los retiene ni
acumula de manera significativa en su biomasa. Por otro lado, cuando el BAF supera el
valor de 1, sefala que los metales o metaloides se estan acumulando en los tejidos de la
planta. Esto indica que la planta no solo los absorbe del suelo, sino que también los retiene
y acumula en concentraciones mas elevadas en diversas partes, como raices, tallos, hojas
o granos. Un BAF superior a 1 sugiere un potencial de bioacumulacion de metales en la

planta (Zakaria et al., 2021).

En relacion con el TF, un valor igual o menor a 1 indica una translocacion limitada
de los metales o metaloides dentro de la planta. En este escenario, la planta tiene la
capacidad de absorberlos, pero su retencion es baja o limitada al moverse desde las raices
hacia otras partes de la planta. En cambio, si el valor de TF es mayor que 1, indica una
translocacion significativa de estos contaminantes dentro de la planta. En este caso, la
planta no solo absorbe eficientemente los metales o metaloides, sino que también los
transporta de las raices hacia otras partes, como tallos, hojas o granos (Islam et al., 2020;

Oliveira-Mesquita et al., 2021).
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7.11. Evaluacion de riesgo a la salud humana

La evaluacion del riesgo para la salud humana debido a la exposicion a metales y
metaloides se realizd utilizando la metodologia de la USEPA (USEPA, 2004) con el fin
de establecer el riesgo no cancerigeno y cancerigeno en adultos y nifios en las areas
estudiadas. La medicion o estimacion de la intensidad, frecuencia y duracion de la
exposicion humana a contaminantes ambientales son los objetivos de la evaluacion de la
exposicion. EI Anexo 10 presenta los parametros y valores utilizados para estimar la

evaluacion del riesgo para la salud.
7.11.1. Ingesta diaria de arsénico por el consumo de agua

Se determiné la ingesta dietética diaria (ug kg peso corporal! dia™!) por el

consumo de agua de acuerdo con las Ecuaciones 20 y 21 (Joardar et al., 2021).
TCus = [As] DCyy, [Ecuacion 20]

Donde: TCas = contenido total de As; [As] = concentracion de As (ug L™!); DCaw = tasa
diaria de consumo por persona de agua potable (adulto, 2 L; nifios, 0.64 L) (Tong et al.,

2021).

DDy = —2

[Ecuacion 21]

Donde: DDIas = ingesta dietética diaria de arsénico; BW = peso corporal promedio de
una persona (adulto, 70 kg; nifios, 15 kg) (Tong et al., 2021). Segin la Organizacion
Mundial de la Salud (OMS, 2011), la ingesta de As no debe superar los 3.0 ug kg peso

corporal 'dia™! para el As inorganico.
7.11.2. Riesgo no cancerigeno

El término cociente de peligro (HQ, por sus siglas en inglés) describe los riesgos
no cancerigenos. HQ es un numero adimensional que representa la probabilidad de que
un individuo sufra efectos adversos para la salud. Se define como la relacion entre la dosis
diaria promedio (ADD, por sus siglas en inglés) y la dosis de referencia cronica (RD) en
mg kg! dia! (Kamunda et al., 2016) de un determinado metal pesado o metaloide de

acuerdo con la Ecuacion 22.

HQ = 22 [Ecuacién 22]
f
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Las siguientes ecuaciones (Ecuaciones 23 a 27) se han utilizado para calcular la

ADD a partir de diversas fuentes utilizadas para estimar la exposicion.

C IRy EDEF

ADDingesta deagua = T guwar [Ecuacion 23]
ADDingesta grano de frijol = % [EcuaCién 24]
ADDingesta de suelo = % [Ecuacion 25]
ADD inhalacién de particulas de suelo — £ PMo DAIR ;;xil;l;SPO T EDEY [EcuaCi()n 26]
ADDcontacto dérmico = SR ngfll;lF i [EcuaCién 27]

La categorizacion del HQ se describe de la siguiente manera: sin efecto negativo
(HQ < 1), posibles efectos negativos (HQ > 1) (USEPA, 2004). El efecto no cancerigeno
para los habitantes se produce al combinar todos los valores de HQ de diversas fuentes
de un contaminante (ingestion, inhalacion, entre otras) o de numerosos contaminantes.
Este procedimiento se considera como un término diferente conocido como el Indice de
Peligro (HI, por sus siglas en inglés), segun el documento de la USEPA. La representacion

matematica de este parametro se muestra en la Ecuacion 28.
HI = YHQ [Ecuacion 28]

La categorizacion del HI se describe de la siguiente manera: riesgo no
cancerigeno minimo (HI < 0.1), riesgo no cancerigeno bajo (0.1 < HI < 1), riesgo no

cancerigeno medio (1 < HI <4) y riesgo no cancerigeno severo (HI > 4) (USEPA, 2004).
7.11.3. Riesgo cancerigeno

Los riesgos para sustancias quimicas que podrian causar cancer se estiman como
la probabilidad acumulativa a lo largo de la vida de que una persona desarrolle cancer
debido a la exposicion al carcindgeno potencial. El riesgo incremental de cancer durante

toda la vida (CanR) se puede estimar mediante la Ecuacion 29.
CanR = ADD CSF [Ecuacion 29]

Donde: CanR (riesgo incremental de cancer a lo largo de la vida), ADD (dosis diaria
promedio) y CSF (factor de pendiente de cancer, especifico para cada contaminante). Las

Ecuaciones 23 a 27 fueron utilizadas para calcular el ADD.
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La amenaza acumulativa probable de cancer se puede evaluar mediante la suma

del TCanR de las diferentes fuentes, de acuerdo con la Ecuacion 30.
TCanR = ),CanR [Ecuacion 30]

Seglin la USEPA (Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos,
USEPA, 2004), la categorizacion del CanR o TCanR se describe de la siguiente manera:
riesgo minimo de cancer (10E-06 < CanR o TCanR), riesgo de cancer tolerable (10E-06
< CanR o TCanR < 10E-04), y riesgo severo de cancer (CanR o TCanR > 10E-04)
(USEPA, 2004).

7.12. Disposicion de residuos

Los residuos generados en el laboratorio de fotocatalisis y electroquimica
ambiental fueron debidamente depositados en los contenedores correspondientes,
conforme a la clasificacion establecida por el Departamento de Manejo y Control de
Residuos de Laboratorio de la Facultad de Ciencias Quimicas de la Universidad
Auténoma de Nuevo Ledén (UANL). En el periodo de estancia de investigacion, en
cumplimiento de la Licencia de Funcionamiento n°® 03904/2019, emitida por Fundagdo
Estadual de Prote¢do Ambiental do Rio Grande do Sul (FEPAM), que regula las
actividades realizadas en el Campus do Vale de la Universidade Federal de Rio Grande
do Sul (UFRGS), todos los residuos provenientes de los experimentos realizados en los
laboratorios del Grupo de Analisis de Trazas fueron enviados al Centro de Gestion y
Tratamiento de Residuos Quimicos (CGTRQ) del Instituto de Quimica de la UFRGS para
recibir tratamiento y disposicion final adecuados. Los residuos so6lidos se envasan en
bolsas de plastico transparente con una capacidad de 10 kg, siguiendo la clasificacion
establecida por la norma brasilefia ABNT NBR 10004/2004. Los residuos acuosos se
almacenan en envases de polietileno de alta densidad de 5 L y se envian a una Estacién
de Tratamiento de Efluentes, donde son tratados y descartados de acuerdo con los limites
establecidos por la Resolucion CONSEMA 355/2017, que define criterios y normas para
la emision de efluentes liquidos a aguas superficiales en el estado brasilefio Rio Grande

do Sul.
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8. Resultados y discusion

8.1. Niveles de As, Cd, Hg, Pb y Sb en el agua subterranea y suelo agricola

La Tabla 3 exhibe las concentraciones de As, Cd, Hg, Pb y Sb en las muestras de
agua subterranea y suelo agricola, los LOD y LOQ, comparandolas con los limites
permisibles establecidos por la OMS, la USEPA y las normativas mexicanas (USEPA,
2020; USEPA, 1986; USEPA, 1996; USEPA, 2001% USEPA, 2001°; OMS, 2001; OMS,
2005; OMS, 2017; OMS, 2018; OMS, 2021; OMS, 2021%*; OMS, 2021°; SEMARNAT,
2007; SEMARNAT, 2021; SSA, 2015; SSA, 2021). El Anexo 11 presenta las figuras de
mérito analitico para la determinacion de los elementos de interés en el agua subterranea

y suelo agricola.

Los valores de LOD y LOQ son indicadores clave de la sensibilidad de los
métodos analiticos. En este contexto, es fundamental comparar estos valores con los
estandares internacionales y nacionales para evaluar la idoneidad de los métodos
empleados. Para el As, los valores de LOD y LOQ fueron de 0.700 pg L'y 2.13 ug L',
respectivamente. Estos valores indican que el método analitico utilizado es adecuado, ya
que se encuentran significativamente por debajo de los limites establecidos por los
estandares internacionales y mexicanos de 10 ug L', En contraste, el Cd presentd un valor
de LOQ de 3.41 pg L', que es ligeramente superior a los limites establecidos por los
estandares mexicanos y la OMS de 3 pg L. Esto sugiere una posible limitacion en la de
cuantificacion del método, lo cual es especialmente relevante cuando se pretende cumplir
con estandares mas estrictos. Para el Hg, los valores de LOD y LOQ fueron de 0.520 ug
L1y 1.73 ug L}, respectivamente. Estos valores podrian representar una limitacion del
método analitico respecto a los estdndares mexicanos, que establecen un limite maximo
de 1 pg L', Sin embargo, estos valores estan dentro del limite permisible establecido por
la USEPA de 2 ug L. En el caso del Pb, el valor de LOQ fue de 10.8 pg L', ligeramente
por encima de los limites establecidos por los estandares mexicanos y la OMS (10 pg L~
1, pero dentro de los limites aceptables segtn la USEPA (15 pg L. Finalmente, para el
Sb, los valores de LOD y LOQ fueron de 1.68 pg L' y 5.62 pg L', respectivamente.
Estos valores indican que el método analitico es adecuado para determinar el Sb, ya que
estan por debajo del limite establecido por la USEPA de 6 pg L. Es fundamental destacar

que los valores del coeficiente de determinacion R? para
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Tabla 3: Concentracion de elementos potencialmente toxicos en el agua subterranea, suelo agricola, limites maximos permisibles por

normativas nacionales e internacionales y limites de deteccion y cuantificacion.

Sitios de muestreo
- DR JL CR TP ES SP SJ LOD LOQ
§ As  13.0+12 11.7+0.2 2424 0.4 18.1+0.2 104+ 0.4 7.67+0.16 0.378+0.020 0.0326  0.0989
T |Cd 0.425+0.026 0.342+£0.020 0.372+0.018 0.413£0.033 0.407+0.031 0.419+0.032 0.547+0.029 0.0715 0.238
T IHg 1.59+0.08 0.740+0.027 0.203+0.018 0.145+0.006 0.224 +0.023 2.3340.19  0.110+0.001 0.00878  0.0293
“1Pb 216+1.0 417+ 1.6 259409 284+ 1.1 25.6+ 1.1 20.9+0.7 225+ 1.1 0.356 1.19
Sb  2.56+0.04 2.08 +0.05 242 +0.12 1.89 +0.03 2.54+0.12 1354006 224+0.11  0.166 0.554
Sitios de muestreo
= DR-1 DR-2 JL CR SJ LOD LOQ
o | As 409+ 1.4 576 + 1 189+ 8 67.7+3.3 7.15+ 0.38 0.700 2.13
Z|cd <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 1.02 3.41
S |Hg <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 0.520 1.73
<|pb <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 3.5 10.8
Sb <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 1.68 5.62
8 USEPA OMS México
Z | As 10%, 20° 10%, 100° 10%, 22°, 200°
g Cd 58, 3b 3230 10° 32,375 200°
= Hg 28 23b 62 12, 23% 10°
2{Pb 152, 300° 10?, 250-500°, 5000° 102, 400° 500°
~§ Sb 6 207, 36 -

3agua potable (ug L), Psuelo agricola (ug g™'), ‘agua de riego (ug L™).
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todas las muestras de agua analizadas superaron 0.99. Este alto valor de R? sugiere que,

dentro del rango de trabajo.

para los analitos evaluados, la relacion entre la concentracion y la respuesta analitica es
lineal. Este hallazgo refuerza la confianza en la linealidad de la curva de calibracién

establecida, lo cual es crucial para la precision y exactitud de las mediciones realizadas.

En las muestras de agua subterranea, las concentraciones de Cd, Hg, Pb y Sb se
quedaron por debajo del LOD de la metodologia analitica empleada en todos los sitios de
muestreo. No obstante, la concentracion de As en las muestras de agua subterrdnea esta
presente entre 7.15 + 0.38 y 576 = 1 ug L', superando los limites maximos permitidos
para agua potable (10 pg L) segin la OMS, la USEPA vy las leyes mexicanas. La
comunidad de SJ es la tinica que presenta niveles de As (7.15 + 0.38 pg L!) dentro del
limite permisible de acuerdo con las normativas nacionales e internacionales. Ademas,
los sitios DR-2 y JL excedieron los limites establecidos por la OMS para riego agricola.
La exactitud del método utilizado (HG-AFS) se evalué mediante el uso del material de
referencia certificado BCR-610 para agua subterrdnea, arrojando una concentracion de
As (n=3)de 10.6 £ 0.2 pg L', consistente con el valor certificado de 10.8 + 0.4 pg L\,
Ademas, la RSD % se determin6é como el cociente entre la desviacion estandar de las
mediciones y el promedio de las mediciones, multiplicado por 100, presentando valores

en un rango de 0.2 % a 4.8 %.

Estudios previos reportaron altas concentraciones de metales en agua, en
diferentes paises alrededor del mundo. Guo et al., (2018) encontraron altas
concentraciones de As (20-502 pug L), Cd (0.6-8.5 ng L"), y Sb (16 2 38,288 ug L)) en
agua de un rio que fluia cerca de minas en China. En India, Singh et a/., (2018) informaron
niveles, en ug L', de As, Cd, y Pb que variaban entre 1.02 y 5.15, 10.0 y 80.0, y 80 a 420,
respectivamente. En Ghana, Obiri-Yeboah et al., (2021) reportaron niveles de Pb entre 39
y 40 ug L'y 45 a 61 ng L™ para Hg. Seglin Alcazar-Medina et al., (2020), las cantidades
de Cd y Pb en una regién minera de Durango, México, fueron de 5.25 mg L' y 2.14 mg
L1, respectivamente, superando los limites maximos permitidos para ambos elementos
segun los estdndares nacionales e internacionales. A lo largo de los afios, se han llevado a
cabo varios estudios en diversos municipios del estado de San Luis Potosi, incluyendo,
Matehuala (Rosas-Castor et al., 2014; Ruiz-Huerta et al., 2017) y Santa Maria de la Paz
(Martinez-Villegas et al., 2013), que describieron niveles elevados de As en aguas

subterraneas en areas afectadas por actividades mineras, superando los limites permitidos
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por normativas nacionales e internacionales para el As en agua potable e irrigacion

agricola.

La evidencia acumulada a partir de estudios previos demuestra la presencia de
altas concentraciones de PTE en el agua, particularmente en areas afectadas por la
actividad minera, en diversos paises alrededor del mundo. Estudios anteriores han
revelado concentraciones de PTE que superan los limites permitidos por normativas
nacionales e internacionales, lo que plantea serias preocupaciones sobre los riesgos para
la salud publica y el medio ambiente. Estos hallazgos subrayan la necesidad urgente de
implementar medidas de mitigaciéon y remediacion efectivas, asi como politicas
ambientales mas estrictas para controlar y reducir la contaminacion por PTE. La
proteccion de la salud humana y la preservacion de los recursos hidricos deben ser
prioridades esenciales en las areas afectadas, considerando los impactos negativos a largo

plazo que esta contaminacion puede generar.

En las muestras de suelo agricola, con respecto a las figuras de mérito, los LOD y LOQ
de As, Cd, Hg, Pb y Sb (Tabla 3) estan por debajo de los limites establecidos por las
normas internacionales y mexicanas. Esto demuestra que las técnicas analiticas utilizadas
son suficientemente adecuadas para detectar y cuantificar estos elementos en
concentraciones que estan por debajo de los limites establecidos. Por lo tanto, las técnicas
empleadas para medir estos elementos en las muestras de suelos agricolas son apropiadas
y capaces de garantizar el cumplimiento de las normas actuales. Para las muestras de
suelo, todos los analitos demostraron un coeficiente de determinacion R? superior a 0.99
(Anexo 11), lo que confirma un rango de trabajo lineal para los métodos analiticos
empleados. Las m, (Anexo 11) determinadas para Cd y Pb en las muestras de suelo son
notablemente bajas, 1.7 pg y 14 pg, respectivamente, lo que indica una elevada
sensibilidad de los métodos analiticos para estos elementos. Por otro lado, el Sb presento
una mo, de 2,5 ng, que es mayor que la del Cd y el Pb, pero atn refleja una sensibilidad

razonable dado el rango de nanogramos.

Se observaron elevados niveles de As en el suelo de las comunidades examinadas,
con valores que oscilan entre 7.67 = 0.16 y 24.2 + 0.4 pg g'. Significativamente, la
comunidad CR present6 la concentracion mas alta de As (24.2 + 0.4 ug g!), superando
los limites permisibles en suelos agricolas, segun las regulaciones mexicanas vigentes (22
ng g') (SEMARNAT, 2007) y la USEPA (20 pg g'). Las concentraciones de Cd en el
suelo agricola oscilaron entre 0.342 + 0.020 y 0.547 + 0.029 pg g!, siendo la comunidad
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de SJ la que presento el mayor nivel de Cd (0.547 = 0.029 ug g™!). Es importante destacar
que estos valores para el Cd permanecen por debajo de los niveles permitidos segliin la
OMS, USEPA vy las regulaciones mexicanas. Las concentraciones de Hg en muestras de
suelo agricola oscilaron entre 0.140 = 0.010 y 2.33 + 0.19 pg g’!, dentro del limite
aceptable de 23 pg g'establecido por la normativa mexicana (SEMARNAT, 2007) y la
USEPA. Los niveles de Pb en las muestras de suelo agricola estan presentes dentro de un
rango de 20.9 + 0.7 a 41.7 + 1.6 pug g’!, siendo la comunidad de JL presentando la mas
elevada concentracion de 41.7 + 1.6 pg g™!. De acuerdo con las normativas nacionales e
internacionales las muestras estan dentro de los limites permisibles para este elemento
(250 2 500 pg g'!). En el caso del Sb, los niveles para este metaloide estan presentes entre
1.35+0.06 y 2.56 + 0.040 ug g™!, por lo tanto, de acuerdo con la Organizacion Mundial
de la Salud (OMS) dentro del limite permisible de 36 pg g

La elevada concentracion de As detectada en el suelo del area de estudio puede
atribuirse a diversos factores que involucran tanto la composiciéon mineral de la matriz
como la contaminacion del agua subterranea. La existencia de cinabrio puede indicar la
posible coexistencia de otros minerales que podrian liberar As durante los procesos de
intemperismo y oxidacion. Por otro lado, la presencia de arsenopirita en la matriz mineral
sugiere que el As podria ser liberado en el medio ambiente a través de los procesos
naturales de meteorizacion, especialmente cuando esta expuesto al oxigeno atmosférico
y al agua. La exposicion de la arsenopirita a estos agentes podria iniciar una reaccion
quimica que resulta en la oxidacion tanto del Fe como del As, liberando compuestos de
As solubles en el suelo circundante. Ademas, a medida que el agua subterranea cargada
de As se desplaza a través del suelo, se producen interacciones entre el As disuelto y las
particulas del suelo. Este ultimo puede adsorber o unir el As en sus superficies, reduciendo
asi su movilidad. Es importante destacar también que las cantidades elevadas de As
derivadas de la actividad minera, y que impactan las areas agricolas cercanas, constituyen
un grave problema de contaminacion a nivel mundial. Las elevadas concentraciones de
As en muestras de agua subterranea pueden atribuirse a una compleja interaccion de
diversos procesos quimicos, cada uno contribuyendo a su liberacion en la fase acuosa.
Los factores que impulsan este fendmeno incluyen reacciones redox, fenomenos de
sorcion-desorcion y la disolucion de fases soélidas (Wang et al., 2018). Generalmente,
existen tres vias para liberar As geogénico de solidos del acuifero. En primer lugar, los

minerales como arsenopirita (FeAsS) o minerales sulfidicos se disuelven cuando el As se
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moviliza en condiciones oxidantes. En segundo lugar, a un pH elevado, el As (V) se
desorbe de los 6xidos de Fe que contienen As, hidréxidos y oxihidréxidos. En tercer lugar,
el proceso mas conocido para la disolucion reductora de 6xidos de Fe** que contienen As
en condiciones reductoras es la actividad microbiana que causa la oxidacién de la materia
organica (Wang et al., 2018). Sin embargo, en el contexto de este estudio, las elevadas
concentraciones de As encontradas en el agua subterrdnea pueden atribuirse a la
disolucion de mineral sulfuroso que contiene As, como FeAsS. La influencia de las
actividades antropogénicas también se extiende a las operaciones mineras, ya que el As
puede filtrarse de los escoriales mineros, contribuyendo a la carga total de As en el agua

subterranea.

Las concentraciones de As en zonas mineras han sido observadas en paises como
Brasil (Boechat et al., 2016) y China (Wu ef al., 2014), en rangos de 2.0 a 54.0 pg gy
de 1.825,210.0 ug g, respectivamente. En suelos agricolas cercanos a zonas mineras en
México se encontraron concentraciones de 26.8 a 91.1 pg g™ (Rio-Salas et al., 2019) y
de 18.0a 127.0 pg g’ (Loredo-Portales et al., 2020), respectivamente, ambos en el estado
de Sonora. En suelos utilizados para actividad agricola, Pérez-Vazquez et al., (2016)
encontraron altas concentraciones de Cd (3.72 a 4.46 pg g') que afectan el cultivo y
superan los limites permitidos por la OMS y la USEPA (3 pg g™!). Segtin Xu et al., (2017),
las concentraciones elevadas de Cd en sitios mineros en China oscilaron entre 1.35 y 38.9
ng g’!, siendo la mineria la principal fuente de contaminacion y las actividades agricolas
extensas como fuente secundaria. Se han encontrado niveles elevados de Hg en estudios
realizados en regiones mineras, como en los casos de paises como Eslovenia, donde
Tomiyasu et al., (2017) reportaron niveles en el rango de 5.5 2 9,000 pg g™!, e Italia, donde
Wahsha et al., (2019) reportaron niveles en el rango de 6 a21 pg g”'. Boechat et al., (2016)
reportaron cantidades de Pb que oscilan entre 13.0 y 947.0 pg g, Wu et al., (2014)
reportaron niveles de 16.0 a 244.0 ug g, y Singh et al., (2018) encontraron
concentraciones que van desde 80 hasta 420 ug g™'. En el caso del Sb en zonas de mineria
de China, Guo et al., (2018) encontraron concentraciones que oscilaron entre 5.91 y
3,828.8 g g’!. La literatura ha documentado previamente las concentraciones de metales
y metaloides en suelos cercanos a zonas mineras en el estado de San Luis Potosi. Por
ejemplo, Fernandez-Macias et al., (2020) informaron niveles significativos de Pb en

cuatro areas afectadas por la mineria: Villa de la Paz, Cerro de San Pedro, Charcas y
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Cedral, con valores que van desde 907.8 hasta 12,929.6 pg g'; ademas, observaron

niveles de As en el rango de 90.1 a 1,374.1 pg g’

La mineria contribuye significativamente a la contaminacion del suelo por PTE.
Estos contaminantes no solo representan una amenaza para la salud humana y el medio
ambiente, sino que también afectan negativamente la productividad agricola y la
seguridad alimentaria. Es importante implementar politicas y estrategias de mitigacion
efectivas para controlar y reducir la contaminacion del suelo en zonas mineras, proteger
la salud publica y garantizar la sostenibilidad ambiental. Esto incluye la restauracion de
suelos contaminados, el monitoreo continuo de la calidad del suelo y la promocion de

practicas mineras responsables.

La exactitud de las metodologias analiticas empleadas para la determinacion de
los niveles de As, Cd, Hg, Pb y Sb fue evaluada mediante el uso de materiales de
referencia certificados, especificamente el Sandy Loam Soil (CRM027) y BCR723 (Road
dust). Respecto al As, el CRM027 muestra un valor certificado de 152 + 3.76 pg g’!, en
contraste con el valor obtenido de 150 + 1.68 ug g!' mediante el método empleado. Al
calcular el valor p para este andlisis, se obtiene un resultado de 20 %, lo que sugiere que
no existe una diferencia significativa entre el valor certificado y el observado, lo cual
evidencia la eficacia de la metodologia utilizada en la determinacion de los niveles de As
en las muestras de suelo. Para el Cd, el valor obtenido fue de 2.5+ 0.2 pug g'! mediante el
método, mientras que el valor certificado por el BCR723 es de 2.5 + 0.4 pg g!, con un
valor p de 69 %. En el caso del Hg, el CRM027 presenta un valor certificado de 20.4 +
0.716 pg g, comparado con el valor encontrado de 21.4 + 1.0 pg g’!, lo que arroja un
valor p de 21 %. Respecto Pb, el BCR723 exhibe una concentracion de 866 + 16 pg g™,
mientras que la concentracion encontrada por el método aplicado es de 880 + 32 pg g™,
generando un valor p de 34 %. Finalmente, para el Sb, se encontrd una concentracion de
28.3 £ 0.9 ug g, en comparacion con el valor certificado de 28.2 + 2.3 ug g! por el
BCR723, resultando en un valor p de 87 %.

En las pruebas de hipodtesis estadisticas, normalmente se rechaza la hipotesis nula
cuando la probabilidad de que la diferencia observada ocurra por azar es menor del 5 %
(p < 0.05). Este umbral, conocido como el nivel de significancia, indica que un resultado
es estadisticamente significativo al nivel del 0.05 (o 5 %). El valor p, que es una medida
de esta probabilidad, cuantifica la probabilidad de obtener un estadistico de prueba tan

extremo o mas extremo que el observado, asumiendo que la hipotesis nula es verdadera.
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Por lo tanto, un valor p menor de 0.05 (o 5 %) sugiere que tales resultados extremos
ocurririan por azar menos del 5 % de las veces, lo que lleva al rechazo de la hipdtesis
nula. (Miller & Miller, 2002; Ferreira & Patino, 2015). En esta investigacion, la hipdtesis
nula plantea que no existe una diferencia significativa entre la concentracion certificada
del CRM vy la concentracion determinada mediante el método analitico empleado. Los
resultados mostraron que el valor de p es superior al 5 % para todos los analitos evaluados,

lo que indica que no se puede rechazar la hip6tesis nula.

8.2. Extraccion secuencial de As, Cd, Hg, Pb y Sb en suelo agricola

La implementaciéon de la técnica de extraccion secuencial propuesta por
Sahuquillo et al., (2003), posibilita una investigacion sobre la presencia, movilidad y
retencion de metales y metaloides en las muestras de suelo. Este enfoque proporciona un
analisis detallado de las interacciones de estos elementos con distintas fracciones del
suelo, permitiendo una comprension de su comportamiento y distribucion en el entorno
edafico. La Figura 4 proporciona una representacion visual del porcentaje de As, Cd, Hg,
Pb y Sb biodisponibles (FR1+FR2), asi como la fraccion oxidable y la fraccion residual.
Por otro lado, en la Tabla 4 se presentan los resultados de la extraccion secuencial para
los elementos As, Cd, Hg, Pb y Sb. Se destaca que las dos primeras fracciones (FR1:
soluble en agua y acido, y FR2: reducible) son de especial relevancia en términos de
biodisponibilidad, ya que la concentracion de metales y metaloides en estas etapas
representa la fraccion biodisponible para la absorcion por parte de las plantas (Baig et al.,

2009).
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Figura 4: Porcentaje de a) As, b) Cd, c) Hg,
d) Pb y e) Sb biodisponibles en las
comunidades Derramadero (DR), Tepetate
(TP), Cerritos (CR), El Sauz (ES), Joya de
Luna (JL), San Pedro de los Hernandez (SP)
y San José (SJ).
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Tabla 4: Resultados extraccion secuencial para As, Cd, Hg, Pb y Sb en suelo agricola.

Resultados y discusion

As (nggh)

Comunidades FR1 FR2 FR3 FR4 Suma fracciones As total Recuperacion (%)
DR 0.455+0.010 0.577 £ 0.020 0.635+0.012 12.5+0.45 142 +0.1 13.0+1.2 109
JL 0.660 = 0.022 0.498 +0.051 1.93 £0.060 10.2+1.21 13.3+0.3 11.7+0.2 114
CR 0.391 +£0.011 0.487 +£0.012 0.810+0.011 22.1+£0.56 23.8+£0.1 242+04 98.3
TP 0.927+0.010 1.09 £0.03 3.07+0.19 14.7£0.34 19.8+£0.1 18.1+0.2 109
ES 0.520+0.010 0.463 £0.013 0.855+0.01 9.98 +£0.29 11.8+0.1 104+04 113
SP 0.462 +0.012 0.310+0.011 0.110+0.010 6.55+1.21 7.43 +0.30 7.67+0.16 96.9
SJ 0.110 £ 0.001 0.0800 + 0.0010 <LOD 0.180 + 0.002 0.370 +0.01 0.378 £ 0.020 99.8

Cd (ng g Cd Total
DR 0.00847 +0.00057  0.111+0.009  0.0961 +0.0055 0.139+0.010 0.354 + 0.004 0.425 +0.026 83.3
JL 0.00958 £ 0.00067  0.113+0.011  0.0653 + 0.0063  0.0848 = 0.003 0.375 + 0.002 0.342 + 0.020 90.8
CR 0.00938 £ 0.00028  0.135+0.008  0.0928 + 0.0050 0.0878 £ 0.007 0.325+0.003 0.372+0.018 87.4
TP 0.00830 +0.00031  0.180+0.011  0.0983 + 0.0002 0.0884 + 0.008 0.378 £ 0.003 0.413 +£0.033 92.8
ES 0.00744 £ 0.00045  0.138+0.004  0.112+0.0058  0.120+0.003 0.273 £ 0.002 0.407 +£0.031 79.8
SP 0.00922 +0.00059  0.109+£0.007  0.0948 £ 0.0040 0.127 = 0.004 0.340 + 0.002 0.419 +0.032 81.2
SJ 0.0168 +£0.0010 0.276 £0.013  0.0431 +0.0007 0.128 +0.002 0.464 + 0.003 0.547 + 0.029 84.8

Hg (ug g Hg Total
DR <LOD <LOD <LOD 1.81 £0.27 1.81 £0.27 1.59 +£0.08 114
JL <LOD <LOD <LOD 0.633 +0.045 0.633 +0.045 0.740 + 0.027 85.5
CR <LOD <LOD <LOD 0.210+0.023 0.210+0.023 0.203+0.018 103
TP <LOD <LOD <LOD 0.150 + 0.004 0.150 + 0.004 0.145 £ 0.006 103
ES <LOD <LOD <LOD 0.213+0.019 0.213+0.019 0.224 +0.023 95.1
SpP <LOD <LOD <LOD 1.81 £0.01 1.81 £0.01 2.33+£0.19 77.7
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SJ 0.0249 +£0.0003  0.0267 = 0.0002 0.0274 +£0.0003 0.0189 +0.0002 0.0979 +£0.0001 0.110+0.001 89.0
Pb (ng g Pb Total
DR <LOD 0.0972 £ 0.0071 1.24 £0.01 151+0.2 16.4+0.1 21.6 1.0 75.9
JL <LOD 5.25+0.42 6.19+0.26 33.5+0.9 449+0.3 41.7+1.6 108
CR <LOD 0.113 £0.006 1.10 £0.01 26.8+0.4 28.0+0.1 259+0.9 108
TP <LOD 0.131 £0.009 2.32+£0.09 31.2+0.9 33.7+0.2 284+ 1.1 119
ES <LOD 0.126 £0.010 1.22+0.45 20.0+0.6 21.3+£0.2 256+1.1 83.2
SP <LOD 0.113 £0.007 1.11 £0.05 20.1+0.7 21.3+0.2 20.9+0.7 102
SJ <LOD 3.74 +0.04 297 +£0.07 11.7+0.1 18.4+0.1 22.5+1.1 81.8
Sb (ng g Sb Total
DR 0.895 £ 0.046 0.686 £ 0.061 <LOD 0.807 £0.016 2.39+£0.02 2.56 £0.04 93.4
JL 0.312 £0.009 0.646 £ 0.065 <LOD 0.822 £0.002 1.78 £0.02 2.08 +£0.05 85.6
CR 0.498 £ 0.006 0.735 £0.044 <LOD 0.831 £0.050 2.06 +0.02 2.42+0.12 85.1
TP 0.441 £0.027 0.484 £ 0.047 <LOD 0.655 £ 0.005 1.58 £0.01 1.89 £0.03 83.6
ES 0.389 £0.018 0.535 £0.004 <LOD 0.884 £ 0.001 1.81 £0.01 2.54+0.12 71.3
SP 0.399 £ 0.029 0.294 £ 0.015 <LOD 0.474 £ 0.002 1.17 £0.01 1.35+£0.06 86.7
SJ 0.609 +0.026 0.598 £ 0.027 <LOD 0.708 £0.013 1.92 £0.01 224 +£0.11 85.7

LOD y LOQ (ug g'l): As: LOD: 0.0167; LOQ: 0.0557; Cd: LOD: 0.00141; LOQ: 0.00470; Hg: LOD: 0.00560; LOQ: 0.0187; Pb: LOD: 0.0153; LOQ:

0.0511; Sb: LOD: 0.0167; LOQ: 0.0370
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El porcentaje de As biodisponible en la FR1 y FR2 esta un rango de 3.69 a 51.4
%, siendo que la comunidad de SJ, la que presentd el mayor porcentaje de As
biodisponible (51.4 %), mientras que la comunidad de CR el menor porcentaje (3.69 %).
Es crucial destacar que CR es la comunidad que presenta las concentraciones mas
elevadas de As en el suelo, pero la menor cantidad biodisponible, mientras que SJ es la
comunidad que tiene la menor concentracion de As en el suelo; no obstante, exhibe la
mayor cantidad biodisponible. Los niveles de As variaron del 48.6 al 92.9 % en la fraccién
residual, y la etapa final de extraccion demostrd que la mayor parte del As en las muestras
de suelo no esta biodisponible para los cultivos, excepto para la comunidad de SJ. El
porcentaje de recuperacion de las muestras esta en un rango de 96.9 al 114 %, por lo tanto,
se encuentra dentro del error aceptable para el procedimiento de extraccion secuencial
(Rimondi ef al., 2010; Quintanilla-Villanueva et al., 2020; Li et al., 2010), indicando que
la metodologia de extraccion aplicada funciona para las muestras de suelo del presente
estudio. Diversas investigaciones sobre los efectos del As en el crecimiento de las plantas
han evidenciado que las especies vegetales no son resistentes a este elemento,
manifestando sintomas que van desde la inhibicidn del crecimiento de las raices hasta la
muerte tras la exposicion (Caporale et al., 2013). Aracil et al., (2001) sefialaron que la
baja tolerancia de los frijoles comunes al As posiblemente se deba al alto transporte
ascendente de As hacia la parte aérea y a las menores capacidades de acumulacion de As
en sus tejidos. Resultados similares fueron observados por Chandra et al., (2018) y
Vishnoi et al., (2018) en el crecimiento de frijoles. La presencia de As inhibio la longitud
de los brotes, el nimero de hojas, el tamafio de las hojas y el rendimiento de frutos
(Chandra et al., 2018), e incluso provocd una disminucién en el porcentaje de
germinacion de semillas (Vishnoi et al., 2018). Stoeva et al., (2005) también reportaron
resultados semejantes para el crecimiento de Phaseolus vulgaris L., evidenciando una
reduccion o inhibicion en el desarrollo de las plantas. Es fundamental evaluar la
biodisponibilidad del As en el suelo, dada la importancia de los efectos previamente

reportados.

El porcentaje de Cd biodisponible oscila entre el 33.6 % y el 63.1 %. Se observo
el mayor porcentaje de Cd biodisponible en la comunidad SJ, mientras que el menor se
detect6 en DR. La comunidad de SJ present6 los valores mas elevados de Cd en el suelo
(0.547 pg g, correlacionados con los niveles mas altos de este elemento en forma

biodisponible. Ademas, la comunidad SJ presenta el porcentaje més bajo de Cd en la FR3
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con un 9.3 %, en contraposicion a la comunidad ES que presenta el porcentaje mas alto
con un 29.7 %. Respecto a la fraccion residual (FR4), el Cd se encuentra presente en un
rango que va desde el 23.6 % hasta el 39.2 %, siendo las comunidades TP y DR las que
muestran el menor y el mayor porcentaje, respectivamente. Ademas, es importante
destacar que el porcentaje de Cd presente en la fraccion residual (FR4) no esta disponible
para la absorcion por las plantas. Esta fraccion representa el Cd que esta firmemente
ligada a componentes del suelo y, por lo tanto, no esta disponible para ser tomada por las
raices de las plantas. En cuanto a los analisis de recuperacion del Cd, estos arrojan un
rango del 79.8 % al 92.8 %, lo cual sugiere que la metodologia empleada puede ser
aplicada para la determinacion de Cd en suelos agricolas utilizando la técnica analitica
empleada (HR-CS GF AAS). Phaseolus vulgaris L. es considerada una planta sensible al
estrés causado por el Cd (Rady, 2011). La disminucion del crecimiento es un sintoma
comun de la toxicidad por Cd (Bahmani ef al., 2020). Estudios previos reportan un
incremento significativo en la acumulacion de Cd en las raices y los brotes de las plantas
leguminosas con el aumento de las concentraciones de Cd en el suelo (Bahmani ef al.,
2020). Ademas, segin Rady (2011), el crecimiento de las raices en esta planta de frijol se
ven mas afectado en comparacion con el de los brotes. Los efectos en las plantas de frijol,
previamente reportados en la literatura, resaltan la importancia del estudio de la

biodisponibilidad del Cd en muestras de suelo.

En el caso del Hg, entre todas las comunidades estudiadas, solo se logro
determinar las cuatro fracciones en la comunidad de SJ. En las demas comunidades, el
Hg se encuentra presente principalmente en la fraccion residual (FR4). Sin embargo, en
la comunidad SJ, el porcentaje de Hg biodisponible es del 52.7 %, mientras que el 28.0
% se encuentra en la FR3 y el 19.3 % en la FR4. El hecho de que el Hg esté principalmente
presente en la FR4 en las demds comunidades sugiere que estd fuertemente unido a
componentes del suelo y no esta disponible para la absorcion por las plantas. Esto puede
ser una sefial de que el Hg proveniente de la mina abandonada esta menos disponible para
la absorcion por las plantas en estas comunidades, lo que podria indicar un riesgo reducido
de contaminacion por Hg en los cultivos de frijol. Sin embargo, en la comunidad SJ,
donde se encontraron porcentajes significativos de Hg biodisponible y en la FR3, puede
existir un mayor riesgo de contaminacion para las plantas y, potencialmente, para los
humanos a través de la cadena alimentaria. Ademas, es importante mencionar que el

porcentaje de recuperacion del Hg con respecto al contenido total en el suelo se encuentra
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en un rango del 77.7 % al 114 %. Este rango indica que la metodologia analitica aplicada,
CV-AFS, es efectiva para la determinacion del Hg en muestras de suelo. Este rango de
recuperacion sugiere que los resultados obtenidos son confiables y que la metodologia
utilizada puede ser considerada adecuada para futuros andlisis de Hg en suelos. Previos
estudios reportan que suelos contaminados con Hg provoca estrés oxidativo en planta de
Phaseolus vulgaris L. Concentraciones elevadas de Hg en el suelo (generalmente
alrededor de 20 ug g' Hg) conduce a una disminucién en el crecimiento de los brotes,
clorosis foliar y necrosis en los bordes y puntas de las hojas en las especies evaluadas.
Estos hallazgos subrayan la importancia del estudio de la biodisponibilidad del Hg en

muestras de suelo (Lima et al., 2019).

El porcentaje de Pb biodisponible varia en un rango que va desde el 0.388 % hasta
el 20.3 %, destacandose la comunidad de SJ por presentar el mayor porcentaje. En todas
las comunidades estudiadas, el Pb permanece por debajo LOD en la FR1, siendo la FR2
la responsable de la biodisponibilidad de este elemento. Respecto a la FR3, SJ presenta
el mayor porcentaje con un 16.1 %, mientras que CR muestra el menor porcentaje con un
3.92 %. Por otro lado, FR4 varia en un rango que va desde 63.5 % (SJ) hasta 95.7 % (CR).
Es importante sefalar que el porcentaje de recuperacion con respecto a los niveles totales
de Pb en el suelo oscila entre el 76.0 % y el 119 %. Estos resultados indican que la técnica
HR-CS GF AAS puede ser empleada para el fraccionamiento en muestras de suelo, tal
como lo sugieren los porcentajes de recuperacion obtenidos. Suelos contaminados por
Pb causan efectos particulares en el desarrollo de las plantas de Phaseolus vulgaris L.
Esta especie es un hiperacumulador de Pb en el sistema radicular (Eid et al., 2020), lo que
puede provocar diversos tipos de dafos en el crecimiento del frijol comtin. Ademas,
Salama y Radwan (2005) informaron un aumento en las concentraciones de Pb en peso
seco de frijol, mientras que Meers et al., (2007) reportaron una acumulacion sustancial

de Pb en los brotes.

El Sb se destacO por presentar niveles considerablemente altos de
biodisponibilidad, lo que podria representar un riesgo tanto para los cultivos agricolas
como para la salud humana. El porcentaje de Sb biodisponible en el suelo varia en un
rango que va desde el 51.1 % hasta el 66.2 %. Es importante destacar que, en todas las
comunidades estudiadas, el porcentaje de Sb biodisponible supera el 50 %, lo que indica
una presencia significativa de este elemento en una forma que podria ser absorbida por

las plantas. En todas las comunidades, el Sb no pudo ser detectado en la fraccion FR3.
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Los porcentajes de Sb en la FR4 oscilan entre el 33.8 % y el 48.9 %. Esta diferencia entre
la cantidad de Sb disponible para la absorcion por las plantas y la cantidad presente en la
FR4 puede tener implicaciones importantes para la contaminacion del suelo y la seguridad
alimentaria. La técnica empleada, HG-GF AAS, demostr6 ser adecuada para el
fraccionamiento de muestras de suelo, ya que mostrd un porcentaje de recuperacion en
un rango del 71.1 % al 93.3 % en relacion con el contenido total de Sb en el suelo. Esto
indica que la metodologia utilizada es confiable y puede ser empleada para futuros
analisis de Sb en muestras de suelo. No se ha encontrado evidencias de estudios

reportando los efectos del Sb en plantas de frijol.

La biodisponibilidad de PTE en el suelo es un factor determinante para la
toxicidad y los efectos adversos que estos elementos pueden tener sobre las plantas. Una
comprension profunda de la biodisponibilidad es fundamental para evaluar los riesgos
ecologicos y desarrollar estrategias de mitigacion eficaces. Estas estrategias pueden
incluir la fitorremediacion, la aplicacion de técnicas para inmovilizar los PTE en el suelo,
y un monitoreo constante de las concentraciones de estos elementos en suelos agricolas.
Implementar tales medidas es crucial para proteger la salud de los ecosistemas, garantizar
la seguridad alimentaria y reducir los riesgos asociados con la contaminacion del suelo
por PTE. A través de una gestion informada y proactiva, es posible mitigar los impactos
negativos de los PTE en el medio ambiente y la agricultura, promoviendo la sostenibilidad

y la integridad ecologica.
8.3. Caracterizacion fisicoquimica del agua subterranea y suelo agricola

Para comprender la movilidad y origen de los niveles de As, Cd, Hg, Pb y Sb en
muestras de agua subterranea y suelo agricola, la investigacion requiri6 la medicién de
varios parametros, tales como CE, pH, DOx, y TOC, asi como concentraciones de NOs3",
F, CI,, SO4*, POs*, Zn, Fe, Mn, Cu, Ca y Mg. Estos pardmetros también se utilizaron
para evaluar la calidad del agua subterrdnea, particularmente en términos de su
adecuacion para fines de riego y consumo humano. Las Tablas 5 y 6 presentan los
resultados de la caracterizacion fisicoquimica del agua de riego y suelo agricola. El
Anexo 12 presenta figuras de mérito utilizadas en la caracterizacion fisicoquimica de las

muestras.
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Tabla 5: Resultados caracterizacion fisicoquimica del agua.

Agua Comunidades Figuras de mérito Limites permisibles
DR-1 DR-2 JL CR SJ LOD LOQ USEPA OMS México
CE 0.87 0.86 0.84 0.67 0.78 - - - 0.4 -
pH 7.1 7.1 7.4 7.0 7.4 - - - 6.5-8.5 6.5-8.5
Temperatura 23.4 23 23.7 23.9 NE - - - - -
DO« 6.9 7.1 6.5 7 NE - - - - -
TOC 162+0.3 149+0.2 12.1+0.9 8.39+0.9 0.063 0.209 - 3 -
F 1.93 <LOQ 2.81 <LOQ NE 0.52 1.72 - 1.5 1.5
Cr 9.56 11.6 3.19 8.89 NE 0.32 1.06 - 250 250
NOs- 113 166 23.2 16.8 NE 0.58 1.93 10 45 10
PO4* <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ NE 0.69 2.31 - - -
SO4* 35.6 37.5 27.4 18.4 NE 0.66 2.22 - 250 400
Ca 126 £3 132+3 104 £1 104 £3 44,6 £ 0.4 0.02 0.05 - -
Cu <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 0.05 0.17 1 3 2
Fe <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 0.12 0.37 0.3 0.3 0.3
Mg 6.30+0.09 6.95+0.03 2.10+0.01 6.94+0.01 4.99 +0.04 0.002 0.007 - - -
Mn <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 0.04 0.12 0.05 0.05 0.15
Zn <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 0.11 1.36 5 3 5

CE (mS cm™), Temperatura (°C), DOy, TOC, iones, metales, LOD y LOQ (mg L™).
n TOC: 2; n Metales: 3.
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Tabla 6: Resultados de la caracterizacion fisicoquimica del suelo agricola

Suelo Comunidades Flgu’r?s de

merito
DR JL CR TP ES SP SJ LOD LOQ

CE 0.15+0.07 0.12+0.04 0.16 £0.09 0.16 £0.05 0.15+0.03 0.13+£0.02 0.27 £0.01 - -

pH 7.80+£0.10 7.80+0.11 7.90 +£0.01 7.90+0.10 8.00+£0.01 8.20+0.10 7.11 £0.01 - -
TOC 661 + 37 605+ 19 664 + 25 660 + 47 615+13 643 £ 29 1.24E+03+42 0.63  2.09
F- 7.62+0.13 5.53 £0.07 431+0.03 7.98 £0.11 4.46 £0.05 8.43 £ 0.08 8.91+0.15 0.50 1.69
Cr 11.0+£0.3 56+0.2 9.7+0.1 6.4+0.2 57+0.1 49+0.1 34.1+5.0 1.45 481
NOs 17.9+0.3 24.1+0.3 51.8+0.8 21.3+£03 27.7+0.2 13.4+0.2 248 £ 4 1.19  3.98
PO4* <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 3.34 11.1
SO4* 14.7+0.4 9.14+0.2 443 +04 <LOD 13.6+0.3 13.0+0.3 87.8+14.6 1.48 495
Ca 3.43E+04 £938 9.27E+03 +425 3.77E+04+ 1210 2.19E+04 +936 4.05E+04 £ 1900 3.88E+04 + 680 880+6 0.730 2.20
Cu 16.7+0.7 14.9+0.5 147+04 28.6 £3.1 11.3+£0.9 17.7+£0.9 7.96 £0.33 279  8.44
Fe 1.79E+04 £596 1.81E+04 +383 1.99E+04+812 2.67E+04 +1474 2.30E+04 +£1100 1.67E+04 +372 197E+04+ 184 3.96 12.0
M  383E+03+145 194E+03+74 440E+03+117 6.69E+03 £220 5.48E+03+88 4.48E+03+121 5.29E+03+59 0.350 1.07
Mn 279+ 7 643+ 8 487 £ 16 530 £ 21 307+ 8 235+6 361 £ 8 2.73 8.28
Zn 150 £ 1 1.13E+03 £ 3 120 £ 1 101 £3 127 +£3 102 £2 115+1 5.32 16.1

Conductividad (CE, mS cm™); TOC (ug g'), aniones y metales (ug g'); LOD y LOQ (ug g!) calculados para una extraccion de 2 g de suelo agricola con

20 mL de agua bidestilada. n TOC: 2; n Metales: 3

75



Silva-Gigante, M. (2024) Resultados y discusion

8.3.1. Agua subterranea

La CE es un parametro importante para determinar la calidad del agua de riego.
La CE est4 directamente relacionada con la cantidad de iones disueltos en las mas
diversas matrices, como el agua de riego, por ejemplo. Una elevada conductividad del
agua puede reflejar en la salinizacion del suelo y esto puede provocar perjuicios para
los cultivos agricolas. Las sales, afectan directamente el crecimiento de las plantas,
también afectan la estructura del suelo, la permeabilidad y la aireacidén, que
indirectamente afectan el crecimiento de las plantas. Los valores de CE en las muestras
de agua de riego de las comunidades agricolas del municipio de Cerritos variaron entre
0.67 y 0.87 mS cm’!. Para la Organizacion Mundial de la Salud (OMS) el limite
méximo permisible para conductividad para el agua potable es 0.4 mS cm’!, mientras
para la Organizacion de las Naciones Unidas para la Alimentacion y Agricultura (FAO,
de sus siglas en inglés) el limite permisible es 0.7 (Ayers et al., 1985). En el caso del
agua de riego, la FAO, recomienda una CE <2.25 mS cm™'. El Laboratorio de Salinidad
de Estados Unidos, clasifica el agua de riego en cuatros niveles de peligro de salinidad
de acuerdo con la conductividad: Bajo (<0.25 mS cm™), mediano (0.25-0.75 mS cm’
1, alto (0.75-2.25 mS cm™) y muy alto (>2.25 mS cm™) (El-Sayed et al., 2015).
Analizando los resultados de conductividad de las muestras de agua de riego (rango
de 0.67 a 0.87 mS cm™) de las comunidades se observa que, en DR y JL, el peligro de
salinidad es clasificado como alto, mientras Cerritos presenta un peligro en grado
medio lo que puede generar dafios en plantas sensibles a sales disueltas en el suelo (El-
Sayed et al., 2015), y todos los puntos de muestreo superaron el limite permisible por
la OMS. En México, la elevada CE ya fue reportada en el agua en zona de actividad
minera. Wurl et al., (2018), reportaron la CE del arroyo La Junta, en Baja California
Sur, en un rango de 0.67 a 1.27 mS cm™’. En el estado de SLP, muestras de agua
subterranea utilizada para riego agricola fueron evaluadas por Fuentes-Rivas et al.,

(2020), reportando valores entre 1.00 y 1.34 mS cm’.

Los valores de pH afectan las reacciones bioldgicas y quimicas, y es uno de los
pardmetros de medicion mas tradicionales para el agua (Rahman et al., 2020). El agua
de riego con elevados valores de pH puede aumentar el pH del suelo, y
consecuentemente causar la precipitacion, disminuir la disponibilidad y promover la
adsorcion de metales en el suelo (Chen et al., 2018). El rango de pH 6.5-8.4 es
aceptable para el agua de riego (Ayers et al., 1985). La NOM-127-SSA1-2021 y la
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Organizacion Mundial de la Salud (OMS), determinan los limites de pH para el agua
de consumo humano en un rango 6.5-8.5. Todas las muestras de agua se quedaron
dentro del rango permisible para el agua para consumo humano y agua de riego, se
encontrando en un rango de 7.0 a 7.4. Ademas, estos resultados son similares a los
reportados para otras zonas con actividad minera (en el estado de SLP) por Rosas-
Castor et al., (2014) y Quintanilla-Villanueva et al., (2020), que reportaron valores de
pH en el agua de riego en un rango de 7.64 a 8.58 y 7.1 a 8.6, respectivamente. Por lo
tanto, mantener los niveles de pH dentro de los rangos aceptables es fundamental para
garantizar la calidad y seguridad del agua, tanto para el consumo humano como para

el riego agricola.

Otro parametro importante de calidad del agua evaluado fue el oxigeno disuelto
(OD) ya que este parametro puede ser indicador para sustentar la vida acuatica. Una
concentracion baja de oxigeno disuelto en el agua incentiva reduccién microbiana de
nitrato (NO3") a nitrito (NOy"), substancias todavia mas toxicas para los seres humano
(Sato et al., 2018). Las muestras de agua de la zona de muestreo presentaron un rango
de 6.5a 7.0 mg L', superando los limites permisibles por USEPA de 1.5 a 5.3 mg L"!
para el agua potable, como en el caso descrito por Rosas-Castor et al., (2014) que el
OD también superd estos limites, siendo reportado en un rango de 7.28 a 8.64 mg L.
Para Fuentes-Rivas et al., (2020), las muestras de agua subterranea presentaron el OD
en un rango entre 1.90 y 6.60 mg L', también superando limites permisibles por la
USEPA. Es importante destacar que el medio oxigenado favorece la alta concentracion
de NOs en el agua, ya que esta es la forma quimica mas estable del nitrégeno
combinado (Sato et al., 2018). Por lo tanto, los resultados de oxigeno disuelto pueden

estar asociados con los niveles elevados de NO3™ en el agua.

La materia orgdnica puede ser evaluada a través de la cuantificacion del
carbono organico total (TOC) (Hashempour et al., 2020). El limite permisible para
TOC en el agua para consumo humano es 3 mg L', de acuerdo con la OMS. Todos los
puntos muestreados superaron el estando en un rango de 8.39 a 16.2 mg L. La
concentracion elevada de TOC en las muestras puede ser explicada a través de
contaminacion por tierra y hojas de arboles que abundan en el sitio de muestreo debido
al hecho de ser una zona con gran actividad agricola. En México, en el estado de SLP.,
Quintanilla-Villanueva et al., (2020), reportaron elevadas concentraciones de TOC, en

un rango de 7.1 a 19.1 mg L', resultados de acuerdo con los reportados en este estudio.
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En este sentido, la concentracién de materia organica en el agua es un factor
determinante para evaluar su calidad, pues tiene un potencial impacto en la salud
humana como también, en el costo para el tratamiento del agua potable debido al

crecimiento de microorganismos.

Con respecto a los iones que fueron determinados en las muestras de agua
tinicamente el PO4>~ se quedo por debajo del LOD de la metodologia analitica aplicada
(LOD =0.69 mg L") para todas las muestras. Sin embargo, Fuentes Rivas et al. (2020),
reportaron la concentracion de PO4™>, en el agua subterranea, en un rango de 0.1-10.7
mg L}, pero las normativas actuales no determinan limites maximos permisibles para
este anion. Los iones Cl"y SO4*, fueron cuantificados en un rango 3.79 a 11.6 mg L"!
y 19.4a37.5mg L, respectivamente, estando ambos dentro del limite permisible para
el agua potable establecido en la NOM-127-SSA1-1994 (250 y 450 mg L™}, para Cl'y
SO4%, respectivamente). Rosas-Castor ef al., (2014) reportaron la concentracion de CI
en un rango de 22.0 a 72.2 mg L', mientras Quintanilla-Villanueva et al., (2020) la
reportaron en un rango 2.83 a 122.3 mg L' En el caso del SO4*, las muestras
presentaron rango de concentracion entre 18.4 a 37.5 mg L dentro del rango
permisible por normativas nacionales e internacionales. La contaminacion por SO4”",
generalmente, estd asociada a minerales, como el yeso o la oxidacion de sulfuros
(Torres-Martinez et al., 2020). Estudios previos también han descrito la concentracion
de este anion dentro del limite maximo permisible, como Quintanilla-Villanueva et al.,
(2020) que reportaron la concentracion de SO4* en un rango de 20.0 a 388.2 mg L.
Sin embargo, en un reciente estudio en México por Guevara-Mansilla et al., (2020), la
contaminacion por SO4> en el agua subterranea fue reportada en un rango de 91.45 a
3,699.00 mg L', siendo esta elevada concentracion relacionada con la matriz
geologica de la zona de estudio (estado de Tamaulipas) y los compuestos que contienen
sulfato, por ejemplo, el yeso, mientras Ledn-Gomez et al. (2020) reportaron la
concentracion de SO4% en un rango de 27 a 665 mg L' en el estado de Nuevo Ledn.
En el caso del NOs", considerado el contaminante mas frecuente en el agua subterranea
en el mundo (Khademikia et al., 2013), principalmente debido al uso excesivo de
fertilizantes inorgédnicos y organicos nitrogenados (Kou et al.,2021), las muestras
presentaron un rango entre 16.8 a 166 mg L"!, superando los limites permisibles por
las normativas nacionales (NOM-127-SSA1-1994) e internacionales (USEPA) de 10

mg L', La contaminacién por NOs™ en muestras de agua subterranea es ampliamente

78



Silva-Gigante, M. (2024) Resultados y discusion

reportada en la literatura, incluso en México, como se observa, en estudios recientes
como los descritos por Fuentes Rivas et al., (2020) con concentraciones reportadas
entre 5.0 y 54.0 mg L', y Leén-Gémez et al., (2020) en un rango de 20 a 208 mg L'
La contaminacion por este ion representa un gran riesgo para la salud humana debido
a su reduccion a NO;™ y posteriores reacciones de nitrosacion que generan compuestos
N-nitrosos que son especialmente cancerigenos (Khademikia er al., 2013). La
contaminacion por F~ya fue reportada en el estado de SLP., y estd asociada a las
reacciones quimicas del sistema agua-rocas que componen el sistema acuifero del
estado (Armienta et al., 2008). Un gran riesgo de fluorosis dental (producida por la
ingestion cronica o excesiva de fluoruro) ocurre en zonas donde los limites permisibles
para este ion son superados, como en el caso de dos puntos de muestreo. Analizando
los resultados de las muestras de agua, en dos puntos de muestreo (DR-2 y CR) el F
estd por debajo del LOQ de la metodologia aplicada (LOQ= 1.72 mg L), mientras
DR-1 y JL la presencia de este contaminante (1.93 mg L' y 2.81 mg L', DR-1y JL,
respectivamente) supero el limite permisible para el agua para consumo humano por
la NOM-127-SSA1-1994 y OMS de 1.5 mg L. En México, durante muchos afios se
han reportado elevadas concentraciones de F~ en el agua subterranea, superando los
valores descritos por las normativas oficiales para el agua para consumo humano. Ortiz
et al., (1998) reportaron valores de F~ en el agua subterranea en el estado de Durango,
en un rango de 1.0 a 5.6 mg L', siendo que un 95 % de las muestras analizadas
superaron 2.0 mg L', mientras en SLP., Fernandez-Macias et al., (2020) reportaron
concentraciones en un rango de 0.20 a 3.50 mg L. La presencia de aniones en el agua
es indicativa de la calidad y seguridad del recurso hidrico, asi como de posibles
impactos ambientales y de salud publica. Es crucial monitorear y evaluar regularmente
los niveles de aniones en el agua, ya que pueden provenir de diversas fuentes, como la
actividad industrial, agricola, y de descargas urbanas y residenciales. Concentraciones
elevadas de estos aniones pueden indicar contaminacion, afectando la calidad del agua

potable y poniendo en riesgo la salud humana.

Se determinaron los niveles de Ca, Mg, Cu, Fe, Mn y Zn en las muestras de
agua de riego porque su disponibilidad puede reflejarse en su concentracion y
movilidad en el suelo y también puede afectar la absorcion de nutrientes esenciales por
parte de las plantas, asi como de metales y metaloides que tienen efectos adversos a

los cultivos, siendo que dicha absorcion depende de la especie de la planta (Greger et
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al., 1999). Cu, Fe, Mn y Zn estan por debajo del LOD del método de 0.05, 0.12, 0.04
y 0.11 mg L', respectivamente. Sin embargo, la evaluacion de estos parametros es
importante debido a recientes reportes en la literatura de contaminacion por estos
elementos en el agua subterranea de estados en México, lo que puede afectar la calidad
de los cultivos agricolas. En el caso de Fe, Quintanilla-Villanueva et al., (2020)
reportaron concentraciones de Fe en el agua subterranea en un rango de 0.41 a 5.41
mg L', superando el limite maximo permisible por la NOM-127-SSA1-1994 de 0.3
mg L' para el agua potable. En el caso del Mn, la concentracion reportada por Reyes-
Toscano et al., (2020), en muestras de agua subterranea de Michoacan, México, estan
en un rango de 0.000382 a 0.087275 mg L', mientras Humberto et al., (2018) la
reportaron en 0.12 mg L', en Sonora, México, en ambos casos, superando el limite
permisible para el agua potable para Mn de 0.05 mg L™ segin la OMS. Con el objetivo
de remover metales y metaloides del agua subterranea de una zona minera de Durango,
México, Alcazar-Medina et al., (2020) reportaron la concentraciéon de Mn en 111.25
mg L', superando el limite permisible para este elemento, incluso por normativas
nacionales de 0.15 mg L!. Para el Cuy Zn, el estudio de Alcazar-Medina et al., (2020),
reportd concentraciones para estos elementos de 210 mg L' y 4.78 mg L7,
respectivamente, superando los limites permisibles por normativas mexicanas e
internacionales. El Cu y Zn fueron determinados porque el estado de SLP fue uno de
los principales productores mundiales de estos metales por mas de 450 afos, por lo
tanto, podria reflejar en una contaminacion por estos metales en el agua, mientras el
Fe y Mn son uno de los principales contaminantes en zonas de mineria (Favas ef al.,
2016), en este sentido se hace importante la determinacion de dichos elementos en el
agua. Todavia las normativas que determinan las concentraciones de Ca y Mg en el
agua para consumo humano son escasas, por lo tanto, cada pais tiene su reglamento
para la calidad del agua considerando estos iones. La concentracion de Ca se presenta
en un rango de 44.6 a 132 mg L™}, mientras el Mg en un rango de 4.99 a 6.95 mg L.
En México, la concentracion de estos elementos fue determinada por Guevara Mansilla
et al., (2020), en el agua subterranea, en un rango de 96.00 a 471.78 mg L'y 15.38 a
184.60 mg L' para el Ca y Mg, respectivamente. Aunque no haya normativas para
estos iones en el agua, otros parametros fisicoquimicos pueden ser afectados por la
elevada concentracion de Ca y Mg. La elevada conductividad que presentaron las
muestras puede estar relacionada con los altos niveles de Ca y Mg, presentes en las

muestras de estudio.

80



Silva-Gigante, M. (2024) Resultados y discusion

8.3.2. Suelo agricola

El anélisis de la composicion del suelo en el presente estudio reveld una amplia
diversidad de componentes minerales, siendo la grossularita (CasAl>Si3012) el mineral
predominante, con porcentajes que oscilan entre el 54 %y el 74 % en peso, seguida de
la ortoclasa (KAISi:0g) con un rango de 2.6 % a 4.3 % en peso, la calcita (CaCOs) con
valores entre el 3.0 % y el 12 % en peso, el cuarzo (Si0O2) con un porcentaje de 11 % a
15 % en peso, la plagioclasa (Na0.5Ca0.5S1:A10s) con una variacion de 5.0 % a 20 %
en peso, y otros componentes menores con un rango de 3.5 % a 11 % en peso. A pesar
de que estos minerales no contengan directamente niveles elevados de metales y
metaloides, sus interacciones con la matriz del suelo y el entorno circundante pueden
influir en el comportamiento y la disponibilidad de estos elementos al afectar el pH, el

intercambio i6nico, la meteorizacién mineral y la estructura del suelo.

El pardmetro mas indicado para determinar la salinidad en el suelo es la CE,
siendo la presencia de iones en la fase acuosa del suelo uno de los factores responsables
por la salinidad (Baradaran-Motie ef al., 2021). La salinidad del suelo es considerada
una amenaza para el crecimiento y rendimiento de los cultivos e impide el desarrollo
de la agricultura. La salinidad inhibe el crecimiento de plantas debido a la disminucién
de la capacidad de absorcion de agua (Zhao et al., 2020). Por otro lado, una baja
salinidad crea un ambiente favorable para el crecimiento de los cultivos al garantizar
una mayor disponibilidad de agua y nutrientes, reducir el estrés hidrico y minimizar el
riesgo de toxicidad por sales. En las muestras analizadas la conductividad en el suelo
agricola estuvo en un rango de 0.12 a 0.16 mS cm™!, siendo clasificadas por la NOM-
021-RECNAT-2000 como “efectos despreciables de la salinidad” (<1 mS cm™). En
Meéxico, en zonas de actividad minera, Rio-Salas et al., (2019) reportaron la CE en
suelo agricola como 0.056 mS cm™, mientras Loredo-Portales et al., (2020) la
reportaron en un rango de 0.0001 a 3.855 mS cm™!, en este ultimo caso, por tanto, el
suelo clasificado como moderadamente salino. Ademas, Rosas-Castor et al., (2014),
en zona de mineria de SLP report6 elevada CE en el suelo agricola, en un rango de

1.55a5.61 mS cm™.

El pH del suelo puede ser considerado como uno de los factores determinantes
para el desarrollo saludable de plantas, pues refleja en otras propiedades del suelo tales
como las actividades microbianas, y también en la solubilidad y disponibilidad de

nutrientes. Generalmente, en suelos acidos la mayoria de los micronutrientes estdn mas
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disponibles para la absorcidon por las plantas, favoreciendo su crecimiento, que en
suelos neutros/alcalinos. Por el contrario, en suelos alcalinos, aunque aumenta la
disponibilidad de la mayoria de los macronutrientes, la disponibilidad de fosforo y
micronutrientes generalmente se reduce y sus niveles mas bajos pueden afectar
negativamente el crecimiento de las plantas (Gentili et al., 2018). El pH de los suelos
en las comunidades muestreadas esta en un rango de 7.11 a 8.20, siendo clasificados
por laNOM-021-RECNAT-2000 como medianamente alcalino, como ya fue reportado
por Quintanilla-Villanueva et al., (2020) en una zona de actividad minera en el estado
de SLP. Estos valores alcalinos de pH en el suelo pueden estar asociados con la elevada
concentracion de Ca, Mg y NOs en el agua de riego que es de origen subterranea, y en
su trayecto, disuelven sales presentes en las rocas, consecuentemente a través de
reacciones quimicas en el suelo pueden formar pequefias cantidades de sales alcalinas
que aumentarian el pH del suelo y justificaria los efectos despreciables de la salinidad.
Otros estudios en México, en zonas mineras, reportan el pH de suelos agricolas desde
neutro (6.6-7.3) a moderadamente 4cido (5.1-6.5), como los estudios de Rio-Salas et
al., (2019) y Loredo-Portales et al., (2020), en donde los pH reportados fueron 7.3 y

6.85-7.32, respectivamente.

Las formas de carbono organico pueden ser derivadas de fuentes naturales
(descomposicion de plantas, animales y formas altamente descompuestas como el
humus), como a través de fuentes antropogénicas como la intensa actividad agricola
(Schumacher., 2002, Gao et al., 2021), siendo las principales constituyentes de la
materia organica que se encuentra en el suelo (Martinez et al., 2008). La materia
organica regula los procesos quimicos que ocurren en el suelo, sirve como depdsito de
elementos quimicos esenciales para el desarrollo de plantas, actua directamente sobre
los fendmenos de adsorcion, afecta propriedades fisicas del suelo, ayuda a compensar
rapidos cambios de pH (tiende a aumentar el pH cuando el suelo es acido y tiende a
disminuirlo cuando el pH del suelo es alcalino) y mayor capacidad de adsorcion y
fuerza de ligando para la mayoria de los elementos metélicos, por lo tanto suelos con
mayor cantidad de materia organica tienden a presentar mayores concentraciones de
metales traza debido a la inmovilidad de estos elementos (Martinez et al., 2008,
Rodriguez-Fuentes et al., 2010, Cepeda-Doval., 2016). Para las muestras de suelo de
las comunidades muestreadas, el TOC presentd concentraciones variando de 605 mg

kg! hasta 664 mg kg!. Los valores de TOC de este estudio son similares con los
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presentados por Quintanilla-Villanueva et al., (2020) que reportd concentraciones de

TOC en un rango de 464 a 687 mg kg .

La determinacion de iones en el suelo es vital para determinar el grado de
salinidad y también la fertilidad del suelo. Suelos con elevadas concentraciones de
iones pueden presentar una elevada salinidad que resulta en dos fases de estrés en las
plantas: osmotico (surge de la menor disponibilidad del agua en el suelo) y i16nico
(aumento de niveles de iones en las plantas, generadores de especies reactivas de
oxigeno, que son toxicas). Ademads, los aniones en el suelo pueden afectar la absorcion
de metales por plantas y su movilidad en el suelo (Ohtani et al., 2001). Fueron
determinados en el suelo agricola F-, CI', NO3", SO4*, y PO4+*". Entre los aniones de
interés, el PO4* fue el tinico que estuvo por debajo del LOD de la metodologia analitica
aplicada en todas las comunidades de estudio. Sin embargo, su determinacion es
fundamental debido a la capacidad de este anion en afectar la movilidad de metales y
metaloides en el suelo, especialmente el As, como descrito por Kumar et al., (2020).
En el mas reciente estudio en una zona cercana a una mina de fosfato en China, Li et
al., (2022) reportaron los efectos del suelo en el cultivo agricola cercano a zona de
estudio y también los efectos en las comunidades bacterianas de la rizosfera. Las
concentraciones reportadas en dicho estudio para el As, Cd y Pb fueron, en mg kg’!,
en un rango de 11.04 a 46.19, 1.06 a 14.78 y 37.71 a 248.39. Este estudio comprobo
una correlacion positiva (p<0.05) entre Cd, Pb y Zn y algunas bacterias presentes en
el suelo. Otro parametro afectado por la mina de fosfato fue el pH del suelo agricola

con valores reportados en un rango de 5.08 a 6.28.

La acumulacion de F por plantas ya estd reportado en la literatura,
representando un riesgo para la salud humana una vez q este elemento ingresa en la
cadena alimentaria. La concentracion de F~ en suelo bajo cultivo de Phaseolus vulgaris
L. fue reportada en 8.2 + 0.6 mg L' por Nagaraju et al., (2017). En las comunidades
agricolas muestreadas en este estudio, la concentracion de F~ en el suelo fue
determinada en un rango de 4.31 a 8.91 mg kg'!, siendo el cultivo de frijol uno de los
mads importantes en esta zona. Ademas de la capacidad de absorcion de F~ por las
plantas, cuando en el suelo este ion puede complejar metales, por ejemplo, CdF'. Estos
complejos de iones de metal-F también pueden existir en el suelo, lo que promueve la

acumulacion de metales en plantas (Li et al., 2019).
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En suelos agricolas el Cl™ es el elemento de concentracién mas estable. Este
elemento no participa significativamente en la absorcion por las plantas y su fijacion
quimica y fisicoquimica en el suelo es deficiente (Simeonova et al., 2018). De manera
similar al F~, el CI" puede complejar metales, aumentando la absorcion de metales por
las plantas (Hattori et al., 2006). Quintanilla-Villanueva et al., (2020) reportaron la
concentracion de C1” en el suelo en rango de 12.3 a 849 mg kg''. En este estudio, la

concentracion de CI” en suelo estd en un rango de 4.90 a 34.1 mg kg™

El nitrégeno es uno de los elementos mas importantes para el crecimiento
saludable de las plantas. La agricultura es una de las principales responsables por el
agotamiento de este elemento en suelo (Lu et al., 2021), por lo tanto, el uso de
fertilizantes nitrogenados es una alternativa para este problema que puede afectar el
cultivo agricola. Sin embargo, fertilizantes nitrogenados pueden rapidamente
convertirse en NO3™ lo que aumenta su concentracion en el suelo, aumentando la
absorcion de metales por plantas, y adicionalmente puede contaminar el agua
subterranea (Anjana et al., 2007, Cheng et al., 2016). Ademads, un incremento en la
concentracion de NOs3™ en el suelo puede aumentar la concentracién de Ca, Fe, Mg,
Mn y Zn, ademas de incrementar el pH del suelo (McLaughlin et al., 1998). El uso de
fertilizantes nitrogenados en suelos agricolas utilizados para cultivos de trigo y maiz
en China demostrd un incremento en la concentracion de NO3™ en el suelo debido a la
aplicacion intensa de N (> 360 kg N por hectarea) (Lu et al., 2019). La mayor
concentracion de NO3 fue en la comunidad de SJ (248 + 4 mg kg'!'), mientras SP la

menor concentracion (13.4 = 0.2 mg kg™).

El azufre es un elemento esencial para el crecimiento de las plantas, siendo que
este esta presente en el suelo en las diferentes formas de sales de SO4*. La
determinacion de este anion es importante, pues el sulfato puede influir en la salinidad
del suelo, con la potencial capacidad de aumentar la absorcidon de metales por el suelo.
De otra manera, el SO4%, en suelos en condiciones anaerdbicas, puede ser convertido
a S%, lo que puede aumentar la precipitacion de metales en la forma de sulfuro (S%),
disminuyendo la disponibilidad de metales. Ademés, mayores concentraciones de
SO4> en suelo puede disminuir la translocacion de metales, como el As y Cd, en
plantas, reduciendo de esta manera la exposicion de seres humanos a estos elementos

por cultivos agricolas (Ajwa et al., 1993 McLaughlin et al., 1998, Shi et al., 2020).
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SO4> fue determinado en un rango de 9.14 a 87.8 mg kg!' en las comunidades

muestreadas, siendo que en TP estd por debajo del LOD.

El Ca tiene la capacidad de favorecer las interacciones electrostaticas entre las
particulas de arcilla y la materia organica, modificando propiedades fisicas del suelo
y, adicionalmente es un macronutriente fundamental para el desarrollo de plantas, por
lo tanto, su absorcion es indispensable (Thor., 2019, Kirkby et al., 1984, Vargas et al.,
2019). Ademas de esto, el Ca puede inmovilizar metales y metaloides en suelo,
especialmente el As en zonas con actividad minera (Fayiga ef al., 2007, Huang et al.,
2016, Rosas-Castor et al., 2014). En cinco de las zonas agricolas evaluadas en este
estudio (DR, CR, TP, ES y SP) el contenido de Ca fue alto (> 20 000 mg kg™!), atn
més altas que las reportadas por Rosas-Castor et al., (2014) (>10 000 mg kg™!), siendo
SJ con la menor concentracion de Ca (880 + 6 mg kg™'). En el estado de Hidalgo,
México, concentraciones de Ca en el suelo agricola superiores al de este estudio fueron
reportadas por Lucho-Constantino et al., (2005) estando en un rango de 6,708-81,854
mg kg,

El Cu es un micronutriente indispensable para el crecimiento de plantas, siendo
responsable por funciones vitales como la fijacion de N». Sin embargo, este elemento
debe estar presente en bajas concentraciones para no causar alteraciones en las plantas,
por ejemplo, en sus actividades enzimaticas. La concentracion tipica de Cu en el suelo
es 2 a 100 mg kg'!'. Elevadas concentraciones de Cu en el suelo pueden causar un
desequilibrio de nutrientes al unirse con la materia orgénica y 6xidos de Fe y Mn
afectando la productividad (Rehman et al., 2019). La concentracién de Cu en los suelos
agricolas de las comunidades del municipio de Cerritos se encontrd dentro del rango
de 7.96 a 28.6 mg kg™'. El estudio de Martinez-Toledo et al., (2017), en SLP, reportd
concentraciones de Cu, en mg kg™!, en cuatro municipios del estado, Cerro de San
Pedro, Villa de la Paz, Cedral y Chancas, en un rango de 6.5 a 286.8, 208.1 a 2345.2,
1107.5a2619.7y 6.5 a 13,927.5, respectivamente.

El Fe es un elemento abundante en suelos cultivables. La concentracion tipica
de este elemento en el suelo estd en un rango de 20,000 a 550,000 mg kg! (USEPA,
2005). El Fe participa de muchos procesos celulares, como fotosintesis y sintesis de
clorofila (Kobayashi et al., 2019). Previos estudios reportan que la concentracion de
Fe en suelo estéd asociada con la concentracion de Fe en plantas (Adesuyi et al., 2015).

Ademas, oxidos de Fe pueden inmovilizar metales (Michalkova et al., 2014). La
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concentracion Fe en las muestras estd en un rango de 1.67E+04 a 2.67E+04 mg kg!,
por lo tanto, dentro del rango tipico para este elemento. En México, Quintanilla-
Villanueva et al., (2020) reportaron concentraciones de Fe en el suelo en un rango de
7,976.0 a 17,755.0 mg kg!. Ademas, un estudio, en invernadero, realizado en plantas
de Phaseolus vulgaris L., reportd que plantas cultivadas bajo tratamiento con
minerales de Fe, como la ferrihidrita (FeOOH+xH>O), hematita (Fe>O3) y magnetita
(Fe304), aumentaron significativamente el contenido de N total de raices o brotes, el
numero de vainas, el peso seco de las vainas, el numero de semillas (Medina-Pérez et

al. 2018).

El Mg es el segundo elemento mas abundante en las plantas, estando
involucrado con diversos procesos metabolicos de plantas como fotosintesis,
activacion de enzimas y sintesis de adcidos nucleicos y proteinas. La concentracion de
este elemento en plantas esta directamente relacionada con su cantidad en el suelo. Por
lo tanto, las concentraciones bajas de Mg en suelo pueden comprometer la
productividad y calidad de los cultivos agricolas (Chen ef al., 2018). Estudios previos
reportan que el incremento de Mg en el suelo favorece la movilidad de metales pesados
hacia las plantas (Fan et al., 2018). La concentracion de Mg en el suelo de las
comunidades muestreadas estd en un rango de 1.94E+04 a 6.69E+03 mg kg™!. En
México, elevadas concentraciones de Mg en suelo agricola fueron reportada por
Lucho-Constantino et al., (2005) en un rango de 56,382-106,974, demostrando una
correlacion positiva (p<0.01) con la CE del agua utilizada para el riego agricola (157-

211 mS em™).

El Mn es un elemento que esta involucrado en la activacion de mas de 30
enzimas en plantas, como también en la fotosintesis y activacion de las hormonas. El
primer sintoma de la deficiencia de Mn en plantas es la clorosis en las hojas. La
concentracion de Mn en el suelo es principalmente afectada por el pH, siendo que en
suelo alcalinos (las muestras de suelo fueron clasificadas como moderadamente
alcalinas) generalmente ocurre deficiencia de este elemento (Shao et al., 2017). De la
misma manera que el Fe, 6xidos de Mn pueden inmovilizar metales (Chen et al., 2018).
Los suelos muestreados presentaron concentraciones de Mn en un rango de 235 a 643
mg kg'!, siendo la concentracion tipica de Mn en suelos en un rango de 20 a 3000 mg

kg™!, por lo tanto, no superaron los valores normales para Mn en el suelo. En suelo en
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zona de mineria de México, reportado por Quintanilla-Villanueva ef al., (2020) esta en

un rango de 60-100 mg kg™

El Zn esta involucrado con el metabolismo de carbohidratos y proteinas de
plantas. La disponibilidad de este elemento en el suelo refleja en la composicion y
abundancia de las comunidades microbianas en la rizosfera (Rengel, 2015) siendo su
deficiencia relacionada con elevados niveles de materia orgédnica, nitrogeno y fosfatos,
y elevados pH del suelo (Fan et al., 2018). La concentracion de Zn en el suelo fue en
un rango de 101 a 1.13E+03 mg kg!. La mayor concentracion de Zn en el suelo fue
en la comunidad de JL, 1.13E+03 + 3 mg kg!. No obstante, los elevados contenidos
de Zn en suelos agricolas proximos a zonas mineras en México, ya fue reportado en la
literatura. Loredo-Portales et al., (2020) reportaron la concentracion de Zn en un rango
de 187.0-7,210.0 mg kg'!. Las concentraciones reportadas en SLP, en mg kg'!, por
Martinez-Toledo et al., (2017), para el Zn en los municipios de Cerro de San Pedro,
Villa de la Paz, Cedral y Chancas fueron 360.7-17,080.1, 1165.9-13,684.7, 3109.3—
7277.4 y 400.9-95,892.7, respectivamente. Ademas, un estudio en invernadero de
Urwat et al. (2019) en plantas de Phaseolus vulgaris L. compard los cambios
morfoldgicos, fisioldgicos y bioquimicos que ocurren en los tejidos de los brotes y las
raices del frijol comun bajo diferentes condiciones de estrés mineral (ausencia de Fe 'y
Zn y anadiendo disolucion 300 uM de ZnSO4) en comparaciéon con condiciones
normales de crecimiento. Observaron que con frijol bajo estrés mineral aumentaron
los aztcares totales y la prolina en ambos tejidos para mejorar la tolerancia al estrés
mineral, mientras que el contenido de clorofila, la longitud y el peso de la planta fueron
disminuidos. El estudio proporciond informacion sobre el impacto del estrés mineral
en el crecimiento, los parametros fisiologicos y bioquimicos que pueden tener un papel

importante en la reduccion del rendimiento y la calidad de los granos.
8.4. Analisis multivariantes aplicados al suelo agricola

La Figura 5 exhibe el dendrograma resultante del CA, el cual clasifica los sitios

de muestreo segun las caracteristicas fisicoquimicas del suelo.
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Figura 5: Dendrograma resultante del andlisis de conglomerados para las muestras de
suelo de las comunidades agricolas de CR, SP, DR, ES, JL, SJ y TP.

Las variables consideradas abarcan la concentracion de As, Cd, Hg, Pb y Sb,
asi como la suma de fracciones biodisponibles de As, Cd, Hg y Pb (FR1 + FR2), el
TOC, NOs", SO4*, Ca, Fe, Mn y el pH del suelo. El dendrograma revela la presencia
de 2 conglomerados, los cuales se evidencian con claridad a una distancia euclidiana
superior a 5. Segun la disposicion geografica de los sitios de muestreo representados
en la Figura 3, se observa que los suelos de JL, SJy TP, los cuales muestran similitudes
destacadas en el dendrograma, se encuentran ubicados hacia el oeste de la region. Por
otro lado, los sitios DR, SP, CR y ES, a pesar de presentar una menor distancia entre
si, exhiben una dispersion mayor en la region. La agrupacion de los sitios de muestreo
en el dendrograma puede estar intimamente relacionada con la presencia y distribucion
de fuentes de contaminacion en la region. La variabilidad en las concentraciones de
los contaminantes evaluados, como As, Cd, Hg, Pb y Sb, puede reflejar la influencia
de diversas actividades antropogénicas (agricultura y mineria) y naturales (procesos

de escorrentia en la zona) que afectan la calidad del suelo.

La metodologia de PCA permite abordar de manera integrada las variables del
estudio, las caracteristicas fisicoquimicas y la concentracion de contaminantes. A

través de este método, se generaron 4 componentes a partir de las variables originales,
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considerando aquellos componentes con autovalores superiores a 1 en el grafico de
sedimentacion (Anexo 13). La Tabla 7 muestra los coeficientes de correlacion entre
los 4 componentes principales y las variables evaluadas (mismas variables descritas

para el CA).

Tabla 7: Coeficientes de correlacion entre los 4

componentes principales y las variables evaluadas

Variables Componente
1 2 3 4
F1F2Hg 996
TOC 993
NOs 981
F1F2Cd 944
Cd 910
pH -.894
SO 870
As -.689
Ca -.686 -.665
Pb 947
F1F2Pb 854
Mn 851
Fe 983
He 740
FIF2As  -.612 641
5b 919
F1F2Sb 583
M¢étodo de extraccion: Analisis de componentes
principales.

M¢étodo de rotacidon: Normalizacion Varimax con
Kaiser.
a. La rotacion ha convergido en 5 interacciones.

Las fracciones bioldgicamente biodisponibles de los contaminantes, FR1 y
FR2 de la extraccion secuencial, estan representadas por la etiqueta F1F2M (siendo M
el metal o metaloide de la fraccion). En cuanto a la concentracion total de metales en
el suelo, esta se asocia, en la mayoria de los casos, con el mismo componente que el
metal en la suma de fracciones. Estas fracciones, al ser mas lixiviables o labiles,

participan activamente en el intercambio i6nico en el agua. En contraposicién a
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F1F2Pb y F1F2Sb, que se encuentran en diferentes componentes (2 y 4), las variables
F1F2Hg, F1F2Cd y F1F2As (la altima, de forma negativa y en menor medida)
presentan una correlacion mas significativa entre si al ubicarse en un mismo
componente (Componente 1). Asimismo, la concentracion total de Cd también esta
reflejada en el Componente 1. Esto sugiere que Hg y Cd, en particular, provienen de
una misma fuente de contaminacién en la zona, mientras que As, Pb y Sb tienen
origenes diversos. El pH juega un papel importante en la disponibilidad de
contaminantes. En suelos con pH acido y ricos en Ca, se incrementa la disponibilidad
de metales, ya que el CaCOs, estable en ambientes alcalinos, actia como adsorbente
para As, Pb, Sb, Hg y Cd. En la Tabla 7, se observa que F1F2Cd y F1F2Hg presentan
una correlacion negativa con el pH. A lo largo de los afios, la literatura ha documentado
los efectos del pH en la acumulacién de Cd. Estudios de 1989 senalan que los niveles
de Cd en plantas de frijol aumentan a medida que el pH del suelo disminuye (Xian et
al., 1989). En 2014, Benabid and Ghorab, (2014) corroboraron este patron. Por tanto,
una correlacion negativa entre el pH y el FR1IFR2Cd del suelo seria congruente con
estos hallazgos previos, ya que una reduccion en el pH del suelo incrementaria los
niveles de Cd biodisponible y, por consiguiente, su acumulacién en las plantas. En
cuanto al Hg, Zhang et al., (2018) también reportaron una correlacién negativa entre
el pH del suelo y la FR1 de Hg, lo que sugiere que los mayores niveles de este metal
estarian presentes en la fraccion de metales intercambiables a un pH bajo. Por tanto,
los resultados de esta investigacion concuerdan con lo previamente descrito.
Adicionalmente, se evidencia una estrecha relacion entre las concentraciones de As 'y
el Fe del suelo, debido a procesos de adsorcion y coprecipitacion. En la Tabla 7, el
Componente 3 muestra una correlacion positiva entre As y Fe. La relacion significativa
entre el contenido de Fe y las fracciones 1 y 2 de As (F1F2As) se debe a la capacidad
del As (V) para adsorberse en los (oxi)hidroxidos de Fe. Previos estudios han
confirmado que el As puede quedar inmovilizado en el suelo mediante la formacion
de complejos con los 6xidos de Fe, lo que disminuye su movilidad y biodisponibilidad
(Bardelli et al., 2011; Chen et al., 2020; Xu et al., 2017). De acuerdo con la Figura 6,
los valores del Componente 1, que incluye, entre otras variables, al Cd y Hg, son més
elevados para SJ; los valores del Componente 2, que representa la contaminacion por
Pb, son mayores en JL; y el Componente 3, que refleja al As, muestra mayores valores

en TP.
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Figura 6: Valores de los componentes principales (autovalores > 0.6): CP1 (F1F2Hg,
TOC, NOs’, FIF2Cd, Cd, pH, SO4*, As, Ca, F1F2As); CP2 (Ca, Pb, F1F2Pb, Mn),
CP3 (Fe, Hg, F1F2As) y CP4 (Sb, F1F2Sb)

Es crucial destacar que correlaciones significativas (< 0.6), tanto positivas
como negativas, fueron observadas al analizar la matriz de correlaciones presentada
en el Anexo 14. Las correlaciones observadas entre el contenido total de As, Cd, Hg,
Pb y Sb o sus fracciones biodisponibles, y otras variables del suelo revelan aspectos
fundamentales sobre la movilidad y la disponibilidad de estos contaminantes en el

entorno edafico.

La correlacion negativa entre el contenido total de As en el suelo y TOC (-
0.647) podria estar relacionado con el hecho de que el carbono organico puede actuar
como un agente de adsorcion, es decir, puede unirse a los iones de As en el suelo,
reduciendo asi su disponibilidad para la absorcion por parte de las plantas. Asimismo,
la correlacion negativa entre la F1F2As y la concentracion de SO4> en el suelo (-0.778)
puede deberse a que los sulfatos pueden competir con el As por sitios de adsorcion en
el suelo, lo que resulta en una menor disponibilidad de As en la forma mas
biodisponible para los organismos. Adicionalmente, bacterias pueden reducir el SO4*
a S%, el cual interacta con el As**, dando lugar a la formacion de precipitados de As-

S, lo que conlleva a la inmovilizacion del As en el suelo (Chen et al., 2020). En cuanto

91



Silva-Gigante, M. (2024) Resultados y discusion

a los niveles de NO3™ en el suelo, la correlacion negativa con el contenido total de As
(-0.597) puede estar relacionado con procesos de competencia idnica o cambios en las
condiciones de pH del suelo, que afectan la disponibilidad y movilidad del As (de
acuerdo con la matriz de correlacion el pH y la concentracion de NO3™ en el suelo
presento una fuerte correlacion negativa, (-0.920). De acuerdo con Liu et al., (2022) la
interaccion entre As y NO3™ puede afectar dramaticamente la biodisponibilidad de As
en los suelos. El NO3™ puede actuar como aceptor de electrones en el proceso de
oxidacion de Fe y As en el suelo, por lo que la elevados de niveles de este anion puede
resultar en la inmovilizacion del As debido a una mayor absorcion de As (Liu ef al.,

2022).

La correlacion negativa entre el contenido total de Hg y los niveles de Fe (-
0.683) y Mn (-0.618) sugiere una dinamica de competencia entre estos metales. Este
fenémeno indica que el Fe y Mn pueden competir con el Hg por los sitios de adsorcion
en el suelo, lo que resulta en una disminucion de la retencion o disponibilidad de Hg
en la fase solida del suelo. Las correlaciones notables de la fraccion biodisponible de
Hg (F1F2Hg) con el TOC (0.996), SO4* (0.894) y NO; (0.989), junto con la
correlacion negativa con el pH (-0.915), indican la estrecha relacion entre la movilidad
del Hg y las caracteristicas fisicoquimicas del suelo. Estos hallazgos sugieren que el
TOC, SO4* y NOs™ pueden influir en la movilizacion y disponibilidad del Hg,
posiblemente al actuar como ligandos. Por otro lado, la correlacion negativa con el pH
indica que el Hg tiende a estar menos disponible en suelos alcalinos (las muestras de
suelo fueron clasificadas como moderadamente alcalinos). De hecho, Yu et al., (2018)
informaron que en suelos alcalinos (> 7.5), se observa una reduccion en la absorcion

de Hg, lo cual esta asociado con la disminucion en la cantidad de Hg biodisponible.

Se observé una fuerte correlacion positiva entre el contenido total de Pb y los
niveles de Mn (0.898), indicando una estrecha asociacion entre estos dos metales. Esto
podria indicar que comparten fuentes comunes de deposicion o estan sujetos a procesos
similares de movilizacion y transporte en el suelo. En un estudio reciente realizado por
Krzebietke et al., (2023) también reportaron una correlacion positiva entre el Pb y Mn
(0.794). Por otro lado, las fracciones biodisponibles de Pb, F1F2Pb, muestran una
correlacion negativa significativa con el pH (-0.593) y el contenido total de Ca (-
0.862). Estos resultados sugieren que la disponibilidad de Pb podria ser menor en

suelos alcalinos y ricos en Ca (tal es el caso de las muestras de suelo evaluadas),
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posiblemente debido a la formacién de complejos insolubles que reducen su
biodisponibilidad para la absorcidon por parte de las plantas. Nigam et al., (2019)
también documentaron una correlacion negativa entre la concentracion de Pb en la
fraccion FR1 (biodisponible) y el pH del suelo, sefialando que la biodisponibilidad de

este contaminante disminuye debido a la formacién del compuesto insoluble Pb(OH)s.

La fuerte correlacion positiva entre Cd y TOC (0.904) sugiere una asociacion
significativa entre la contaminacion por Cd y la presencia de carbono organico en
suelo. Tal correlacion podria indicar que el carbono orgénico desempefia un papel en
la movilidad o disponibilidad de Cd en el suelo. El carbono organico puede actuar
como agente complejante para el Cd conduciendo a concentraciones mas altas
observadas donde los niveles de carbono orgdnico son mas altos. Ademas, las
correlaciones positivas del Cd con SO4* (0.732) y NOs™ (0.844) indican un vinculo
potencial entre la contaminacion por Cd y actividades antropogénicas como las
practicas agricolas. Esta actividad a menudo resulta en la liberacion de SO4> y NOs~
al medio ambiente, junto con la contaminacion por Cd. Por el contrario, la correlacion
negativa entre Cd y pH (-0.732) sugiere que concentraciones mas altas de Cd tienden
a coincidir con niveles méas bajos de pH en el medio ambiente. Esta correlacion
negativa probablemente se debe a la influencia del pH en la solubilidad y movilidad
del Cd. Los valores de pH mas bajos aumentan la solubilidad del Cd y su movilidad
en el suelo, lo que lleva a concentraciones mas altas en areas con niveles de pH maés
bajos (tal es el caso de la comunidad de SJ). Welikala et al., (2021) también reportd
que un aumento en el pH del suelo disminuyo6 la cantidad de Cd movilizado. La
correlacion positiva de F1F2Cd con TOC (0.928) refuerza la asociacion entre Cd y el
contenido de carbono organico, siendo que esta relacion positiva también fue reportada
en el estudio de Welikala et al., (2021). De manera similar, las correlaciones positivas
de F1F2Cd con sulfatos (0.784) y nitratos (0.923) sugieren que la biodisponibilidad de
Cd puede verse influenciada por la presencia de estos componentes quimicos. Sus
interacciones con especies de Cd o su impacto en la quimica del suelo podrian
aumentar la biodisponibilidad del Cd en las areas afectadas. Ademads, la fuerte
correlacion negativa de F1F2Cd con el pH (-0,859) puede explicarse por la sorcion
preferencial de iones Cd** libres a fases solidas (Welikala et al., 2021). Los niveles
mas altos de pH y Ca pueden conducir a la formacién de compuestos de Cd menos

solubles o aumentar la retencion de Cd en fases solidas, reduciendo asi su
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biodisponibilidad. Markovi¢ et al., (2019) reportd que suelos con elevados niveles en
Ca (en la forma de CaCOs3, como de esta investigacion que presenta hasta un 12 % de

CaCQ3) y el pH son factores importantes de la estabilidad del Cd en el suelo.

El Sb no mostr6é ninguna correlacion superior a 0.6, lo cual sugiere que su
distribucion en las muestras de suelo podria estar influenciada por factores distintos a
los analizados en este estudio. Esta falta de correlacion significativa podria indicar que
el Sb se encuentra asociado con otros elementos o compuestos quimicos que no fueron
objeto de evaluacion en nuestro analisis. Estos hallazgos resaltan la complejidad de los
procesos de movilidad y bioacumulacion del Sb en el suelo y subrayan la necesidad de
investigaciones mas detalladas que aborden la interaccion entre el Sb y otros

componentes del suelo.
8.5. Riesgo Ecologico

La Tabla 8 presenta los resultados de seis indices de contaminacion (Cy, Er,

PERI, Igeo, Ef, PLI) evaluados en esta investigacion para las comunidades de estudio.

Segtn los hallazgos, los valores del factor de contaminacion (Cr) para As
oscilaron entre 0.034 y 2.1, lo que sugiere un grado de contaminacion bajo (Csr< 1) a
moderado (1 < Cr< 3). Los valores de Cr para As aumentan en el siguiente orden: SJ
<SP <ES <JL<DR <TP < CR. Para el Cd, los valores de Cr estan en un rango de
0.95 a 1.5 aumentando en el siguiente orden: JL < CR < TP = ES < DR = SP <SJ.
Segun los resultados, se observa que las comunidades de estudio presentan niveles de
contaminacion que van desde bajos hasta moderados. Para Hg, los valores de Cr
oscilaron entre 1.8 y 39, sugiriendo contaminacién moderada a alta. Los valores de Cr
para Hg aumentan en el siguiente orden: SJ < TP < CR <ES < JL < DR < SP. Estos
resultados no son sorprendentes, dado que cerca de la zona de estudio se encuentra una
mina abandonada de cinabrio (HgS), lo que podria estar contribuyendo
significativamente a la contaminacion por Hg en el area. Los valores de Cr para Pb
estan en un rango de 0.72 a 1.4, por tanto, mostraron un grado de contaminacion bajo
a moderado. Los valores de Crpara Pb aumentan en el siguiente orden: SP < DR < SJ
<ES <CR < TP < JL. En el caso del Sb, los valores de Cr variaron entre 1.7 a 3.2,
sugiriendo un moderado grado de contaminacién a un grado considerable (3 < Cf<6).
Para el Sb los valores de Cr son incrementados en el siguiente orden: SP < TP < JL <

SJ<CR <DR =ES.
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Los resultados del factor de riesgo ecologico (Er) mostraron que, para el As, en
todas las areas de muestreo, el riesgo es bajo (E: < 40), con valores que van desde
0.034 hasta 21. Los valores de E: para As aumentan en el siguiente orden: SJ < SP <
ES <JL <DR < TP < CR. En cuanto al Cd presentaron valores de E; entre 29 y 46 lo
que indica un riesgo bajo hasta riego moderado (40 < E; < 80). El orden de los valores
de E: para Cd es el siguiente: JL < CR <TP = ES < DR = SP <S]J. Los valores de E:
para Hg estuvieron en el rango de 7.3E+01 a 1.6E+03, lo que indica un riesgo
considerable (80 < E; < 160) a muy alto (E:>320). Los valores de E; para Hg aumentan
en el siguiente orden: SJ < TP <CR <ES <JL <DR <SP. En el caso del Pb, los valores
de E; fueron 3.7, 7.1, 4.4, 4.9, 4.4, 3.6 y 3.9 para DR, JL, CR, TP, ES, SP y SJ,
respectivamente, indicando bajo riesgo de contaminacioén en todas las comunidades.
Para el Sb, al igual que para el As y el Pb, todas las comunidades presentaron valores
de indice de riesgo ecologico (Er) menores a 40. Esto sugiere que el riesgo ecoldgico
asociado con la presencia de Sb, As y Pb en el suelo es bajo en todas las areas
estudiadas. Este resultado indica que la contaminacion por estos elementos en el suelo

no representa un riesgo significativo para el medio ambiente en estas comunidades.

El riesgo ecologico total (PERI) para las areas investigadas estuvo en el rango
de 1.5E+02 a 1.6E+03, lo que sugiere un riesgo bajo (PERI < 150) hasta alto (PERI >
600). Los valores de PERI aumentan en el siguiente orden: SJ <TP <CR <ES <JL <
DR < SP. Ademas, los hallazgos mostraron que la contribucion de Hg oscil6 entre el
49 % y el 96 % en los valores de PERI, indicando una toxicidad extremadamente alta
para el sistema bioldgico debido a la presencia de este metal. La contribucion de As
fue del 0.42 % al 9.7 %, para Cd del 2.2 % al 30 %, mientras que la mas baja fue para
Pb en el rango del 0.22 % al 2.8 %. La contribucion del Sb en los valores del PERI
varid entre 1.0 % al 19 %. Estos valores elevados para Hg y Cd en los resultados no
son sorprendentes, dado que desde hace tiempo se sabe que su presencia en los

sistemas ambientales representa un riesgo.
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Tabla 8: Resultados de la evaluacion de riesgo ecoldgico

Resultados y discusion

Sitio de muestreo

Analito indice de contaminacién DR JL CR TP ES SP SJ
Factor de contaminacion (Cr) 1.2 1.0 2.1 1.6 0.92 0.68 0.034

As Factor de riesgo ecoldgico (E;) 12 10 21 16 9.2 6.8 0.34
Indice de geoacumulacion (Igeo) <0.0 0.51 0.095 <0.0 <0.0 <0.0
Factor de enriquecimiento (Er) 1.7 1.5 <0.0 1.6 1.0 1.1 0.044

Factor de contaminacién (Cr) 1.2 0.95 1.0 1.1 1.1 1.2 1.5

cd Factor de riesgo ecoldgico (E;) 35 29 31 34 34 35 46
Indice de geoacumulacion (Igeo) <0.0 <0.0 <0.0 <0.0 <0.0 <0.0 <0.0

Factor de enriquecimiento (Er) 1.7 1.4 1.3 1.1 1.3 1.8 2.0

Factor de contaminacion (Cy) 27 12 33 2.3 3.7 39 1.8

Hg ,Factor de riesgo ecoldgico (E;) 1.1E+03 4.9E+02 1.3E+02 9.3E+01 1.5E+02 1.6E+03 7.3E+01

Indice de geoacumulacion (Igeo) 4.1 3.0 1.2 0.64 1.3 4.7 0.29

Factor de enriquecimiento (Ex) 38 18 4.4 2.3 4.1 60 2.4

Factor de contaminacion (Cy) 0.74 1.4 0.89 0.97 0.88 0.72 0.77

Pb Factor de riesgo ecologico (Er) 3.7 7.1 4.4 4.9 4.4 3.6 3.9
Indice de geoacumulacion (Igeo) <0.0 <0.0 <0.0 <0.0 <0.0 <0.0 <0.0

Factor de enriquecimiento (Ex) 1.1 2.1 1.2 0.95 0.99 1.1 1.0

Factor de contaminacion (Cf) 3.2 2.6 3.0 2.4 3.2 1.7 2.8

Sh ,Factor de riesgo ecoldgico (Er) 32 26 30 24 32 17 28
Indice de geoacumulacion (Igeo) 1.1 0.79 1.0 0.66 1.1 0.17 0.90

Factor de enriquecimiento (Ef) 4.6 3.7 3.9 2.3 3.6 2.6 3.7

Riesgo ecologico potencial (PERI) 1.1E+03 5.7E+02 2.2E+02 1.7E+02 2.3E+02 1.6E+03 1.5E+02
Indice de carga de contaminacion (PLI) 3.0 2.6 2.1 1.8 1.8 2.5 0.67
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El estudio de los indices de geoacumulacion (Ige0) proporciona una valiosa
evaluacion de la contaminacion por metales y metaloides en las diferentes comunidades.
En este andlisis, se observaron variaciones significativas en los valores de Iz, para los
elementos evaluados, lo que sugiere diferentes grados de contaminacion ambiental. Para
el As, se registraron valores de Igeo de 0.51 y 0.095 en las comunidades CR y TP,
respectivamente. Estas cifras, junto con los valores negativos de Igeo en las demas
comunidades, indican que las areas estudiadas estdin mayormente libres de contaminacion
por As. En el caso del Cd, todos los valores de Ige, fueron menores que cero (0) en todas
las comunidades, lo que sugiere una ausencia significativa de contaminacién por este
metal. Estos resultados podrian indicar que el Cd esta incrustado en la matriz
mineralégica y no esta siendo liberado al medio ambiente en concentraciones
significativas, lo que apunta a una distribucion natural o una baja movilidad del metal en
el area estudiada. Los valores de Igeo para el Hg variaron considerablemente, desde 0.29
hasta 4.7 en las diferentes comunidades. Esta amplia gama de valores refleja una
heterogeneidad en la contaminacion por Hg, con algunas éareas mostrando niveles
moderados de contaminacion y otras exhibiendo una contaminacion mas pronunciada.
Las comunidades presentaron los siguientes valores de Igeo: DR (Igeo = 4.4), JL (Igeo = 3.0),
CR (Igeo = 1.2), TP (Igeo = 0.64), ES (Igeo = 1.3), SP (Igeco = 4.7) y SJ (Igeo = 0.29). Estos
datos indican que la comunidad DR y SP muestra una contaminacion significativamente
alta de Hg, mientras que JL muestra una contaminacién moderada a fuerte. Por otro lado,
CR y ES exhiben niveles de contaminacién moderada, TP muestra una contaminacion
leve a moderada, y SJ presenta una contaminacion minima. En relacion con el Pb, todos
los valores de Ige, fueron negativos en todas las comunidades estudiadas, lo que sugiere
una escasa contaminacion por este metal, y como el Cd, podria indicar que este elemento
estd incrustado en la matriz mineraldgica. Por ultimo, los valores de Igo para el Sb
mostraron una variacion de 0.17 a 1.1 en las distintas comunidades, indicando sitios no

contaminados a moderadamente contaminados.

Los valores del factor de enriquecimiento (Ef) para As estuvieron en el rango de
0.044 a 2.8, lo que indico fuentes geogénicas y antropogénicas de contaminacion,
coincidiendo con los hallazgos en el area investigada. Los valores de Er para As
aumentaron en el siguiente orden: SJ < ES <SP <JL <TP <DR < CR. Los valores de Er¢
entre 1.1 y 2.0 para el Cd también indican fuentes geogénicas y antropogénicas de

contaminacion. Los valores de Erpara Hg estuvieron en el rango de 2.3 a 60. Los elevados
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valores de Er para Hg, especialmente en DR, JL y SP (38, 18 y 60, respectivamente),
indican una fuente externa o actividades antropogénicas, lo cual es consistente con la
ubicacion examinada donde cerca se encontraba una mina abandonada con HgS como

mineral primario.

Los resultados obtenidos para el Pb revelan una variabilidad significativa en los
valores de Eren las distintas comunidades estudiadas. Segtn la escala de Efproporcionada
previamente, los valores cercanos a 1.0 sugieren una posible incorporacion del Pb en la
corteza terrestre, mientras que aquellos por debajo de 1.0 indican una movilizacion o
reduccion del elemento, y valores superiores a 1.0 apuntan hacia un origen antropogénico.
En el caso especifico de las comunidades analizadas (DR, JL, CR, TP, ES, SP y SJ), los
valores de Er para el Pb fueron de 1.1, 2.1, 1.2, 0.95, 0.99, 1.1 y 1.0, respectivamente.
Estos resultados muestran que la mayoria de las comunidades presentan valores de Er
ligeramente superiores a 1.0, lo que indica un posible origen antropogénico del Pb en
estas dreas. Sin embargo, es interesante observar que en las comunidades TP, ES y SJ se
registraron valores de Erinferiores a 1.0, lo que sugiere una movilizacion o reduccion del
Pb en estas localidades. Esto podria atribuirse a procesos naturales, como la erosion o la
lixiviacion, que pueden haber movilizado el Pb presente en el suelo o en otras fuentes
ambientales. Por otro lado, la comunidad JL muestra un valor de Er notablemente alto
(2.1), lo que indica un enriquecimiento significativo de Pb. Este hallazgo podria estar
relacionado con actividades humanas pasadas o presentes, como la mineria, la industria
o el trafico vehicular, que han liberado Pb en el medio ambiente y han contribuido al
enriquecimiento observado. En las comunidades estudiadas, los valores de Er para el Sb
fueron de 4.6, 3.7, 3.9, 2.3, 3.6, 2.6 y 3.7 para DR, JL, CR, TP, ES, SP y SJ,
respectivamente. Estos resultados indican que todas las comunidades presentan valores
de Er significativamente superiores a 1.0, lo que sugiere un origen predominantemente
antropogénico del Sb en estas areas. El valor mas alto de Er se registro en la comunidad
DR (Ef = 4.6), lo que indica un enriquecimiento notable de Sb y sugiere una fuente

antropogénica destacada en esta area especifica.

Finalmente, los valores del indice de carga de contaminacion (PLI) para DR, JL,
CR, TP, ES, SP y SJ fueron 3.0, 2.6, 2.1, 1.8, 1.8, 2.5 y 0.67, respectivamente. Estos
valores sugieren desde no contaminado (0 < PLI < 1 no contaminado), moderadamente a

no contaminado (1 < PLI < 2) y moderadamente contaminado (2 < PLI < 3).
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Por tanto, es crucial evaluar los riesgos ecoldgicos mediante indices de
contaminacion, incluso en suelos con bajas concentraciones de PTE. Estos indices han
sido utilizados en diversas investigaciones para identificar suelos contaminados, aun
cuando las concentraciones de PTE estan por debajo de los limites permitidos. En
particular, este estudio proporciona evidencias solidas de este fendémeno. Por ejemplo,
PLI mas alto se asocié con concentraciones de Cd y Hg, fendémeno también corroborado
por Radomirovi¢ et al., (2020). Estos hallazgos subrayan la importancia de emplear
métodos de evaluacion integrales para garantizar la seguridad ambiental, incluso cuando
las concentraciones de PTE son aparentemente bajas. Ahmad et al., (2021) reportaron
concentraciones de As, Cd, Hg y Pb en suelos por debajo de los limites establecidos por
la USEPA. No obstante, para evaluar la contaminacion del suelo, identificar patrones de
contaminacion y determinar riesgos potenciales asociados con la exposicion a PTE,
considerando su concentracion, sensibilidad ecologica y toxicidad, se evaluaron los
indices Igeo, Cry PERI. Ahmad ef al., (2021) informaron valores de Igeo de 1.19 (As), 1.02
(Cd), 1.19 (Hg) y 0.98 (Pb). Sus valores de Cr fueron 3.43 (As), 3.04 (Cd), 3.43 (Hg) y
2.97 (Pb), y los valores de PERI fueron 34.280 (As), 152.15 (Cd), 137.12 (Hg) y 14.835
(Pb). Los resultados de C; demuestran una contaminacion moderada (1< Cf < 3) a
considerable (3 < Cf< 6) incluso en suelos con concentraciones minimas de PTE. Rostami
et al., (2020) informaron concentraciones medias de Cd, Pb y As en el suelo de 0.32,
16.61 y 10.59 pg/g, respectivamente. Sin embargo, al evaluar Igeo, Cs, Er y PERI, los
resultados de Crindicaron un nivel de contaminacion bajo para Pb y moderado para As,
mientras que se observé contaminacion significativa solo en suelos afectados por Cd. Los
valores de E; para Cd, Pb y As reportados fueron 97.47, 4.90 y 27.21, respectivamente,
indicando un riesgo moderado de Cd para el medio ambiente segtn los autores. E1 PERI
se estimod en 139.98, lo que indica un riesgo ambiental potencial bajo. Radomirovié et al.,
(2020) informaron concentraciones de Hg en el suelo que oscilaban entre <0.1 y 1.2 pg
g’!, inferiores a las observadas en nuestro estudio. Sin embargo, sus hallazgos revelaron
un valor méximo de Erde 7.5, lo que implica un enriquecimiento sustancial de Hg en esa
muestra en particular. Meza-Montenegro ef al., (2012) encontraron que ninguna muestra
de suelo excedi6 los limites regulatorios establecidos por las normas nacionales en
Meéxico. No obstante, hubo una variacion significativa en los valores de Igeo y PLI, que

oscilaron entre 0.1 y 5.6, indicando niveles de contaminacion de bajos a muy altos.
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Los resultados de esta investigacion proporcionan informacion valiosa sobre la
presencia de PTE en los suelos agricolas del area estudiada. Las concentraciones de Hg y
Cd en muestras de suelo de las comunidades bajo estudio son directamente responsables
de las mayores preocupaciones ecologicas y ambientales encontradas. Estos elementos
son altamente toxicos incluso en bajas concentraciones (Radomirovi¢ et al., 2020).
Ciertas condiciones geoquimicas y el hecho de que Cd y Hg tienen valores de respuesta
toxica (Tr) significativamente mas altos que otros metales, 30 para el Cd y 40 para el Hg,

explican el mayor riesgo ambiental asociado con estos elementos.
8.6. Translocacion y bioacumulacion de As, Cd, Hg, Pb y Sb en plantas de frijol

La presencia de metales pesados en las plantas de frijol es un tema de gran
preocupacion debido a los riesgos potenciales para la salud humana y el medio ambiente.
Elementos potencialmente toxicos como el As, Cd, Hg, Pb y Sb pueden acumularse en
las plantas y transferirse a través de la cadena alimentaria, lo que puede tener
consecuencias adversas para la salud humana y el ecosistema en general. La Tabla 9
presenta las concentraciones de PTE en las diferentes partes de la planta de frijol en las
comunidades de JL, DR y SP, ademas de los valores de BAF (bioacumulacion) y TF
(translocacion). Ademads, el Anexo 15 presenta un grafico con la distribucion de los
contaminantes en las diferentes partes de la planta. La bioacumulacion y la translocacion
son procesos fundamentales que determinan la entrada de contaminantes en los sistemas
biologicos, siendo una herramienta esencial para comprender la transferencia de
sustancias toxicas a lo largo de la cadena alimentaria. La evaluacion de los factores de
bioacumulacién y translocacion proporciona informacion sobre la capacidad de los
organismos para absorber y movilizar contaminantes desde el entorno circundante hasta

sus tejidos.

El calculo del BAF ofrece una medida de la capacidad de plantas para acumular
sustancias quimicas, especialmente metales, desde el suelo hasta sus estructuras
biologicas, como raices, tallos, hojas, incluso, granos. Simultaneamente, el TF destaca la
habilidad de las plantas para movilizar estos contaminantes dentro de sus estructuras,

determinando la eficiencia con la que los elementos absorbidos son transportados desde
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Tabla 9: Concentracion de metales y metaloides en partes de la planta de frijol, factor de translocacion y bioacumulacion.

Sitio As TF Cd TF Hg TF Pb TF Sb TF
Raiz 722 +25 340 + 30 13.9+0.8 259 +£22 126 +£2 -
SJ Tallo 415+ 10 0.6 348 + 36 1.0 147+0.3 1.1 877 +40 34 773+0.1 0.6
Hoja 656 +17 0.9 135+ 11 04 294+0.6 2.1 330E+03+147 127 72.0+24 0.6
Grano 31.3+1.9 0.04 102+ 1.0 0.03 2.75+0.16 0.2 475+ 53 1.8 <LOQ -
Parte aérea 1.5 1.4 34 18 1.2
Raiz 3.40E+03 + 120 231 +23 - 41.1+£0.7 1.08E+03 + 142 79.1+2.7
JL Tallo 943 + 63 0.3 161 £15 0.7 13.5+0.1 0.3 723 + 148 07 54+£22 0.7
Hoja 2.68E+03+ 80 0.8 78.8+5.8 03 523+46 1.3 1.55E+03+128 1.4 989+39 1.2
Parte aérea 1.1 1.0 1.6 2.1 1.9
Raiz 1.61E+03 + 18 128 £ 12 19.0+1.4 1.24E+03 £ 99 669+35
DR Tallo 572 +£ 36 0.4 160 £ 10 1.2 950+£030 05 1.17E+03+140 09 445+1.6 0.7
Hoja 2.00E+03+90 1.2 119+9 0.9 238+0.8 1.3 336E+03+463 2.7 70.1+2.9 1.0
Parte aérea 1.6 2.1 1.8 3.6 1.7
BAF
SJ 1.9 0.6 0.1 0.01 0.06
JL 0.3 0.7 0.06 0.03 0.04
DR 0.1 0.3 0.01 0.06 0.03

Raiz, tallo, hoja y grano: pg kg™!; TF: factor de translocacion (TF>1, capacidad de la planta translocar metales y metaloides desde las raices
hacia la parte aérea); BAF: factor de bioacumulacion (BAF >1, acumulacion significativa de metales y metaloides en los tejidos de la planta

en comparacion con su entorno circundante).
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las raices hasta las partes aéreas de la planta. Esta capacidad de translocacion tiene
implicaciones directas en la fitoextraccion, un enfoque de remediacion ambiental que
utiliza plantas para eliminar contaminantes del suelo. En SJ, las concentraciones As, en
ng gl en las diferentes partes de la planta son de 722 + 25 en las raices, 415 + 10 en el
tallo, 656 = 17 en las hojas y 31.3 + 1.9 en los granos. La distribucion de As dentro de la
planta Phaseolus vulgaris L fue: 39.6 % en las raices, 22.7 % en el tallo, 36.0 % en las
hojas y 1.7 % en los granos. Esto indica que el 60.4 % del contenido total de As se
transloco desde las raices hacia las partes aéreas de la planta. El célculo del TF total
(Ecuacién 20) en esta comunidad demuestra que la planta de frijol presenta una capacidad
de translocar el As desde las raices hacia la parte area de la planta (TF > 1). El BAF
(Ecuacion 16) determinado en SJ fue de 1.9, indicando, por tanto, que la planta presenta
una acumulacién significativa de As en los tejidos en comparacion con el entorno
circundante (suelo), siendo que este resultado puede estar relacionado con As
biodisponibles para la absorcion por la planta determinados en la extraccion secuencial
para suelo (51 %). En las comunidades de SJ y JL los niveles mas elevados de As fueron
determinados en las raices y, de acuerdo con los resultados del estudio de Caporale ef al.,
(2013) la cantidad de As en frijoles es proporcional a la cantidad de As en las raices y
tallos, lo que indica que la translocacion de este metaloide a los cuerpos fructiferos
depende de la cantidad presente en las raices y tallos. Es importante destacar que no existe
una normativa oficial mexicana con respecto a los niveles de elementos potencialmente,
como el As, en leguminosas. Ademas, no se ha propuesto un nivel umbral de As por parte
de la Comision del Codex Alimentarius de la OMS o la Union Europea para legumbres
(Edirisinghe et al., 2019). Sin embargo, en China, el Estandar Nacional de Seguridad
Alimentaria para los Niveles Maximos de Contaminantes en Alimentos en GB 2762-2017
(NHFPC, 2017) especifica los niveles maximos de As en 500 pg kg™!, mientras la Agéncia
Nacional de Vigilancia Sanitaria (ANVISA) de Brasil establece los limites para As de 100
ng kg! (ANVISA, 2022). En JL, las concentraciones de As (ug kg!) estan presentes
dentro de un rango de 3.40E+03 + 120 en raiz, 943 £+ 63 en tallo y 2.68E+03 & 80 en hoja,
mientras en DR las concentraciones de As (ug kg™') muestran una tendencia similar, con
1.61E+03 + 18 en raiz, 572 + 36 en tallo y 2.00E+03 £ 90 en hoja. En la comunidad JL,
se registrd una distribucion con 48.4 % en las raices, 13.4 % en el tallo y 38.2 % en las
hojas, resultando en una tasa de translocacion del 51.6 %. Por su parte, en la comunidad

DR, la distribucion fue del 38.5
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% en las raices, 13.7 % en el tallo y 47.8 % en las hojas, con una tasa de translocacion de
61.5 %. Estos resultados evidencian una marcada capacidad de translocacion del As desde
las raices hacia la parte aérea en todas las comunidadesestudiadas. Nuestros hallazgos
estan en concordancia con los reportados por Aracil et al., (2001), quienes observaron
que el 58.9 % del As se acumulo en las raices, el 35.2 % en las partes aéreas y unicamente
el 5.9 % llego a las porciones comestibles de la planta. En total, el 41.1 % del As absorbido
fue translocado hacia las partes aéreas de la planta de frijol. Las comunidades de JL y DR
presentaron valores de BAF menores a 1. EI TF total (Ecuaciéon 20) en las comunidades

de JL y DR fue 1.1 y 1.6, respectivamente.

En cuanto al Cd, en SJ, los niveles de Cd (ug kg™!) varian desde 340 = 30 en las
raices, 348 £ 36 en el tallo, 135 £ 11 en las hojas y 10.2 = 1.0 en los granos. Una porcion
significativa de Cd esta presente en las raices, lo que comprende el 40.8 % del contenido
total de Cd en la planta, seguido de cerca por el 41.8 % en el tallo, con fracciones menores
distribuidas en las hojas (16.2 %) y granos (1.22 %). Esta distribucion sugiere una notable
translocacion de Cd hacia la parte aérea, representando el 59.2 % del contenido total de
Cd en la parte aérea. El calculo del TF para el Cd, desde las raices hacia el tallo (Ecuacion
17) de planta indicaron un valor de 1.0, sugiriendo que la planta de frijol presenta la
capacidad de translocar este contaminante, acumulandolo principalmente en este tejido.
Ademas, el TF total (Ecuacion 20) fue de 1.5. La comunidad de SJ exhibe los niveles
mas elevados de Cd en el suelo (0.547 pg g™), de los cuales el 63.1 % es biodisponible
para las plantas. Por tanto, el resultado de TF = 1 es justificable en este contexto. Los
niveles de Cd en los granos de frijol de SJ son considerados bajos, cuando comparados a
las normativas internacionales vigentes. La Organizacion de las Naciones Unidas para la
Agricultura y la Alimentacion/Organizacion Mundial de la Salud (FAO/OMS, 2021) fija
el limite méximo de Cd en frijoles en 200 pg kg, mientras que la normativa de la
Comision Europea 2021/1323 (CE, 2021b) establece un limite de 20 pg kg™ para Cd. Por
su parte, la Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria (ANVISA) de Brasil establece un
umbral de 100 pg kg' para Cd en frijoles (ANVISA, 2022). En JL, se observan
concentraciones de Cd (ug kg™!) de 231 + 23 en raiz, 161 = 15 en tallo y 78.8 £ 5.8 en
hoja. La proporcion de Cd se retiene en las raices (49.1 %), con cantidades
comparativamente menores translocadas al tallo (34.2 %) y a las hojas (16.7 %). En
consecuencia, la porcion aérea de JL alberga el 50.9 % del contenido total de Cd. En esta

comunidad el TF fue menor a 1, tanto para el tallo (Ecuaciéon 17) como para hojas
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(Ecuacion 18). Este resultado no es sorprendente, dado que JL mostrd los niveles mas
bajos de Cd en el suelo (0.342 pg g, de los cuales el 45.1 % son biodisponibles para la
absorcion. Sin embargo, al considerar el TF total (Ecuacion 20) el TF fue de 1.0. En DR,
la concentracion de Cd (ug kg-1) es 128 = 12 en laraiz, 160 £ 10 en el talloy 119 + 9 en
la hoja. En particular, DR exhibe un perfil de distribucion distintivo, con un 31.4 % de
Cd localizado en las raices, un 39.3 % en el tallo y un sustancial 29.2 % en las hojas, lo
que indica una mayor eficiencia de translocacion, ya que el 68.6 % del contenido total de
Cd se transloca a las partes aéreas. El TF en esta comunidad fue de 1.2 (Ecuacionl7) y
0.9 (Ecuacién 18), para tallo y hojas, respectivamente, indicando que la planta de ftijol
en esta comunidad es hiperacumuladora de Cd en el tallo. El TF total (Ecuaciéon 20) en
esta comunidad fue de 2.1. La concentracion de Cd en el suelo de DR fue de 0.425 ug g
1 (33.6 % biodisponibles) menor que el nivel determinado en SJ, sin embargo, DR
presentd el valor de TF total (Ecuacion 20) mas elevado 2.1. Los resultados para el Cd
estan de acuerdo con los reportados por Bahmani et al., (2020), en donde la acumulacion
de Cd aumenta notablemente tanto en las raices como en los brotes de las plantas de ftijol
amedida que la concentracion de Cd en el suelo aumenta. Ademas, Bahmani et al., (2020)
reportaron que, los valores de TF no mostraron cambios bajo el aumento de las
concentraciones de Cd en el suelo, mostrando valores que oscilan entre 0.45 y 0.82 en la
dosis mas baja de Cd y entre 0.49 y 0.71 en la dosis mas alta de este elemento, siendo que
en esta investigacion, donde en SJ (suelo: 0.547 ug g’!) presento valores de TF entre 0.03
y 1.0, JL (suelo: 0.342 ug g'!) con valores entre 0.3 y 0.7, y la comunidad de DR (suelo:
0.425 pg g™') con valores de TF en un rango de 0.9 a 1.2, por tanto, los niveles de Cd en
suelo reflejaron en los valores de TF. En todas las comunidades de estudio el BAF para
el Cd fue <1. Por lo tanto, en todas las comunidades de estudio se observdo una
transferencia sustancial de Cd desde las raices a la parte aérea de la planta. La
translocacion eficiente de Cd sugiere la utilidad potencial de Phaseolus vulgaris L como
fitorremediador para suelos contaminados con Cd. Kumar & Chopra (2014) informaron
la translocacion de Cd, observando una secuencia de translocacion de la siguiente manera:
brote > raiz > hojas > frutos. Nuestros hallazgos se alinean con esto, indicando que el
contenido de Cd en la porcion aérea de Phaseolus vulgaris L supera al de las raices. En
particular, los niveles de Cd en los granos son significativamente mas bajos. Ademas, la
acumulacion sustancial de Cd en la parte aérea de la planta sugiere una translocacion

efectiva desde las raices a la parte aérea de Phaseolus vulgaris L. Segun un estudio
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reciente realizado por Saadaoui et al., (2022), en la etapa de vaina, los frijoles comunes
se clasifican como hiperacumuladores de Cd. Sin embargo, es esencial destacar el
comportamiento opuesto con los hallazgos de nuestro estudio que revela el estudio de
translocacion realizado por Bahmani et al., (2020). Bahmani et al., (2020) demostraron
un TF inferior a 1 en todos los experimentos, lo que significa que las plantas de frijol
exhiben una propension a la exclusion de Cd en lugar de a la acumulacion,
clasificandolas, asi como excluyentes de Cd en lugar de hiperacumuladores. Un estudio
realizado por Cannata ef al., (2015) también inform6 una baja translocacién de Cd en

plantas de Phaseolus vulgaris L.

Las concentraciones de Hg (ug kg™') en SJ oscilaron entre 13.9 + 0.8 en las raices,
14.7+0.3 enel talloy 29.4 £ 0.6 en las hojas y 2.75 = 0.16 en los granos. La distribucion
de Hg dentro de las plantas de Phaseolus vulgaris L, en la comunidad SJ exhibid 22.9 %
de Hg en las raices, 24.2 % en el tallo, 48.4 % en las hojas y una proporcion menor de
4.61 % en los granos. Esta distribuciéon mostro una clara transferencia del 77.1 % de Hg
a la seccion aérea de la planta. En SJ, se ha determinado un TF para el Hg de 1.1
(Ecuacién 17) para el tallo, 2.1 (Ecuacién 18) para las hojas y 0.2 (Ecuacién 19) para el
grano. El TF total (Ecuacion 20) fue de 3.4. En este sentido, el Hg tiende a acumularse
en las hojas en mayor medida que en el tallo y el grano, lo que sugiere que las hojas son
una ruta principal para la acumulacion de Hg en las plantas de frijol de la SJ.
Notablemente, es preocupante estos resultados porque la comunidad de SJ fue la zona
que presentd los menores niveles de Hg en el suelo (0.110 ug g™), de los cuales 53 %
biodisponibles, no obstante, el valor de TF total mas elevado (3.4), mientras las
comunidades de DR y JL los niveles de Hg en el suelo fueron de 1.59 pug g' y 0.740 pg
gl respectivamente, con el Hg principalmente presente en la fraccion residual (FR4).
Todavia no hay normativas con respecto a los niveles de Hg en leguminosas, sin embargo,
en China, la GB 2762-2017 (NHFPC, 2017) especifica niveles maximos de Hg en
vegetales de 10 pg kg'!, por tanto, los niveles de Hg en los granos de frijol de la
comunidad (2.75 + 0.16 pg kg™!) estrian por debajo de este limite establecido. En JL, se
registran concentraciones, en ug kg'!, de 41.1 + 0.7 las raices, 13.5+ 0.1 en el tallo y 52.3
+ 4.6 en las hojas. La comunidad JL mostrd un perfil de distribucion con 61.6 % del Hg
transportado al componente aéreo, con 38.4 % del Hg concentrado en las raices, 12.6 %
en el tallo y un destacable 48.9 % en las hojas. Esta comunidad present6 valores de TF de

0.3 (Ecuacion 17) y 1.3 (Ecuacién 18) para tallo y hojas, respectivamente. El TF total
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(Ecuacion 20) determinado fue de 1.6. En DR, los valores de Hg son, pg kg™!, 19.0 £ 1.4
en las raices, 9.50 £ 0.30 en el tallo y 23.8 = 0.8 en las hojas. La comunidad de DR mostr6
una distribucion con 36.3 % de Hg en las raices, 18.2 % en el tallo y 45.5 % en las hojas,
lo que resultd en una translocacion a la parte aérea de 63.7 % del Hg. Las hojas muestran
las concentraciones mas altas de Hg, lo que indica la bioacumulacién en esta parte de la
planta (TF = 1.3), se observa, por tanto, con hallazgos presentados, que para todas las
comunidades de estudio la planta frijol presenta la capacidad acumular, principalmente,
el Hg en sus hojas. En contraste con lo reportado en la literatura, donde algunos autores
han encontrado evidencia que indica que el Hg se retiene principalmente en la raiz
(Restrepo-Sanchez et al., 2015), en este estudio se observo los niveles mas altos de Hg
en las hojas de la planta en todas las comunidades de estudio. Ademas, Restrepo-Sanchez
et al., 2015 reportaron en un estudio realizado en invernadero que la distribucion de Hg
en la planta disminuye en funcion de la distancia del 6rgano evaluado al sitio de entrada,
por tanto, estos resultados representan un elemento clave en los estudios sobre la
tolerancia al Hg. Para Moreno et al., (2005) la translocacion de Hg a partes aéreas de
plantas de frijol fue restringida, consistente con los hallazgos de Restrepo-Sanchez et al.,
(2015). De la misma manera que el Cd el Hg presentd valores de BAF < 1 en todas las

comunidades.

Notablemente, la translocacion de Pb desde las raices hacia la parte aérea de la
planta de frijol es la mas acentuada en comparacion con los otros elementos evaluados en
este estudio. Los resultados revelaron una situacion preocupante en la comunidad de SJ
en cuanto a la presencia de Pb en el suelo y su potencial absorcion por las plantas de frijol.
Las concentraciones de Pb (ug kg™!) en SJ son de 259 + 22 en las raices, 877 + 40 en tallo,
3.30E+03 £ 147 en las hojas y 475 = 53 en los granos. En la comunidad SJ se observo
una distribucion de 5.3 % en raices, 17.9 % en tallos, 67.2 % en hojas y 9.67 % en granos,
culminando con un total de 94.7 % de Pb translocado a las partes aéreas. Esta comunidad
present6 niveles de Pb en el suelo de 22.5 pg g™!, de los cuales 20.3 % son biodisponibles
para la absorcion de este elemento por la planta de frijol. Los valores de TF para el Pb
fueron de 3.4 (Ecuacién 17), 12.7 (Ecuacién 18) y 1.8 (Ecuacién 19) para tallo, hojas y
granos, respectivamente, sugiriendo que el Pb se transloca facilmente desde las raices a
las partes aéreas de la planta, lo que aumenta significativamente el riesgo de
contaminacion por Pb en la cadena alimentaria. El TF total (Ecuacién 20) fue de 18. Con

respecto a los niveles de Pb en los granos de esta leguminosa (475 + 53 ug kg') los
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resultados son extremamente preocupantes para la comunidad de SJ. Inicialmente, es
importante sefialar que, la determinacion de Pb (HR-CS GF AAS) en los granos de frijol
fue llevada a cabo de forma confiable al identificar una interferencia espectral provocada
por la molécula diatomica SiO (monoéxido de silicio) dada la resolucion alcanzada por el
monocromador del espectrofotometro empleada y realizar la correccion de fondo de
forma automatica por el software del equipo una vez generado el espectro de referencia
de la molécula interferente. El Anexo 16 presenta la Figura A3, la cual muestra el
espectro resuelto en tiempo de Pb en las cercanias de la linea de 283 nm, con interferencia
espectral de SiO. La Figura A4, en el Anexo 17, ilustra la interferencia espectral sobre la
sefal analitica de Pb debido a la molécula diatomica SiO. Se presenta un espectro de
absorbancia que incluye: (a) la muestra de grano, (b) el espectro de referencia de SiO, y
(c) el espectro corregido de la muestra de grano. Por ultimo, la Figura AS, presentada en
el Anexo 18, muestra el espectro resuelto en tiempo de Pb en las proximidades de la linea
de 283 nm, sin interferencia espectral de SiO. Las normativas internacionales como las
reportadas por la FAO/OMS (2021), la Unién Europea, segun el Reglamento de la
Comision (CE) 2021/1317 (CE, 2021a), y la GB 2762-2017 (NHFPC, 2017) establecen
limites de Pb en legumbres de 200 pg kg™!, sin embargo, la normativa brasilefia, bajo las
determinaciones de la ANVISA (2022) es alin mas restrictiva estableciendo el limite
maéximo permisible para este contaminante en 100 ug kg!. La contaminacion por Pb en
los granos de frijol de la comunidad de SJ no solo impacta la salud de los habitantes, sino
que también puede acarrear consecuencias econdémicas significativas a nivel local, dado
que la agricultura representa la principal fuente de ingresos en la zona. En JL, se
registraron concentraciones, en pg kg, de 1.08E+03 + 142 en las raices, 723 + 148 en
tallo y 1.55E+03 + 128 en las hojas. La distribucion de Pb fue de 32.2 % en raices, 21.6
% en tallos y 46.2 % en hojas, resultando un 67.8 % translocado a las partes aéreas. En
esta comunidad el suelo present6 niveles de Pb de 41.7 + 1.6 pg g’!, de los cuales 11.7 %
son biodisponibles. EL TF para el tallo (Ecuacion 17) y hojas (Ecuacién 18) fueron de
0.7 y 1.4, respectivamente. El TF total (Ecuaciéon 20) fue de 2.1. En DR, la concentracién
de Pb, en pg kg™!, son 1.24E+03 + 99 en raiz, 1.17E+03 + 140 en tallo y 3.36E+03 + 463
en las hojas. En esta comunidad, la distribucién de Pb fue de 21.5 % en raices, 20.3 % en
tallos y 58.2 % en hojas, totalizando un 78.5 % translocado a las partes aéreas. La
concentracion de Pb en el suelo de DR es de 21.6 pug g'!, siendo 0.593 % biodisponible

para la absorcion de Pb por parte de la planta de frijol. Los valores de TF en la comunidad
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de DR resultaron atin més elevados en comparacion con la comunidad de JL, a pesar de
que esta ultima present6 aproximadamente el doble de concentracion de Pb en el suelo y
casi 20 veces mas Pb biodisponible. En el caso de DR, los valores de TF alcanzaron 0.9
para el tallo (Ecuacion 17) y 2.7 para las hojas (Ecuacion 18). El TF total (Ecuacion 20)
fue de 3.6. Es notable que las hojas consistentemente exhibieron la mayor concentracion
de Pb y, por tanto, los mayores valores de TF en todas las comunidades de estudio, lo que
sugiere una marcada capacidad de acumulacion en esta parte de la planta. En un estudio
reciente, Hammami et al., (2022) reportaron que un aumento en los niveles de Pb
incrementa el TF. Ademas, de acuerdo con Eid et al., (2020) las plantas de frijol son
hiperacumuladoras y, por tanto, pueden ser utilizadas para fitorremediacion del suelo.
Piechalak et al., (2002) reportaron que las plantas de Phaseolus vulgaris L exhiben una
mayor capacidad para incrementarlos niveles de Pb en sus tallos y hojas con el tiempo
con una mayor exposicion a este contaminante. De acuerdo con nuestros hallazgos,
Aldoobie et al., (2013) observaron que la acumulacion de Pb era mas frecuente que la de

otros elementos, como el Cd, en los tejidos de las plantas de frijol.

Finalmente, en SJ, las concentraciones de Sb fueron de 126 + 2 ug kg! en las
raices, 77.3 £ 0.1 pg kg™ en el tallo y 72.0 £+ 2.4 pg kg™! en las hojas. Los niveles de Sb
en los granos de frijol en la comunidad de SJ quedaron por debajo del LOQ de la
metodologia analitica aplicada (HG-GF AAS). Ademads, no hay normativas oficiales con
respecto a los limites permisibles de este metaloide en legumbres. La distribucion de Sb
revel6 que el 45.8 % se localizo en las raices, el 28.1 % en el tallo y el 26.2 % en las
hojas. En consecuencia, se observo una tasa de translocacion del 54.2 %. En JL, se
registraron concentraciones de 79.1 2.7 ng kg™! en las raices, 54 £2.2 pg kg en el tallo
y 98.9 + 3.9 ng kg'!' en las hojas. En esta comunidad, el Sb mostré una distribucion
diferente, con un 34.1 % residiendo en las raices, un 23.3 % en el tallo y un 42.6 %
predominante en las hojas. La tasa de translocacion en JL fue notablemente mayor (65.9
%), lo que indica un movimiento més eficiente de Sb desde las raices a las partes aéreas
de la planta. Por ultimo, en DR, las concentraciones fueron de 66.9 + 3.5 ug kg™! en las
raices, 44.5 + 1.6 pg kgl en el tallo y 70.1 £ 2.9 pg kg™ en las hojas. En el caso de DR la
distribucion de Sb se distribuyo6 con 36.9 % en raices, 24.5 % en tallo y 38.6 % en hojas,
con una tasa de translocacion de 63.1 %. Nuestros hallazgos demuestran que mas del 50
% del contenido total de Sb se transporta a la parte aérea de la planta. De acuerdo con

Lomaglio et al., (2017) la planta Phaseolus vulgaris L puede acumular el Sb en hojas y

108



Silva-Gigante, M. (2024) Resultados y discusion

tallos. Cabe destacar que la translocacion de Sb en diversas especies de plantas ha sido
documentada previamente. Por ejemplo, un estudio realizado por Cai ef al., (2015) en
arroz (Oryza sativa L.) reveld una notable translocacion de Sb a las partes aéreas de la
planta. En las tres comunidades estudiadas, SJ, JL y DR, se observa una biodisponibilidad
alta de Sb en el suelo. En SJ, el porcentaje de biodisponibilidad fue del 63.0 %, en JL fue
del 53.8 %, y en DR fue del 66.2 %. Estos valores indican que una proporcion
significativa de Sb presente en el suelo esta disponible para la absorcion por parte de las
plantas de frijol. Mismo que con estos elevados porcentajes de biodisponibilidad, el TF
en las comunidades de estudio estuvo en un rango de 0.6 a 1.2 considerando tallo
(Ecuacion 17) y hoja (Ecuacién 18), siendo que las comunidades de JL y DR presentaron
los valores mas elevados en las hojas (Ecuacion 18), 1.2 y 1.0, respectivamente. Esta
discrepancia entre la alta biodisponibilidad en el suelo y la falta de acumulacion en las
plantas de frijol sugiere la existencia de mecanismos de retencion o exclusion por plantas
de frijol que impiden la absorcién y translocacion eficientes del Sb. Sin embargo,
considerando el TF total (Ecuacion 20) las tres comunidades superaron el valor de 1.
Aunque las concentraciones de Sb en las partes aéreas de las plantas son significativas
los valores de BAF menores a 1 confirman la limitada capacidad de acumulacion en las
plantas de frijol. Aunque las concentraciones de Sb son mds bajas que las de otros
elementos evaluados en esta investigacion, siguen siendo preocupantes, especialmente en
las hojas. Sin embargo, es importante destacar que no existen informes disponibles sobre
la translocacion de Sb en cultivos de frijol, lo que subraya la necesidad de investigaciones

adicionales en este campo.

8.7. Riesgo a la salud humana por la exposicion a As, Cd, Hg, Pb y Sb

8.7.1. Tasa ingestion diaria de As por el consumo de agua contaminada

La Tabla 10 exhibe los DDIas de las comunidades CR, JL, DR-1, DR-2 y SJ que

fueron expuestas al As a través del consumo de agua.

Tabla 10: Tasa de ingestion de As por el consumo de agua contaminada

Comunidad Grupo Cor.lsu.mo Peso Concentracién As As total DDlIas
diario corporal agua
Adultos 2 70 81.8 1.17
CR Nifos 0.64 15 40.9 26.2 1.75
Adultos 2 70 1.15E+03 16.5
JL Nifos 0.64 15 376 369 24.6
DR-1 Adultos 2 70 189.0 378 5.40
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Nifios 0.64 15 121 8.06

Adultos 2 70 135 1.93

DR-2 Nifios 0.64 15 67.7 43.3 2.89
Adultos 2 70 143 0.204

SJ Nifios 0.64 15 7.15 458  0.305

Consumo diario: L; peso corporal: kg; concentracion de As: pg L™!; As total: pg y DDIas:
ng kg! peso corporal dia™!.

La investigacion se centra en el As debido a sus elevados niveles en las muestras
de agua subterranea de la region estudiada. En las regiones investigadas, tanto adultos
como nifios mostraron un orden descendente DDIas: JL > DR-1 > DR-2 > CR > SJ. Los
valores de DDI 4 en adultos por la ingesta de agua oscilaron entre 1.17 y 16.5 pug kg™! de
peso corporal dia™!, mientras que, en nifios, el rango fue mas amplio, abarcando desde
0.305 hasta 24.6 ug kg! de peso corporal dia™!, bajo la suposicién de consumo periodico
de agua de los sitios de muestreo locales. La OMS recomienda una ingesta maxima de As
de 3.0 pug kg! de peso corporal dia’. Notablemente, las comunidades JL y DR-1
demostraron valores que superan esta recomendacion, con una ingesta adulta alcanzando
los 16.5 y 5.40 ug kg!' de peso corporal dia! para JL y DR-1, respectivamente, y una
ingesta infantil alcanzando los 24.6 y 8.06 ug kg'!' de peso corporal dia™! para JL y DR-1,
respectivamente. En JL, los valores de DDIas excedieron el limite recomendado por la
OMS en 5.5y 8.2 veces para adultos y nifios, respectivamente, mientras que DR-1 supero
el limite en 1.8 y 2.7 veces para adultos y nifios, respectivamente. Estos hallazgos indican
de manera inequivoca que los nifios en areas vulnerables enfrentan un alto riesgo de
toxicidad por As. En un estudio reciente, Joardar ef al., (2021) informaron hallazgos
comparables de DDIas relacionados con el consumo de agua en Bengala, India, que van
desde 1.4 hasta 51.3 ug kg™ de peso corporal dia! para adultos y de 1.3 2 41.0 pg kg™! de
peso corporal dia™! para nifios. Investigaciones anteriores en México a lo largo de los aflos
también han estimado DDIas a partir del consumo de agua. Del-Razo et al., (2002)
documentaron valores de DDIas para adultos mexicanos en la Region Lagunera que van
desde 0.24 hasta 11.2 pug kg™!' de peso corporal dia!. Ademas, Garcia-Rico et al., (2019)
delinearon valores de DDIas para nifios que residen en areas agricolas en los valles de
Yaqui y Mayo en Sonora, con un valor promedio de 1.7 + 1.6 pg kg™ de peso corporal

dia™!, quedando asi por debajo del limite recomendado por la OMS para la ingesta de As.

Los resultados de esta investigacion resaltan la preocupante situacion de

contaminacion por As en las muestras de agua subterranea de la region estudiada, lo que

110



Silva-Gigante, M. (2024) Resultados y discusion

representa un riesgo significativo para la salud de la poblacion local, especialmente para
niflos que pueden ser mas vulnerables a los efectos adversos del As. Estos resultados
destacan la necesidad urgente de tomar medidas efectivas para abordar la contaminacion
por As en el agua utilizada para consumo humano, incluyendo la implementacion de
sistemas de tratamiento de agua adecuados y la provision de fuentes de agua seguras para
las comunidades afectadas. Ademas, resaltan la importancia de la vigilancia continua para

proteger la salud publica y garantizar el acceso a agua potable segura para todos.

8.7.2. Riesgo no cancerigeno y cancerigeno por la exposicion a As, Cd,

Hg, Pb y Sb por diferentes fuentes de contaminacion

La evaluacion de los efectos no cancerigenos y cancerigenos en adultos y nifios
de las comunidades expuestas se ha llevado a cabo mediante la caracterizacion del riesgo
para la salud a través de la ingestion de agua, la ingestion, inhalacion y el contacto
dérmico con particulas de suelo, asi como la ingestion de granos de frijol. Los Anexos 19
y 20, exhibe los resultados de la evaluacion de riesgo no cancerigeno (adultos y nifios,
respectivamente), mientras los Anexo 21 y 22 presentan los resultados de la evaluacién
de riesgo cancerigeno para adultos y nifios de las comunidades de estudio,

respectivamente.

Los resultados obtenidos al evaluar el indice de Peligro (HI) con respecto a la
exposicion al suelo como fuente de contaminacion revelaron una diferencia significativa
entre adultos y nifios en las comunidades estudiadas. Para los adultos, los valores de HI
se mantuvieron dentro de un rango aceptable, oscilando entre 0.10 y 0.20, lo que indicaba
que la ingesta, inhalacioén y contacto dérmico con las particulas del suelo no representaban
un riesgo sustancial para su salud. Por otro lado, los valores de HI en nifios presentaron
una situacion preocupante, ya que se encontraron en un rango mas elevado, alcanzando
valores de hasta 1 en algunas comunidades, como JL y CR. Este hallazgo sugiri6 que los
nifios estaban expuestos a un mayor riesgo de sufrir efectos adversos para la salud debido
a la contaminacion del suelo con los elementos evaluados. En estudios recientes, Zerizghi
etal.,(2022) llevaron a cabo una evaluacion de riesgos para la salud humana, centrandose
en los riesgos no cancerigenos, para adultos y niflos expuestos a muestras de suelo
recogidas en dreas cercanas a minas de extraccion de carbon en Sudafrica. Descubrieron
que los valores del HI para adultos se mantuvieron por debajo del limite seguro de 1, con

un HI total de 0.57. Sin embargo, para los nifios, los valores del HI variaron entre 0.040
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y 4.1, lo que indica posibles riesgos para la salud, de acuerdo con la presente
investigacion. En un estudio similar, en China, Liang et al., (2023) indicaron para adultos
un HI total de 0.28. Para los nifos, resultdé en un HI total de 1.70, también indicando un

riesgo por a la exposicion a metales.

Los resultados obtenidos para la comunidad de SJ revelaron una situacion
particularmente preocupante en relacion con la exposicion de los nifios al consumo de
frijol. Aunque para los adultos el HI se mantuvo en un nivel moderado, con un valor de
0.50, lo que sugiri6 que la ingesta de frijol no representaba un riesgo significativo para su
salud, los nifios de esta comunidad enfrentaron un riesgo elevado, con un valor de HI de
1.2. Pocos estudios fueron reportados en la literatura con respecto a la evaluacion de
riesgo para la salud tras el consumo de frijol; sin embargo, en China, Yu et al., (2023)
reportaron valores de HI en el rango de 0.26 a 0.54 para adultos y 0.45 a 1.1 para nifios,
lo que sugiere posibles efectos adversos para la salud debido al consumo de frijol. Es
importante destacar que los resultados presentados por Yu ef al., son similares a los

presentados en la presente investigacion.

Los resultados de la evaluacion HI en adultos, respecto a la ingesta de agua
contaminada As, revelaron una situacion alarmante en varias comunidades, con valores
que mostraron una variabilidad significativa. La comunidad de SJ se destac6 como la
unica donde el consumo de agua no representaba un riesgo importante para los adultos,
con un valor de HI de 0.68. Sin embargo, en contraste, las comunidades de JL, CR y DR
presentaron valores de HI més elevados, lo que sugiere un mayor riesgo para la salud de
los adultos que consumen agua contaminada en estas areas. Especificamente, la
comunidad de JL mostr6 el valor mas alto de HI, con 55, seguida por CR con 3.9 y DR-1
y DR-2 con valores de 18 y 6.4, respectivamente. Estos resultados apuntaron a que, con
excepcion de la comunidad de SJ, los adultos pueden estar expuestos a efectos adversos
para la salud debido al consumo de agua contaminada con As en las deméas comunidades
evaluadas. En el caso de los nifios, la situacion es ain mas preocupante, con valores de
HI que oscilaron entre 1.0 y 82. DR-1 present6 un valor de HI de 37, DR-2 de 9.6, JL de
82, CR de 5.8 y SJ de 1.0. Estos valores sugieren un riesgo significativo para la salud de
los nifios en todas las comunidades evaluadas debido al consumo de agua contaminada
con As. En un estudio reciente realizado por Eslami et al., (2022), en Iran, se investigaron
los efectos para la salud por el consumo de agua contaminada con As y Pb cerca de una

mina de cobre en Iran. Los resultados del estudio mostraron riesgos no cancerigenos
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elevados, donde se encontré que el valor de HQ de 2.972 para adultos, mientras que el
valor de HQ de 9.246 fue para nifios. Estos hallazgos sugieren que la ingesta de As
representa un riesgo significativamente mayor para la salud de los nifios en comparacion
con los adultos. Aunque los autores no reportaron valores de HI, cabe destacar que el HI

es la suma de los valores HQ.

Considerando el riesgo global, es decir, todas las fuentes de contaminacion,
incluyendo el consumo de agua, la ingesta de frijol, el contacto dérmico, la inhalacién e
ingesta de particulas de suelo, el valor del HI global para adultos vari6 entre 0.1 y 55. Es
importante destacar que las comunidades de TP, ES y SP, que presentan inicamente el
suelo como fuente de contaminacion, mostraron los valores mas bajos (0.2, 0.2 y 0.1,
respectivamente). En el caso de los nifios, el riesgo global presentd valores entre 0.6 y 83.
TP tuvo un valor de 0.9, ES de 0.7 y SP de 0.6. El andlisis de los datos revela una
preocupante correlacion entre la ingestion de agua contaminada As y los riesgos para la
salud en adultos y nifios en distintas regiones. En todas las regiones evaluadas (DR-1,
DR-2, JL, CR y SJ), se observa una contribucion considerable de la ingestion de agua
contaminada por As a los riesgos globales para la salud en adultos, con porcentajes que
oscilan entre el 53.0 % y el 99.6 %. Por otro lado, los nifios también muestran una alta
contribucion de la ingestion de agua contaminada por As a los riesgos para la salud en las
regiones evaluadas (DR-1, DR-2, JL, CR y SJ), con porcentajes que van desde el 38.4 %
hasta el 98.8 %.

El riesgo cancerigeno fue evaluado considerando las mismas fuentes de
contaminacion que el riesgo no cancerigeno. Considerando el suelo como unica fuente de
contaminacion con concentraciones previamente informadas de As, Cd, Hg, Pb y Sb, los
niveles de riesgo cancerigeno (CanR), teniendo en cuenta la inhalacion, el contacto
dérmico y la ingesta de particulas del suelo, oscilaron entre 1.2E-04 y 2.3E-04 para
adultos. Estos valores excedieron el recomendado por la USEPA de 1.0E-04 en todas las
comunidades evaluadas. En el caso de los nifios, los niveles de CanR se situaron entre
1.1E-04 y 2.2E-04, también sobrepasando la normativa establecida. Aluko ef al., (2018)
llevaron a cabo una evaluacion del CanR asociado a la exposicion al Pb, Cd y Cr a través
de la ingestion de suelo, el contacto dérmico y la inhalacion de particulas de suelo, tanto
en adultos como en nifios, en una zona de actividad minera. Los resultados arrojaron
valores de CanR significativamente altos para adultos, situados en un rango de 2.95E-04

a 4.71E-04, mientras que, para los nifios, los valores de CR oscilaron entre 9.17E-05 y
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4.47E-04. De manera destacada, se encontr6 que la principal contribucion al incremento

de los valores de CanR fue la ingesta de suelo, seguida por el contacto dérmico.

Considerando el consumo de agua contaminada por As, los resultados son atin mas
preocupantes. Para los adultos, el CanR vari6 entre 1.2E-04 y 1.1E-02, lo que sugiere una
seria amenaza de desarrollar cancer a lo largo de la vida a través de la ingesta de agua. Es
evidente que, debido a la menor ingesta diaria de agua por parte de los nifios en
comparacion con los adultos, los valores de CanR fueron mas bajos para este grupo,
fluctuando entre 1.7E-05 y 1.4E-03, siendo la comunidad de SJ la unica que no
representaria un riesgo cancerigeno para los nifios el consumo de agua (CanR = 1.7E-06).
El estudio mexicano mas reciente con respecto a la evaluacion del riesgo cancerigeno fue
llevado a cabo por Mahlknecht et al., (2023) en la region de la Comarca Lagunera, cuya
economia local se encuentra altamente ligada a la actividad minera. El proposito de este
estudio fue evaluar los riesgos para la salud derivados del consumo de agua contaminada
con As para los habitantes de esta region. La ingesta y el contacto dérmico fueron las
principales vias de exposicion al As tanto para adultos como para nifios. La exposicion
dérmica contribuia en menos del 1% al riesgo cancerigeno total. Los valores estimados
del CanR fluctuaron entre 4.7E-05 y 6.1E-03 para nifios, mientras que para adultos
variaron entre 2.5E-05 y 3.3E-03. Los resultados presentados por Mahlknecht et al.,

(2023) estan de acuerdo con los presentados en la presente investigacion.

En el caso de la comunidad de SJ, se llevd a cabo una evaluacion del CanR
mediante el consumo de granos de frijol. Los resultados revelaron que tanto adultos como
nifios enfrentan un riesgo significativo de desarrollar cancer debido al consumo de estos
granos. El CanR para adultos se situd en 9.4E-04, mientras que para los nifios fue de 4.5E-
04. En China, Yu et al., (2023) informaron valores de CanR para adultos y nifios de 0.22E-
04, y 0.43E-04, respectivamente. En consecuencia, en contraste con los resultados de este
proyecto, sus hallazgos sugieren la ausencia de un riesgo potencial de cancer asociado

con el consumo de frijoles.

Seguramente, al considerar todas las fuentes de contaminacion, los resultados del
CanR son todavia mas graves en las comunidades de estudio. En el caso de los adultos,
los valores de CanR totales son 3.6E-03, 1.4E-03, 1.1E-02, 9.1E-04, 1.7E-04, 1.5E-04,
1.2E-04 y 9.4E-04 para DR-1, DR-2, JL, CR, TP, ES, SP y SJ, respectivamente. Para los
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nifios el riesgo total fue de 1.2E-03, 2.8E-03, 1.6E-02, 2.5E-04, 1.6E-04, 1.4E-04, 1.1E-
04 y 4.5E-04, para DR-1, DR-2, JL, CR, TP, ES, SP y SJ, respectivamente.

8.8. Niveles de As, Cd, Hg, Pb y Sb en frijol comercial

Para As, Cd, Hg, Pb y Sb, los valores de LOQ se determinaron como 9.14, 5.07,
0.438, 53.0 y 9.95 pg kg!, respectivamente. En este estudio, el LOD y el LOQ se
calcularon en funcion de la masa méxima de muestra utilizada para cada medicion, que
es diferente para cada técnica empleada. Para determinar el LOD y el LOQ de Cd y Pb,
se utilizd 2 mg de la muestra. Del mismo modo, para Hg, se emplearon 300 mg de la
muestra. En el caso de As y Sb, se digirieron 250 mg de la muestra, y se afor6o a 10 mL
con agua destilada. Se utiliz6 un alicuota de la muestra digerida de 0.167 y 1.33 mL para
As y Sb, respectivamente, para el andlisis posterior, correspondiendo a una masa de
muestra solida de 4.17 mg para As y 33.2 mg para Sb. Los valores de LOD para As, Cd,
Hg, Pby Sb se determinaron como 2.74, 1.52,0.131, 15.9 y 2.98 ng kg™!, respectivamente.

La m, se describe como la cantidad de analito que genera una sefial de absorbancia
de 0.0044 s, correspondiente a una absorcion del 1 % (Welz & Sperling, 1998). Juega un
papel crucial en la evaluacion de la sensibilidad del método. Para As, Cd, Hg, Pb y Sb,
los valores de m, se determinaron como 63 pg, 1.5 pg, 56 pg, 14 pg y 90 pg,

respectivamente.

La exactitud de la metodologia empleada se evalué utilizando materiales de
referencia certificados SRM 1573a (Tomato leaves) y SRM 1515 (Apple leaves). Los
resultados se muestran en la Tabla 11. Se observd que no existe una diferencia
estadisticamente significativa entre los resultados obtenidos mediante la metodologia
empleada y los valores certificados empleando una prueba t de Student. La precision,
expresada por la desviacion estandar relativa (% RSD), mostr6 un rango que va desde 0.9
hasta 11.9 %, como se detalla en el Anexo 22. Esta variacion se encuentra dentro del
rango analiticamente aceptable, especialmente considerando concentraciones a nivel de

trazas (AOAC, 2016).
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Tabla 11: Precision y exactitud de la metodologia empleada para elementos potencialmente

toxicos en muestras comerciales de frijoles. Valores certificados, valores encontrados y prueba t

de Student.
SRM 1573a
Analito Valor certificado | Valor encontrado | RSD, % t-student
Cd (mg kg™h) 1.52+0.04 1.45+0.06 4.1 t-critico = 2.8 | Estadistico t=2.2
Hg (ug kg 34+4 40.9 £3.10 7.5 t-critico =4.3 | Estadisticot=3.9
Sb (ug kg 63+6 59+£5 8.0 t-critico = 3.2 | Estadisticot=1.8
SRM 1515
Analito Valor certificado | Valor encontrado | RSD, % t-student
Hg (ug kgh 44 + 4 43.8+£0.4 0.8 t-critico = 4.3 | Estadistico t=0.8
Pb (ng kg!) 470 + 24 450 £+ 30 6.6 t-critico = 2.8 | Estadisticot=1.8
As (ugkgh 38+7 39+3 6.8 t-critico = 3.2 | Estadisticot=0.7

nCdyPb:5;nHg:3;nAsy Sb: 4

La Figura 7 exhibe los graficos de barras que detallan las concentraciones de As,

Cd, Hg, Pb y Sb en frijol comercial, distribuidas segiin variedades descritas como Negro

(N), Pinto (P), Flor de Mayo (FM) y Peruano (PR). Los valores correspondientes al

contenido total de dichos elementos en el conjunto de 30 muestras de frijoles se

encuentran descritos en el Anexo 22.
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Figura 7: Concentraciones encontradas (ug kg™') de a) As,
b) Sb, ¢) Pb, d) Hg y ) Cd, segun las variedades. La media
se presenta como una barra con el error; los valores de la
mediana se muestran como una estrella roja; los valores
medios en la base; los valores individuales se presentan
como puntos negros. N, P, FM y PR representan las
variedades de frijol Negro, Pinto, Flor de Mayo y Peruano,

respectivamente.

El analisis de las concentraciones de As entre las diferentes variedades de frijoles

revel6 variaciones distintas. Las concentraciones de As oscilaron entre 11.1 £ 0.9 pg kg
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'y 164 £ 4 pg kg, En el contexto de la variedad de frijol Negro, las concentraciones de
As variaron desde 11.1 £ 0.9 pg kg! hasta 51.2 + 3.2 pg kg'!, lo que indica
concentraciones relativamente mas bajas en comparacién con otras variedades. En la
variedad Pinto, los niveles de As mostraron un rango notablemente elevado, que iba desde
21.3 £ 1.6 pg kg hasta 120 + 8 pg kg™!, superando las concentraciones determinadas en
la variedad Negra. Ademas, dentro de la variedad Flor de Mayo las muestras FM21 y
FM22 mostraron concentraciones de As similares de 31.3 2.3 pgkg!y 28.7+2.4 pg
kg'!, respectivamente, mientras que la muestra FM20 fue < LOQ. En contraste, la
variedad Peruano mostro una notable variabilidad en las concentraciones de As, con las
muestras PR25 y PR30 mostrando concentraciones medias de 24.0 £ 1.0 ng kg y 164 =
4 png kg, respectivamente. Es notable que la muestra PR30 exhibi6 los niveles maés altos
de As entre todas las muestras analizadas, resaltando el potencial para una variabilidad

significativa incluso dentro de una sola variedad de frijol.

Las concentraciones de Cd oscilaron entre 5.12 + 0.49 pg kg y 44.7 3.2 pg kg
!, La variedad de frijol Negro mostré las concentraciones mds altas de Cd, que iban desde
9.9 + 0.6 ug kg! hasta 44.7 + 3.2 ug kg™!. Este hallazgo subraya la susceptibilidad de la
variedad de frijol Negro a la absorcion de Cd en comparacion con otras variedades. En
contraste, la variedad Pinto presentd concentraciones mas bajas de Cd en comparacion
con la variedad Negra, con niveles que iban desde 6.05 = 0.38 pug kg™ hasta 16.5+ 0.8 pg
kgl. Dentro de la variedad Flor de Mayo, las concentraciones de Cd variaron entre
diferentes muestras, con valores de 5.51 £ 0.45 ug kg, 11.6 £ 1.0 ng kg y 9.74 + 0.86
ng kg! para las muestras FM20, FM21 y FM22, respectivamente. De manera similar, en
la variedad Peruano, las concentraciones de Cd oscilaron entre 5.12 +0.49 pgkg'y 17.5
+ 1.3 ug kg!. La variedad Peruano muestra concentraciones de Cd similares a las
observadas en la variedad Pinto, lo que indica una tendencia consistente de niveles mas

bajos de Cd en varias variedades de frijoles en comparacion con la variedad Negra.

Las concentraciones de Hg entre las variedades de frijoles analizadas variaron
notablemente, oscilando entre 0.560 £ 0.060 pg kg y 3.74 = 0.16 pg kg!. Este rango
refleja una diversidad significativa en los niveles de acumulacion de Hg entre las
variedades de frijoles estudiadas. En la variedad de frijol Negro, las concentraciones de
Hg variaron desde 0.680 + 0.050 ug kg! hasta 1.63 + 0.11 pg kg™'. Aunque mostraron
variabilidad, estas concentraciones generalmente se encontraron en el extremo inferior

del espectro observado en general. Por el contrario, la variedad Pinto demostrd
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concentraciones ligeramente mas altas de Hg, con niveles que iban desde 1.01 £ 0.04 ug
kg hasta 1.46 + 0.04 pg kg''. En la variedad Flor de Mayo, la muestra FM22 presentd la
concentracion més alta de Hg de 3.74 = 0.16 pug kg™! entre todas las variedades de frijoles
estudiadas. Las muestras FM20 y FM21 dentro de la variedad Flor de Mayo mostraron
concentraciones comparativamente mas bajas de Hg, 0.890 + 0.060 pg kg™ y 1.70 + 0.02
ng kg'!, respectivamente. En la variedad Peruano, las concentraciones de Hg estuvieron

en el rango de 0.560 + 0.060 pg kg a2 0.900 + 0.040 ng kg™

Las concentraciones de Pb entre las variedades de frijoles analizadas revelaron
patrones distintos, con concentraciones que oscilaban entre 105 = 10 pg kg™ y 202 + 13
ng kg!. En la variedad de frijol Negro, el Pb fue detectable en solo una muestra, N3, con
una concentracion de 105 + 10 ug kg™'. En la variedad Pinto, el Pb fue cuantificable en
las muestras P14 y P16, con concentraciones de 164 + 17 pg kgl y 136 + 13 pg kg,
respectivamente. Notablemente, la variedad Flor de Mayo se destac6 como la tnica
variedad donde las concentraciones de Pb fueron inferiores al LOD para las muestras
FM20 y FM22 y por debajo del LOQ para la muestra FM21. En la variedad Peruano, las
concentraciones de Pb alcanzaron su nivel més alto en 202 + 13 ug kg™!' en la muestra

PR30, resaltando la acumulacion significativa de Pb dentro de esta variedad.

La concentracion de Sb vari6 desde 13.1 + 0.9 pg kg hasta 51.3 = 2.4 ug kg™
Esta amplia gama reflejé una variabilidad significativa en los niveles de acumulacion de
Sb entre las variedades de frijoles analizadas. En la variedad de frijol negro, las
concentraciones de Sb oscilaron entre 13.1 = 0.9 pg kg! y 51.3 = 2.4 pg kg,
representando los niveles més bajos y altos de Sb observados entre las variedades bajo
escrutinio. Por el contrario, en la variedad Pinto, las concentraciones de Sb exhibieron un
rango mas estrecho, que abarcaba desde 14.3 = 1.1 ug kg! hasta 23.2 + 1.2 ug kgl
Aunque aun cuantificables, las concentraciones mas bajas de Sb observadas en la variedad
Pinto sugieren niveles de acumulacion de Sb comparativamente reducidos en relacion con
la variedad de frijol negro. Dentro de la variedad Flor de Mayo, las concentraciones de
Sb mostraron una tendencia similar a la determinacion de As, con la muestra FM20 por
debajo del LOQ del método. Sin embargo, las muestras FM21 y FM22 mostraron
concentraciones de Sb comparables de 18.9 = 0.7 nug kg' y 18.5 + 1.5 pg kg,
respectivamente, lo que indica una acumulacion consistente de Sb dentro de esta variedad.

En la variedad Peruano, los niveles de Sb reflejan los observados tanto en las variedades
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Pinto como en Flor de Mayo, con la muestra PR25 exhibiendo una concentracion de 21.0

+ 1.1 ug kg y la muestra PR30 mostrando una concentracion de 20.0 = 0.5 pg kg™

Recientemente, la determinacion de PTE en muestras comerciales de frijoles fue
evaluada por Hassan et al., (2023) y Yu et al., (2023), ambos estudios utilizando
espectrometria de masas con plasma acoplado inductivamente (ICP-MS, por sus siglas en
inglés). Hassan et al., (2023) informaron sobre las concentraciones de Hg, Pb, Cd y As
en muestras de frijoles comercializadas en Iraq. Los PTE presentaron concentraciones
que oscilaban entre 20 y 191, <10, <10 y 39 a 369 ug kg de As, Cd, Hg y Pb,
respectivamente. Es importante destacar que estas muestras no fueron cultivadas en Iraq;
todas las muestras fueron importadas de Turquia entre 2020 y 2021, en contraste con este
estudio, en el que todas las muestras fueron cultivadas en suelo mexicano. Yu et al.,
(2023) evaluaron los niveles de Pb, As, Cd y Hg en muestras de frijoles negros de
mercados comerciales locales en China; encontraron 48.1, 60.1, 1.9 y 25.3 pg kg! de Cd,
As, Hg y Pb, respectivamente. No se encontraron estudios recientes relacionados con la
concentracion de Sb. Sin embargo, Matos-Reyes et al., (2010) determinaron la
concentracion de As y Sb utilizando HG-AFS en muestras de frijoles negros compradas
en Valencia, Espafia, con una concentracion media de 13 + 2 ug kg™! para As y 0.27 +

0.06 nug kg™! para Sb.

Al comparar los hallazgos de este estudio con los de Matos-Reyes et al., (2010),
Hassan et al., (2023) y Yu et al., (2023), se hacen evidentes disparidades en las
concentraciones de PTE, lo que sugiere una asociacion con las caracteristicas inherentes
del suelo, el agua de riego y la aplicacion de fertilizantes. Ademas, este complejo proceso
de acumulacion estd intrincadamente relacionado con fendémenos fisiologicos y
bioquimicos, incluida la anatomia de las raices, la competencia de nutrientes y los

mecanismos de defensa de las plantas (Yu ef al., 2023).

Numerosas legislaciones en todo el mundo regulan los niveles de PTE en
alimentos. La Organizacion de las Naciones Unidas para la Agricultura y la
Alimentacion/Organizacion Mundial de la Salud (FAO/OMS, 2021) establece el limite
méximo en frijoles para Pb y Cd en 200 pg kg!. Dentro de la Union Europea, segiin el
Reglamento de la Comisioén (CE) 2021/1317 (CE, 2021a), el limite para Pb también se
establece en 200 pg kg! para leguminosas, mientras que el limite para Cd, estipulado por

el Reglamento de la Comision (CE) 2021/1323 (CE, 2021b), es de 20 pg kg'.
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Considerando la legislacion de la Union Europea para Cd, cuatro muestras de la variedad
Negro (N1, N7, N11 y N12) superan el valor maximo para Cd en leguminosas, lo que
podria representar un riesgo para la exportacion de frijoles negros a la Union Europea. En
China, la Norma Nacional de Seguridad Alimentaria para los Niveles Méaximos de
Contaminantes en Alimentos en GB 2762-2017 (NHFPC, 2017) especifica niveles
méximos de Pb y Cd en frijoles de 200 ug kg'!, mientras que los niveles maximos de As
y Hg para vegetales leguminosos se establecen en 500 ng kg' y 10 pg kg',
respectivamente. Es importante destacar que solo la muestra PR30 supera el umbral
recomendado para la concentracion de Pb establecido por la FAO/OMS y GB 2762-2017.
La Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria de Brasil (ANVISA) establece limites para
As, Cd y Pb en frijoles, con un umbral establecido en 100 pg kg' (ANVISA, 2022). En
este contexto, las concentraciones elevadas de Pb identificadas en las muestras N3, P14,
P16 y PR30, y As en las muestras P14, P19 y PR30, podrian representar un impedimento
critico para la exportacion de estas variedades de frijoles a Brasil. No se encontraron
limites maximos para Sb en alimentos. Sorprendentemente, a pesar de ser uno de los
mayores productores de frijoles del mundo y mostrar un consumo per capita anual
sustancial, México carece de una regulacion oficial especifica que estipule los niveles

maximos permitidos de PTE en cultivos leguminosos.

8.8.1. Estimacion del consumo diario y semanal de elementos

potencialmente toxicos a partir del consumo de frijoles

Este estudio realizd evaluaciones de exposicion para Cd, Sb, Hg, Pb y As,
derivadas del consumo de las variedades de frijol Negro, Flor de Mayo, Pinto y Peruano
disponibles en supermercados mexicanos. La poblacién mexicana fue categorizada en dos
grupos: adultos y nifios. El consumo estimado de frijoles por parte de los adultos se
establecid en 9.9 kg por afio, equivalente a aproximadamente 27.1 g por dia. Este valor
se derivd de datos proporcionados por SAGARPA (2017), que reflejan el patron de
consumo promedio de frijoles entre los adultos. En este estudio, se considerd que el
consumo de los nifios es la mitad de la cantidad consumida por los adultos. Se utilizaron
pesos corporales (BW, por sus siglas en inglés) de 70 kg para adultos y 30 kg para nifios
en el analisis. Las evaluaciones de ingesta semanal se basaron en una tasa de consumo de
190 g semanales para adultos y 95 g semanales para nifios. Los resultados de la ingesta

semanal estimada (EWI, por sus siglas en inglés) y la ingesta semanal tolerable
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provisional (PTWI, por sus siglas en inglés) establecida por la FAO/OMS se presentan en

la Tabla 12.

Tabla 12: Ingesta semanal estimada de elementos potencialmente toxicos para

adultos y nifios.

Ingesta semanal estimada (ug kg! BW-! semana™)
Adultos Nifos

Muestra As | Cd | Hg | Pb | Sb As |Cd| Hg | Pb | Sb
N1 0.09 10.1210.004| - | 0.14 | 0.11 [0.14]0.005| - ]0.16
N2 0.14 | 0.03 - - 10.13 | 0.16 |0.04 - - 10.16
N3 0.12 | 0.03 {0.004]0.29| 0.13 | 0.14 |0.03|0.004|0.33|0.16
N4 0.07 | 0.05 - - - 0.08 10.06 - - -
NS - - - - | 0.06 - - 10.07
N6 0.06 | 0.03 - - - 0.08 10.03 - - -
N7 0.03 | 0.06 - - - 0.04 |0.07 - - -
N8 0.06 | 0.03 10.002| - | 0.08 | 0.07 [0.04|0.002| - |0.09
N9 - - 10.002| - | 0.05 - 0.002] - ]0.06
N10 - 0.04 - - | 0.04 - 10.05 - - 10.05

N11 - 0.08 - - - - 10.09 - -
N12 0.03 | 0.07 - - 1 0.04 | 0.03 {0.08 - - 10.04
P13 0.14 1 0.0410.003| - | 0.04 | 0.16 {0.04]0.004| - |0.05
P14 0.33 1 0.04 10.003/0.44| 0.05 | 0.38 [0.05]0.003|0.52|0.06
P15 0.19 | 0.03 |0.003 | - 0.04 | 0.22 10.03]0.004| - ]0.05
P16 0.24 | 0.04 1 0.004 10.37| 0.04 | 0.28 10.05]/0.005]0.43|0.05
P17 0.14 | 0.03 - - 1005 0.16 {0.03 - - 10.06
P18 0.06 | 0.02/0.004| - | 0.00 | 0.07 {0.02]0.004| - ]0.00
P19 041 | 0.04 | - - 1 0.06 | 047 [0.05 - 10.07

FM20 - 10.01]0.002| - 0.02]10.003| -
FM21 0.08 1 0.0310.005| - | 0.05 | 0.10 {0.04]0.005| - ]0.06
FM22 0.08 [ 0.03 {0.010| - | 0.05 | 0.09 [0.03|0.012| - |0.06
PR23 - - - - - - - - - -
PR24 - 1004 - - - - 10.05] - - -
PR25 0.06 | 0.01 | 0.002 0.06 | 0.08 {0.02/0.002| - ]0.07

PR26 - 0.03 - - - - 10.04

PR27 - - - - - - - - - -
PR28 - - - - - - - - - -
PR29 - - - - - - - - - -
PR30 0.45 1 0.050.002|0.55] 0.05 | 0.52 {0.06]0.003|0.64|0.06
PTWI (ng kg'! BW-! semana™) 15 7 4 25 NE* 15 7 4 25 NE*

*NE: No establecido; BW: peso corporal.

La EWI para muestras comerciales de frijoles para As varia de 0.03 a 0.52 ug kg~

' BW! semana!, mientras que para Cd oscila entre 0.01 y 0.14 pg kg'! BW™! semana’!.
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El Hg present6 un rango de EWI de 0.002 a 0.012 pg kg'! BW™! semana!, Pb estuvo en
el rango de 0.29 a 0.64 ug kg'! BW™! semana’!, y Sb exhibié un rango de EWI de 0.04 a
0.16 ug kg! BW! semana™!. Todos los resultados estuvieron por debajo del PTWI
establecido por la FAO/OMS (15, 7,4y 25 pg kg BW™! semana! para As, Cd, Hg y Pb,
respectivamente, mientras que para Sb no esta establecido) (Mufoz et al., 2005). En el
caso de Sb, la Ingesta Diaria Tolerable (TDI, por sus siglas en inglés) establecida por la
OMS es de 6 ug kg BW! dia! (Wu et al., 2011). Para un adulto, esto corresponde a una
ingesta total diaria de 420 ug de Sb por dia, mientras que, para un nifio, es de 180 pg por
dia. Sin embargo, en el contexto del Sb, e/ Food and Nutrition Board del Consejo
Nacional de Investigacion de los Estados Unidos prescribe un rango de ingesta diaria de
50 2200 pg kg BW! dia™! (Matos-Reyes et al., 2010), y nuestros resultados estan todos
por debajo de estos valores, en el rango de 0.005 a 0.020 ug kg BW™! dia™! para EDI,
mientras que 0.04 a 0.16 pug kg BW™! semana’. Los resultados de esta investigacion
estan de acuerdo con Hassan et al., (2023), quienes informaron valores de EDI para Pb,
As, Hg y Cd por debajo de los niveles permisibles para muestras de leguminosas. Ademas,
segin Londonio et al., (2019), nuestros resultados para EDI estan por debajo de los

valores establecidos por la OMS.

8.8.2. Evaluacion del riesgo a la salud a través del consumo de frijoles

comerciales

La Tabla 13 muestra los resultados tanto para las evaluaciones de riesgo no cancerigeno
(HI) como para el riesgo de cancer (TCanR) en adultos y nifios debido a la ingesta de

frijoles comerciales.

Tabla 13: Resultados de la evaluacion de riesgo no cancerigeno (HI) y cancerigeno

(TCanR)

Muestra Adultos Ninos

HI TCanR HI TCanR
N1 0.11 5.4E-05 0.13 1.3E-05
N2 0.12 2.5E-05 0.14 5.8E-06
N3 0.12 1.7E-04* 0.14 4.0E-05
N4 0.042 2.6E-05 0.049 6.0E-06
N5 0.021 - 0.025 -
N6 0.035 1.7E-05 0.041 4.0E-06
N7 0.023 2.6E-05 0.027 6.0E-06
N8 0.062 1.8E-05 0.073 4.3E-06
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N9 0.020 - 0.023 -
NI10 0.020 1.6E-05 0.023 3.7E-06
N11 0.011 3.0E-05 0.013 6.9E-06
N12 0.037 3.0E-05 0.043 6.9E-06
P13 0.086 2.7E-05 0.10 6.2E-06
P14 0.20 2.8E-04* 0.23 6.5E-05
P15 0.11 2.7E-05 0.13 6.3E-06
P16 0.15 2.3E-04* 0.17 5.4E-05
P17 0.087 2.3E-05 0.10 5.4E-06
P18 0.030 1.1E-05 0.035 2.7E-06
P19 0.22 5.4E-05 0.26 1.3E-05
FM20 0.0020 5.6E-06 0.0030 1.3E-06
FM21 0.064 2.0E-05 0.074 4.6E-06
FM22 0.060 1.7E-05 0.070 4.0E-06
PR23 - - - -
PR24 0.0060 1.5E-05 0.0070 3.5E-06
PR25 0.053 1.1E-05 0.062 2.6E-06
PR26 0.0050 1.2E-05 0.0060 2.9E-06
PR27 - - - -
PR28 - - - -
PR29 - - - -
PR30 0.26 3.4E-04* 0.30 8.0E-05

* Superior al valor recomendado de 1E-04 por la USEPA.

8.8.2.1. Riesgo no cancerigeno

El HQ derivado de la relacion entre la ingesta diaria estimada (EDI) y la dosis de
referencia cronica (R¢fD) para cada metal, se empled en la evaluacion del riesgo no
cancerigeno, y el HI es la suma de los valores de HQ obtenidos para los elementos
evaluados. Segun los resultados de este estudio, todos los valores de HI tanto para adultos
como para nifios fueron mucho menores que 1, en el rango de 0.0020 a 0.26 para adultos
y de 0.0020 a 0.30 para nifios, lo que indica un riesgo no cancerigeno minimo (HI <0.1)
a bajo riesgo no cancerigeno (0.1 <HI < 1). Los valores mas altos de HI para las categorias
analizadas se encontraron en la muestra PR30 (la muestra con los niveles mas altos de As
y Pb). Cuando se compara este conjunto de datos del analisis de muestras de frijoles con
los hallazgos publicados por Yu ef al., (2023) en su investigacion relacionada sobre los
frijoles, es notable que los valores de HQ encontrados en ambos estudios permanecieron
por debajo del limite de 1. Este patron concordante entre las investigaciones implica una

ausencia de riesgos significativos para la salud relacionados con la ingesta de las
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variedades de frijoles evaluadas tanto en este estudio como en el realizado por Yu et al.,
(2023). Sin embargo, Yu et al., (2023) también informaron valores de HI en el rango de
0.26 a 1.1, lo que sugiere posibles efectos en la salud debido a la ingesta de frijoles.
Hassan et al., (2023) también informaron valores de HQ para As, Cd, Hg y Pb a través de
la ingesta de frijoles. Los resultados mostraron que el As representa un riesgo para la
salud humana, con valores de HQ que oscilan entre 0.014 y 2.653 para nifios, mientras

que para adultos fue entre 0.022 y 2.122.
8.8.2.2. Riesgo cancerigeno

El riesgo carcinogénico (CanR) es la probabilidad aumentada de desarrollar
cancer debido a la exposicion a carcindgenos a lo largo de la vida de un individuo. Este
estudio evalu6 Unicamente el riesgo de cancer debido a la exposicion a As, Cd y Pb, ya
que Hg y Sb no tienen valores de factor de pendiente de cancer (CSF, por sus siglas en
inglés) documentados en la literatura. Los resultados de la Tabla 13 sugieren que los
nifios no estarian expuestos a riesgos carcinogénicos (CanR y TCanR, entre 10E-06 y
10E-04) para todas las muestras evaluadas. Considerando los PTE individualmente, los
adultos no estarian expuestos a riesgos carcinogénicos. Sin embargo, al considerar el
impacto acumulativo de todos los contaminantes evaluados (TCanR), las muestras N3,
P14, P16 y PR30 exceden el umbral establecido por la USEPA (CanR y TcanR >10E-04).
Esta superacion del umbral representa un riesgo carcinogénico para los adultos expuestos
a estas marcas y variedades de frijoles. Notablemente, este riesgo observado no parece
estar inherentemente vinculado a la variedad de frijol, sino mas bien a las concentraciones
de los elementos. Yu et al., (2023) informaron valores de riesgo de cancer para adultos,
adolescentes y nifios como 0.22E-04, 0.41E-04 y 0.43E-04, respectivamente. En
consecuencia, en contraste con estos resultados, sus hallazgos sugieren la ausencia de un

riesgo potencial de cancer asociado con el consumo de frijoles.

Este estudio proporciona los resultados de los niveles de PTE en cuatro variedades
de frijol (Negro, Pinto, Flor de Mayo y Peruano) ampliamente consumidas en México.
Los resultados destacan la falta de regulaciones especificas sobre la presencia de estos
elementos en las legumbres, a pesar de la importancia de México en la produccion y
consumo mundial de frijoles. Si bien los riesgos para la salud no relacionados con el
cancer se consideraron minimos en las muestras, la identificacién de un riesgo de cancer

en ciertas muestras destaca la importancia critica de abordar este tema de manera urgente.
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Estos hallazgos subrayan la necesidad imperante de establecer regulaciones so6lidas y de
implementar un monitoreo continuo para garantizar la seguridad alimentaria y proteger
la salud publica. La ausencia de legislacion especifica en México sobre PTE en las
legumbres resalta una brecha importante en la proteccion de la salud de los consumidores.
Es esencial que las autoridades pertinentes actiien para desarrollar y aplicar normativas
adecuadas que garanticen la seguridad de los alimentos, especialmente en un pais con un
consumo tan elevado de frijoles como México. Este estudio también subraya la
importancia de continuar investigando y vigilando de cerca los niveles de PTE en los
alimentos, con el fin de mitigar cualquier riesgo para la salud publica y garantizar que la
produccion agricola cumpla con los estdndares de seguridad més rigurosos. En tltima
instancia, se necesita una accion concertada de parte de los responsables de formular
politicas, los agricultores y la industria alimentaria para abordar este importante tema y

proteger la salud y el bienestar de la poblacion.
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9. Conclusiones

El presente estudio, sobre la contaminacion por elementos potencialmente toxicos en
el sistema agua de riego-suelo-cultivos de frijol en la zona agricola del acuifero Cerritos-
Villa Juarez, San Luis Potosi, México, ha revelado hallazgos significativos que subrayan
la complejidad y la gravedad de los desafios ambientales y de salud publica en la region.
Los andlisis detallados de los elementos As, Cd, Hg, Pb y Sb arrojaron resultados
alarmantes, destacando la presencia de niveles elevados de As tanto en las muestras de
agua subterranea, utilizada para riego agricola y consumo humano, asi como en el suelo
agricola, superando los limites permisibles por normativas nacionales e internacionales.
Estos hallazgos indican un riesgo significativo para la salud publica debido a la
exposicion prolongada a estos contaminantes, y una amenaza para la seguridad
alimentaria. En consecuencia, se subraya la necesidad urgente de implementar
tecnologias de remediacion y practicas agricolas sostenibles, junto con un monitoreo
continuo, para mitigar los impactos negativos y proteger la salud humana y el medio

ambiente en la region.

Con respecto a la translocacion de los contaminantes en la planta Phaseolus vulgaris
L. se observo que todos los elementos evaluados en este proyecto presentaron mas de 50
% del contenido total de los contaminantes en la parte aérea de planta. En cuanto a la
distribucion de estos contaminantes por comunidad se identificd que San José y Joya de
Luna presentaron las mayores concentraciones de As en las raices, mientras que en
Derramadero fue en las hojas. En relacion con el Cd, San José y Derramadero exhibieron
las concentraciones mas elevadas en el tallo, en contraste con Joya de Luna, donde las
raices mostraron los niveles mas altos. En lo que respecta al Hg, las tres comunidades
presentaron niveles superiores en las hojas. El Pb fue principalmente detectado en las
hojas en todas las localidades estudiadas, mientras que el Sb se manifestd en niveles mas
altos en las raices de San José y en las hojas de Joya de Luna y Derramadero. Los valores
del factor de translocacion hacia la parte aérea de la planta oscilaron entre 1 y 18 en las
comunidades investigadas, lo cual evidencia una significativa capacidad de la planta para
movilizar los contaminantes desde las raices hacia la parte aérea. Ademas, se constato que

el As, Cd, Hg y Pb alcanzaron los granos de frijol en la comunidad de San José.

Al realizar la evaluacion del riesgo potencial para la salud de adultos y nifios debido
a la ingesta de granos de frijol contaminados con As, Cd, Hg, Pb y Sb, se evidenci6 que

los nifios presentan una exposicion mayor a riesgos no cancerigenos en comparacion con
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los adultos. Este hallazgo se fundament6 en el indice de peligro (HI), el cual superd el
valor de 1 para los nifios. Es esencial resaltar que en la zona de estudio existen otras
fuentes de contaminacion significativas, como el agua y el suelo, utilizados en actividades
agricolas. En las comunidades con sistemas de riego, que emplean agua también destinada
al consumo humano, se identific6 una exposicion tanto de nifios como de adultos a riesgos
no cancerigenos, reflejada por el valor de HI que excede 1. Cabe senalar que los niveles
de As en el agua constituyen la principal fuente a estos valores elevados de HI en las

comunidades estudiadas.

Los resultados muestran una situacién preocupante en la comunidad de San José en
relacion con la exposicion a elementos carcinogénicos (As, Cd, y Pb) a través del
consumo de granos de frijol. Al comparar estos resultados con las muestras de frijol
comercial, se observa una diferencia significativa: en las muestras comerciales, solo los
adultos estarian expuestos a riesgos cancerigenos. Sin embargo, en las muestras de San
José, tanto adultos como nifios estan expuestos a este riesgo. Esta diferencia resalta la
gravedad de la situacion en San José. Los niveles de elementos potencialmente toxicos
en los granos de frijol de esta comunidad son alarmantes, ya que no solo ponen en riesgo
la salud de los adultos sino también la de los nifios. Es especialmente preocupante porque
los nifios son mas vulnerables a los efectos de los carcindgenos debido a su desarrollo y
crecimiento. Este hallazgo se sustenta en un valor de riesgo cancerigeno que supera 1E-
04, conforme a los criterios establecidos por la Agencia de Proteccion Ambiental de

Estados Unidos (USEPA).

Este estudio ha arrojo6 resultados significativos que evidencian la interaccion entre el
sistema agua-suelo-cultivo en las comunidades agricolas del municipio de Cerritos, San
Luis Potosi, México. Los hallazgos revelaron niveles preocupantes de contaminacion por
elementos potencialmente toxicos los cuales se trasladan eficientemente a la planta de
frijol, alcanzando niveles que representan riesgos, tanto no cancerigenos, como
cancerigenos para la salud humana. Ademas, resalta la necesidad de llevar a cabo
investigaciones adicionales que permitan profundizar en la comprension de los
mecanismos de contaminacion, asi como en el desarrollo de estrategias para el manejo

sostenible de los recursos hidricos y agricolas en la region.
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11. Anexos

Anexo 1

Anexos

Tabla A1: Clasificacion general de los métodos cromatograficos en columna

Clasificacion

general Método especifico

Fase estacionaria

Tipo de equilibrio quimico

Gas-liquido
Cromatografia de
gases

Liquido adsorbido o enlazado
a una superficie solida

Particién entre un gas y un liquido

Gas-solido Solido Adsorcion
Liquido-liquido o  Liquido adsorbido o enlazado Interaccidn o particion entre
particion a una superficie sélida liquidos inmiscibles
Liquido-sdlido o - .,
d . Solido Adsorcion
adsorcion
Cromatografia  Intercambio ionico Resina de intercambio i6nico Intercambio i6nico
liquida
Exclusion Liquido en los intersticios de - )
q p1e - Particion/tamizado
molecular un solido polimérico
Liquido grupo especifico _y .
. q grupo esp . Particion entre una superficie
Afinidad enlazado a una superficie

sélida

liquida y un liquido moévil

Cromatografia de
fluidos
supercriticos

Especies quimicas orgénicas
enlazadas a una superficie
solida

Particién entre un fluido
supercritico y una superficie
enlazada
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Anexo 2

Materiales, equipos y reactivos

1.

10.

11.

12.

13.

14.

15.

Refrigerador para almacenamiento de muestras.
Tubos de polipropileno de 15 y 50 mL.

Agua ultrapura, conductividad: 18.2 MQ cm, purificada con Sistema

Milli Q.
Filtros de acetato de celulosa de 0.45um, Phenex RC.
Balanza analitica, Ohaus, modelo Pioneer.

Equipo medidor multiparametro de campo, Thermo Scientific, modelo

OrionStar A329.
Micropipeta, Accumax, JL 233260, volumen 100-1000 pL.
Micropipeta, Accumax, KA 234342, volumen 20-200 pL.

Espectrofotometro de Absorcion Atomica, Varian, modelo SpectrAA

220FS.

Cromatografo de intercambio i6nico, Thermo Scientific, modelo

Dionex ICS-1100.

Espectrofotometro de fluorescencia atomica acoplado a generador de

vapor, Rayleigh, Varian, modelo AF-640A.

Espectrometro de emision oOptica con plasma acoplado

inductivamente, Perkin Elmer, modelo Optima 4300 DV.

Espectrometro de absorcién atomica de alta resolucion con fuente
continua en horno de grafito, modelo contrAA 700 (Analytik Jena AG,

Alemania).
Sistema de muestreo solido manual SSA 6 de Analytik Jena.

Espectrometro de absorcion atdémica con generacion de hidruro,

modelo AAS Zeenit 650P (Analytik Jena AG, Alemania).
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16.

17.

18.

19.

20.

21.

22.

23.

24.

25.

26.

27.

28.

29.

30.

31.

32.

33.

34.

Analizador directo de mercurio, modelo DMA-80 evo (Milestone,

Sorisole, Italia).
M2P microbalanza (Sartorius, Gottingen, Alemania).

SRM 1573a (tomato leaves, National Institute of Standards and

Technology, Gaithersburg, US)

SRM 1515 (apple leaves, National Institute of Standards and
Technology, Gaithersburg, US).

Horno de microondas (Multiwave, Anton Paar, Graz, Austria).
Potenciometro Thermo Scientific Orion Star A214.

Baiio termostatico con agitacion reciproca, Thermo Scientific, modelo

Precision.
Potenciometro Thermo Scientific Orion Star A214.
Equipo medidor multipardmetro, YSI Incorporated, modelo 556 MPS.

Analizador de carbono organico total por combustion catalitica, marca
Shimadzu, modelo TOC-VCSH, con automuestreador, marca

Shimadzu, 30 modelo ASI-V.

Material de referencia certificado, Metals in Soil, PriorityPollutn

TTM, WatersTM / ERA, Lote: D069-54.

Sandy Loam Soil (CRM027).

Material de referencia certificado para agua subterranea BCR-610.
NaF, Sigma-Aldrich, >98%.

KCl, Sigma-Aldrich, >99%.

KNOs3, Sigma-Aldrich, >99%.

NaHPO4, Sigma-Aldrich, >99%.

NaxSOs, Sigma-Aldrich, >99%.

K2Sby(C4H206)2, Sigma-Aldrich, >99%.
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35. HCI, Fischer Scientific, concentrado al 34-37%, grado analisis de

trazas.
36. HF, Fisher Scientific, concentrado al 47-51%, grado andlisis de trazas.

37. HNOs, Fischer Scientific, concentrado al 67-70%, grado anélisis de

trazas.
38. NaBH4, Sigma-Aldrich, >99%.
39. KI, Sigma-Aldrich, >99%.
40. C¢HsgOs, Sigma-Aldrich, 99%.
41. NaxCOs, Sigma-Aldrich, >99%.
42. NaHCO3, Sigma-Aldrich, >99%.
43. CoH40», J.T. Baker, >99.7%.
44. NH>OH.HCI, Sigma-Aldrich, 98%.
45. H202, Jalmek, 30%.
46. NaOH, Sigma-Aldrich, >98%.
47. H3POs, Sigma-Aldrich, 85%.
48. CsHs504K, Sigam-Aldrich, >99%.
49. Gas acetileno, AOC, 99.6%.
50. Gas argon, AOC, 99%.

51. Estandar de As de 1000 mg L para absorcion atomica, Agilent

Technologies.

52. Estandar de Ca de 1000 mg L' para absorcién atomica, Agilent

Technologies.

53. Estandar de Cd de 1000 mg L' para absorcion atomica, Agilent

Technologies.

54. Estiandar de Cu de 1000 mg L™ para absorcion atomica, Agilent

Technologies.
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55. Estindar de Fe de 1000 mg L' para absorcién atomica, Agilent

Technologies.

56. Estindar de Hg de 1000 mg L' para absorcién atomica, Agilent

Technologies.

57. Estandar de Mg de 1000 mg L' para absorcion atomica, Agilent

Technologies.

58. Estandar de Mn de 1000 mg L™ para absorcion atomica, Agilent

Technologies.

59. Estandar de Pb de 1000 mg L' para absorcién atomica, Agilent

Technologies.

60. Estindar de Zn de 1000 mg L' para absorcion atéomica, Agilent

Technologies.
61. Lampara de catodo hueco de As, marca Photron, modelo P803SU.
62. Lampara de catodo hueco de Cd, marca Photron, modelo P808.
63. Lampara de catodo hueco de Ca, marca Photron, modelo P808.
64. Lampara de catodo hueco de Cu, marca Photron, modelo P814.
65. Lampara de catodo hueco de Fe marca Photron, modelo P826.
66. Lampara de catodo hueco de Mg, marca Visimax, modelo 62968-02.
67. Lampara de catodo hueco de Mn marca Photron, modelo P832.
68. Lampara de catodo hueco de Pb, marca Photron, modelo P867.

69. Lampara de catodo Hueco de Zn, marca Photron, modelo P867.
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Anexo 3

Tabla A2: Parametros instrumentales para a determinacion de As and Hg

utilizando HG-AFS and CV-AFS, respectivamente.

AFS Analito
Parametro As Hg
Longitud de onda (A, nm) 193.7 253.7

Corriente (i, mA) 100 40
Gas acarreador (L min-1) 800 600
Gas auxiliar 300 300
Voltaje (V) 290 270
Temperatura de atomizacion (°C) 400 300
Tiempo de lectura (s) 22 21

Tiempo de retardo (s) 2 3

Réplicas 3 3
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Anexo 4

Anexos

Tabla A3: Parametros instrumentales para a determinacién de Cd, Pb y Sb por

ICP OES.
Parametro Cd Pb Sb
Longitud de onda (A, nm) 228.8 217.0 206.3
Flujo de argon (L min™) 15 15 15
Flujo gas auxiliar (L min™") 0.8 0.8 0.8
Nebulizador 0.8 0.8 0.8
Potencia (W) 1300 1300 1300
Réplicas 3 3 3
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Anexo 5

Tabla A4: Programa de calentamiento para determinacion de Cd y Pb en suelo

agricola y las partes de la planta de frijol.

Etapa Temperatura (°C) Rampa (°C s™) Tiempo (s) Flujo de %;l § (L min®
Secado 1 902, 110° 33,10° 207,10° 2
Secado 2 1102, 130° 52,5° 10 2
Pirélisis 8007, 1300° 300%,100° 10 2
Atomizacién 1500, 2200° 3000 93, 4b 0.1, 0°
Limpieza 2500 1000%,500° 42 sb 2

3Cd, °Pb by HR-CS GF AAS.
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Anexo 6:

Anexos

Tabla AS: Programa de calentamiento del horno de grafito para HG-GF AAS para la

determinacion de Sb en muestras de suelo agricola.

Etapa Temperatura (°C) Rampa (°C s') Tiempo (s) Flujo de gas (L min™)
m
Captura de Hidruros 250 0 30 0
Pirolisis 1000 500 7 0
Atomizacion 2200 1000 5 0
Limpieza 2250 1000 5 2.0
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Anexo 7

Tabla A6: Programa de calentamiento del horno de grafito para la deposicion de

iridio en la plataforma de grafito.

Etapa Temperatura (°C) Rampa (°C s™ 1) Tiempo (s)

1 90 5 40

110 1 40

130 1 40

2
3
4 1100 300 25
5 2100 500 15
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Anexo 8

Tabla A7: Parametros instrumentales FAAS.

Parametro Ca Cu Fe Mg Mn Zn
Longitud de onda (A, nm) 4227 324.8 248.3 2852 279.5 213.9
Corriente de lampara (i, mA) 4 4 5 4 5 5
Caudal de aire (L min™") 13.5 14 14 14 14 14
Caudal de acetileno (L min™) 2 1.5 1.5 1.5 1.5 1.5
Tiempo de medida (s) 5 5 5 5 5 5
Réplicas 3 3 3 3 3 3

Rango de calibracion (mg L) 0.5-5 0.5-5 0.5-5 0.1-1 0.5-5 0.5-5
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Anexo 9

Anexos

Tabla AS8: Condiciones instrumentales para la determinacion de aniones por

cromatografia de intercambio i6nico.

Parametro

Condicion

Fase movil (mM)
Caudal (mL min™)
Detector
Columna
Supresor
Voltaje (mA)
Temperatura (°C)
Volumen de inyeccién (uL)

Tiempo de analisis (min)

4.5 NaxCO3 / 0.8 NaHCO3, pH 10.65
1
Conductividad
Dionex IonPacTM AS23, amina quaterndria, 4 x 250 mm
Dionex ASRS™ 300 4mm
25
25
25
27
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Anexo 10
Tabla A9: Parametros, unidades y valores utilizados en la evaluacion de riesgo.

*AT (Adultos), *AT (Nifios): riesgo no cancerigeno; *AT (Adultos y Nifos): riesgo cancerigeno

Parametro Unidades Valores
C mg L! para agua; mg kg! para suelo -
IRw (Adultos) L dia’! 2
IRw (Nifios) L dia™ 0.64
IRs mg dia’! 100
ED (Adultos) afos 30
ED (Niios) afos 6
EF dias afos’! 365
BW (Adultos) kg 70
BW (Niiios) kg 30
*AT (Adultos) dias 10950
*AT (Nifios) dias 2190
*AT (Adultos y Nifios) dias 25550
CF kg mg! 1.00E-06
PM10 mg m™ 0.15
DAIR m’ dia 14.5
PIAF - 0.75
FSPO - 0.5
SA cm’ 5408
AF mg cm™ 0.2
ABS - 1.00E-03
FE - 0.61
RfD mg (kg dia)’! Asy Hg: 3E-04; Pb y Sb: 4E-04; Cd: 5E-04

CSF mg (kg dia)’! As:1.5; Cd: 6.1; Pb: 8.5
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Tabla A10: Figuras de mérito analitico para determinacion de As, Cd, Hg, Pb y Sb para el agua y suelo agricola.

Analito
Pardmetro As Cd Hg Pb Sb
Ecuacion de y=7.02x+ 5.164% y=10.1 x - 41.35% y =5924 x - 1175% y=0.571 x - 6.624% y=130x-7.877%
regresion lineal  y = 83.57 x + 124.5%; y =0.00258 x + 0.005738° y=3697x-667.9° y=0314x-0.00692%  y=0.00175x - 0.00204°
Rango Lincal 1.00 -200 (ug L)?, 50.0 - 500a (g L™); 1.00 - 5.00** (ug L';  50.0 - 500 (ug L™ 50.0 — 500 (ug L)
0.500-200° (ug kg™) 10 - 100b (pg) ng kg 0.1 -3.0 (ng)° 9.5 - 69 (ng)®
R? 0.9997%; 0.9990° 0.9997%; 0.9944° 0.9997%; 0.9983° 0.9988%; 0.9977° 0.9992%; 0.9975°
mo - 1.7 pg® - 14pg® 2.5 ng’
“agua, "suelo. As: HG-AFS*®; Cd, Pb y Sb: ICP OES?; Cd y Pb: HR-CS GF AASY; Hg: CV-AFS*®; Sb: HG-AAS*®. LOD y LOQ presentados en la Tabla
3.
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Tabla A11: Parametros analiticos para la determinacion de aniones por cromatografia de

intercambio i6nico en el agua y suelo.

Analito Ecuacion de la recta R?

F y=0319x-0.071 0.9983
Cr y=0.181x-0.018 0.9995
NOs y=0.115x+0.027 0.9993
SO4* y=0.123 x+0.031 0.9991
PO+ y =0.0564 x - 0.007 0.9993
Ca y=0.0674 x—0.010 0.9998
Cu y =0.0476 x — 0.002 0.9971
Fe y=0.0311 x - 0.002 0.9997
Mg y=0.778 x — 0.003 0.9998
Mn y=0.102 x + 0.009 0.9987
Zn y =0.0627 x + 0.094 0.9966

Las curvas de calibracion fueron obtenidas a partir de la medicion de 7 estandares dentro

de un rango de 0.5 220 mg L.
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Figura A1: Grafico de sedimentacion de los componentes en el Analisis de Componente
Principal. *El rectangulo en rojo, en el grafico de sedimentacion, sefala la cantidad de

componentes principales seleccionados - autovalores superiores a 1.
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Anexo 14

Tabla A12: Correlaciones de Pearson de metales y metaloides y parametros fisicoquimicos seleccionados en suelos agricolas.

Matriz de correlaciones?

F1F2 FIF2 FIF2 FI1F2 F1F2

As Hg Sb TOC SO+ Pb He Cd S pH NO; Ca Pb Fe Mn Cd

As 1.000 -206 201 -.647 -422 -459 -690 -486 .146 504 .608 -597 478 206 .322 428 -.703

Hg -206 1.000 -.520 -.321 -358 -220 -329 -567 -117 478 -.128 -413 383 -292 -683 -618 -.119

Sb 201 -520 1.000 .088 246 -013 .088 .086 .743 -345 -140 .159 .048 .002 .142 .133 .022

TOC -.647 -321 .088 1.000 .903 422 996 928 243 -912 -640 .988 -.676 -311 -.062 -209 .904

SO4* -422 -358 246 903 1.000 .343 894 784 341 -822 -788 .940 -480 -325 -210 -.181 .732
F1F2Pb -459 -220 -013 422 343 1.000 .480 .338 -.034 -593 -301 466 -862 .665 -290 .503 .094

- F1F2Hg -690 -329 088 996 .894 480 1.000 .921 202 -915 -657 .989 -704 -256 -074 -.177 .887
B F1F2Cd -486 -567 086 928 784 338 921 1.000 .115 -859 -359 923 -686 -218 .305 -.004 .841
o F1F2Sb 146 -117 743 243 341 -034 202 .115 1.000 -462 -207 .237 -064 -232 -181 -.148 217
§ pH 504 478 -345 -912 -.822 -593 -915 -.859 -462 1.000 .497 -920 .806 .031 .016 -.068 -.732
F1F2As 608 -.128 -140 -640 -788 -301 -657 -359 -207 .497 1.000 -670 .176 374 654 476 -.549

NOs5” -597 -413 159 988 .940 466 989 923 237 -920 -.670 1.000 -.678 -238 -.055 -.118 .844

Ca 478 383 048 -.676 -480 -862 -704 -.686 -064 .806 .176 -.678 1.000 -433 -.018 -423 -422

Pb 206 -292 002 -311 -325 .665 -256 -218 -232 .031 374 -238 -433 1.000 .073 .898 -.611

Fe 322 -683 142 -062 -210 -290 -074 .305 -.181 .016 .654 -.055 -018 .073 1.000 .387 .020

Mn 428 -618 133 -209 -.181 .503 -.177 -.004 -.148 -068 .476 -.118 -423 .898 .387 1.000 -.525

cd =703 119 022 904 732 .094 887 .841 217 -732 -549 844 -422 -611 .020 -.525 1.000

a. Esta matriz no es definida positiva.
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Anexos
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Figura A2: Porcentajes de distribucion de a)
As, b) Cd, c) Hg, d) Pb y e) Sb, en diferentes
partes de la planta de frijol en las comunidades

agricolas de SJ, JL y DR- Los valores % estan
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Absorbancia

Figura A3: Espectro resuelto en tiempo de Pb en las cercanias de la linea de 283 nm, con
interferencia espectral de SiO.

Anexo 17
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Figura A4: Interferencia espectral sobre la sefial analitica de Pb debido a la molécula
diatomica SiO. Se presenta un espectro de absorbancia resuelto en longitud de onda que
incluye: (a) la muestra de grano, (b) el espectro de referencia de SiO, y (c) el espectro

corregido de la muestra de grano.
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Figura AS: Espectro resuelto en tiempo de Pb en las proximidades de la linea de
283 nm, sin interferencia espectral de SiO.
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Tabla A13: Riesgo no cancerigeno adultos
Categoria Comunidades
SUELO ADULTOS DR-1 DR-2 JL CR TP ES SP SJ
As 1.5E-07 1.5E-07 1.4E-07 2.8E-07 2.1E-07 1.2E-07 8.9E-08 4.4E-09
Cd 5.0E-09 5.0E-09 4.0E-09 4.3E-09 4.8E-09 4.7E-09 4.9E-09 6.4E-09
Inhalacién Hg 1.9E-08 1.9E-08 8.6E-09 2.4E-09 1.7E-09 2.6E-09 2.7E-08 1.3E-09
Pb 2.5E-07 2.5E-07 4.9E-07 3.0E-07 3.3E-07 3.0E-07 2.4E-07 2.6E-07
Sb 3.0E-08 3.0E-08 2.4E-08 2.8E-08 2.2E-08 3.0E-08 1.6E-08 2.6E-08
As 1.2E-07 1.2E-07 1.1E-07 2.3E-07 1.7E-07 9.8E-08 7.2E-08 3.6E-09
Cd 4.0E-09 4.0E-09 3.2E-09 3.5E-09 3.9E-09 3.8E-09 3.9E-09 5.2E-09
ADD/| Contacto dérmico Hg 1.5E-08 1.5E-08 7.0E-09 1.9E-09 1.4E-09 2.1E-09 2.2E-08 1.0E-09
Pb 2.0E-07 2.0E-07 3.9E-07 2.4E-07 2.7E-07 2.4E-07 2.0E-07 2.1E-07
Sb 2.4E-08 2.4E-08 2.0E-08 2.3E-08 1.8E-08 2.4E-08 1.3E-08 2.1E-08
As 1.9E-05 1.9E-05 1.7E-05 3.5E-05 2.6E-05 1.5E-05 1.1E-05 5.4E-07
Cd 6.1E-07 6.1E-07 4.9E-07 5.3E-07 5.9E-07 5.8E-07 6.0E-07 7.8E-07
Ingesta Hg 2.3E-06 2.3E-06 1.1E-06 2.9E-07 2.1E-07 3.2E-07 3.3E-06 1.6E-07
Pb 3.1E-05 3.1E-05 6.0E-05 3.7E-05 4.1E-05 3.7E-05 3.0E-05 3.2E-05
Sb 3.7E-06 3.7E-06 3.0E-06 3.5E-06 2.7E-06 3.6E-06 1.9E-06 3.2E-06
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As 50E-04  50E-04 45E-04 94E-04 7.0E-04 40E-04 3.0E-04 1.5E-05
cd 9.9E-06  9.9E-06 80E-06 87E-06 9.6E-06 9.5E-06 9.8E-06  1.3E-05
Inhalacién Hg 6.2E-05  62E-05 29E-05 79E-06 5.6E-06 87E-06 9.0E-05  43E-06
Pb 6.3E-04  63E-04 12E-03 7.5E-04 83E-04 75E-04 6.1E-04  6.6E-04
Sb 75E-05  7.5E-05  6.1E-05 7.0E-05  5.5E-05  7.4E-05 3.9E-05  6.5E-05
As 41E-04 4.1E-04 3.7E-04 7.6E-04 57E-04 33E-04 24E-04  12E-05
cd 8.0E-06  8.0E-06 64E-06 7.0E-06 7.8E-06 7.7E-06  7.9E-06  1.0E-05
HQ | Contacto dérmico Hg 50E-05  5.0E-05 23E-05 64E-06 4.6E-06 7.0E-06 7.3E-05  3.5E-06
Pb 5.1E-04  5.1E-04 98E-04 6.IE-04 67E-04 60E-04 49E-04  53E-04
Sb 6.0E-05  6.0E-05  49E-05 57E-05 4.5E-05 60E-05 32E-05  53E-05
As 62E-02  62E-02 56E-02 12E-01 86E-02 50E-02 3.7E-02  1.8E-03
cd 12E-03  12E-03 9.8E-04 1.1E-03 12E-03 12E-03 12E-03  1.6E-03
Ingesta Hg 7.6E-03  7.6E-03  3.5E-03 9.7E-04  69E-04  1.IE-03  1.1E-02  52E-04
Pb 7.7E-02  7.7E-02  15E-01  93E-02  1.0E-01  9.1E-02  7.5E-02  8.0E-02
Sb 9.1E-03  9.1E-03  74E-03 8.6E-03 68E-03 9.IE-03 48E-03  8.0E-03

HI 0.2 0.2 0.2 0.2 0.2 0.2 0.1 0.1

AGUA

ADD Ingesta As 54E-03  19E-03  16E-02  12E-03 - - - 2.0E-04

HQ 18 6.4 55 3.9 - - - 0.68

FRIJOL
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As - - - ; ; ; - 1.2E-05
cd - - - ; ; ; - 3.9E-06
ADD Ingesta Hg - - - - - - - 1.1E-06
Pb - - - ; ; ; - 1.8E-04

Sb - - - - - - - -
As - - - - - - - 4.0E-02
cd ; ; - ; ; ; - 7.9E-03
HQ Ingesta Hg - - - - - - - 3.6E-03
Pb - - - ; ; ; - 4.6E-01

Sb - - - - - - - -

HI - - - - - - - 0.5

*Riefglg')"bal 18 6.6 55 4.1 0.2 0.2 0.1 1.3

*Considera todas las fuentes de contaminacion (inhalacidn, contacto dérmico e ingesta de particulas de suelo, ingesta de agua e

ingesta de grano de frijol). ADD en mg (kg dia)™.

185




Silva-Gigante, M. (2024)

Anexo 20

Tabla A14: Riesgo no cancerigeno nifios

Anexos

Categoria Comunidades
SUELO NINOS DR-1 DR-2 JL CR TP ES SP SJ
As 7.1E-07 7.1E-07 6.4E-07 1.3E-06 9.8E-07 5.7E-07 4.2E-07 2.1E-08
Cd 2.3E-08 2.3E-08 1.9E-08 2.0E-08 2.2E-08 2.2E-08 2.3E-08 3.0E-08
Inhalacion Hg 8.6E-08 8.6E-08 4.0E-08 1.1E-08 7.9E-09 1.2E-08 1.3E-07 6.0E-09
Pb 1.2E-06 1.2E-06 2.3E-06 1.4E-06 1.5E-06 1.4E-06 1.1E-06 1.2E-06
Sb 1.4E-07 1.4E-07 1.1E-07 1.3E-07 1.0E-07 1.4E-07 7.3E-08 1.2E-07
As 5.7E-07 5.7E-07 5.1E-07 1.1E-06 8.0E-07 4.6E-07 3.4E-07 1.7E-08
Cd 1.9E-08 1.9E-08 1.5E-08 1.6E-08 1.8E-08 1.8E-08 1.8E-08 2.4E-08
Contacto
ADD dérmico Hg 7.0E-08 7.0E-08 3.3E-08 8.9E-09 6.4E-09 9.9E-09 1.0E-07 4.8E-09
Pb 9.5E-07 9.5E-07 1.8E-06 1.1E-06 1.2E-06 1.1E-06 9.2E-07 9.9E-07
Sb 1.1E-07 1.1E-07 9.1E-08 1.1E-07 8.3E-08 1.1E-07 5.9E-08 9.9E-08
As 8.7E-05 8.7E-05 7.8E-05 1.6E-04 1.2E-04 6.9E-05 5.1E-05 2.5E-06
Cd 2.8E-06 2.8E-06 2.3E-06 2.5E-06 2.8E-06 2.7E-06 2.8E-06 3.6E-06
Ingesta Hg 1.1E-05 1.1E-05 4.9E-06 1.4E-06 9.7E-07 1.5E-06 1.6E-05 7.3E-07
Pb 1.4E-04 1.4E-04 2.8E-04 1.7E-04 1.9E-04 1.7E-04 1.4E-04 1.5E-04
Sb 1.7E-05 1.7E-05 1.4E-05 1.6E-05 1.3E-05 1.7E-05 9.0E-06 1.5E-05
As 2.4E-03 2.4E-03 2.1E-03 4.4E-03 3.3E-03 1.9E-03 1.4E-03 6.9E-05
Cd 4.6E-05 4.6E-05 3.7E-05 4.0E-05 4.5E-05 4.4E-05 4.6E-05 5.9E-05
HQ Inhalacion Hg 2.9E-04 2.9E-04 1.3E-04 3.7E-05 2.6E-05 4.1E-05 4.2E-04 2.0E-05
Pb 2.9E-03 2.9E-03 5.7E-03 3.5E-03 3.9E-03 3.5E-03 2.8E-03 3.1E-03
Sb 3.5E-04 3.5E-04 2.8E-04 3.3E-04 2.6E-04 3.5E-04 1.8E-04 3.0E-04
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As 1.9E-03 1.9E-03 1.7E-03 3.5E-03 2.7TE-03 1.5E-03 1.1E-03 5.5E-05
Cd 3.7E-05 3.7E-05 3.0E-05 3.3E-05 3.6E-05 3.6E-05 3.7E-05 4.8E-05
igﬁ:izts Hg 2.3E-04  2.3E-04 1.1E-04  3.0E-05  2.1E-05 3.3E-05 3.4E-04 1.6E-05
Pb 2.4E-03  24E-03  4.6E-03  2.8E-03 3.1E-03 2.8E-03  2.3E-03 2.5E-03
Sb 28B-04 2.8E-04 23E-04 27E-04 2.1E-04  2.8E-04 1.5E-04 2.5E-04
As 2.9E-01 2.9E-01 2.6E-01 5.4E-01 4.0E-01 2.3E-01 1.7E-01 8.4E-03
Cd 5.7E-03 5.7E-03  4.6E-03 5.0E-03 5.5E-03 5.4E-03 5.6E-03 7.3E-03
Ingesta Hg 3.5E-02  3.5E-02 1.6E-02  4.5E-03 3.2E-03 5.0E-03 5.2E-02 2.4E-03
Pb 3.6E-01 3.6E-01 7.0E-01 4.3E-01 4.7E-01 4.3E-01 3.5E-01 3.8E-01
Sb 43E-02  43E-02  3.5E-02  40E-02 32E-02  42E-02  2.3E-02 3.7E-02
HI 0.7 0.7 1.0 1.0 0.9 0.7 0.6 0.4
AGUA
ADD Ingesta As 8.1E-03  2.9E-03 2.5E-02 1.7E-03 - - 3.1E-04
HQ 27 9.6 82 5.8 1.0
FRIJOL
As - - - - 2.8E-05
Cd - - - - 9.2E-06
ADD Ingesta Hg - - - - 2.5E-06
Pb - - - - 4.3E-04
Sb - - - - -
As - - - - 9.4E-02
Cd - - - - 1.8E-02
HQ Ingesta Hg - - - - 8.4E-03
Pb - - - - 1.1E+00
Sb - - - -
HI 1.2
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*Riesgo Global
CHQ)

28

10

83

6.9

Anexos

0.9

0.7

0.6

2.6

*Considera todas las fuentes de contaminacion (inhalacion, contacto dérmico e ingesta de particulas de suelo, ingesta de agua e

ingesta de grano de frijol). ADD en mg (kg dia)™.
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Tabla A15: Riesgo cancerigeno adultos.
Categoria Comunidades
SUELO ADULTOS DR-1 DR-2 JL CR TP ES SP SJ
As 6.5E-08  6.5E-08 5.8E-08 1.2E-07  9.0E-08 5.2E-08 3.8E-08 1.9E-09
Inhalacion Cd 2.1E-09  2.1E-09 1.7E-09 1.9E-09  2.1E-09 2.0E-09 2.1E-09 2.7E-09
Pb 1.1E-07  1.1E-07 2.1E-07 1.3E-07 1.4E-07 1.3E-07 1.0E-07 1.1E-07
As 5.3E-08 5.3E-08 4.7E-08 9.8E-08  7.3E-08 4.2E-08 3.1E-08 1.5E-09
ADD Contacto dérmico Cd 1.7E-09  1.7E-09 1.4E-09 1.5E-09  1.7E-09 1.6E-09 1.7E-09 2.2E-09
Pb 8.7E-08  8.7E-08 1.7E-07 1.0E-07 1.1E-07 1.0E-07 8.4E-08 9.1E-08
As 8.0E-06  8.0E-06 7.2E-06 1.5E-05 1.1E-05 6.4E-06 4.7E-06 2.3E-07
Ingesta Cd 2.6E-07 2.6E-07 2.1E-07 2.3E-07 2.5E-07 2.5E-07 2.6E-07 3.3E-07
Pb 1.3E-05 1.3E-05 2.6E-05 1.6E-05 1.7E-05 1.6E-05 1.3E-05 1.4E-05
As 9.7E-08  9.7E-08 8.8E-08 1.8E-07  1.4E-07 7.8E-08 5.7E-08 2.8E-09
Inhalacion Cd 1.3E-08 1.3E-08 1.0E-08 1.1E-08  1.3E-08 1.2E-08 1.3E-08 1.7E-08
Pb 9.2E-07 9.2E-07 1.8E-06 1.1E-06  1.2E-06 1.1E-06 8.9E-07 9.6E-07
As 7.9E-08  7.9E-08 7.1E-08 1.5E-07 1.1E-07 6.3E-08 4.6E-08 2.3E-09
CanR Contacto dérmico Cd 1.0E-08  1.0E-08 8.4E-09 9.2E-09 1.0E-08 1.0E-08 1.0E-08 1.3E-08
Pb 74E-07  7.4E-07 1.4E-06 8.9E-07 9.8E-07 8.8E-07 7.2E-07 7.7E-07
As 1.2E-05 1.2E-05 1.1E-05 22E-05 1.7E-05 9.6E-06 7.0E-06 3.5E-07
Ingesta Cd 1.6E-06  1.6E-06 1.3E-06 1.4E-06 1.5E-06 1.5E-06 1.6E-06 2.0E-06
Pb 1.1E-04 1.1E-04 2.2E-04 1.3E-04 1.5E-04 1.3E-04 1.1E-04 1.2E-04
TCanR 1.3E-04 1.3E-04 2.3E-04 1.6E-04 1.7E-04 1.5E-04 1.2E-04 1.2E-04
AGUA
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ADD Tngesta As 23E-03 83E-04 7.1E-03  5.0E-04 : : . 8.8E-05
CanR 35E-03 12B-03 1.1E-02  7.5E-04 - ; - 13E-04
FRIJOL

As i i i i i i C 52E-06
ADD Ingesta Cd - - - - - - - 1.7E-06
Pb i i i i i i _ 79E-05
As i i i i i i ~ 78E-06
CanR Ingesta Cd - - - - - - - 1.0E-05
Pb i i i i i i _ 6.7E-04
TCanR i i i i i i ~ 6.9E-04
Riesgo Global | 5 (b 43 1 4E-03 1.1E-02 9.E-04 1.7E-04 1.5E-04 1.2E-04 9.4E-04

(> CanR)

*Considera todas las fuentes de contaminacion (inhalacidn, contacto dérmico e ingesta de particulas de suelo, ingesta de agua e

ingesta de grano de frijol). ADD en mg (kg dia)™!.
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Anexo 22
Tabla A16: Riesgo cancerigeno nifos.
Categoria Comunidades
SUELO ADULTOS DR-1 DR-2 JL CR TP ES SP SJ
As 6.1E-08 6.1E-08 5.5E-08 1.1E-07 8.4E-08 4.8E-08 3.6E-08 1.8E-09
Inhalacion Cd 2.0E-09 2.0E-09 1.6E-09 1.7E-09 1.9E-09 1.9E-09 2.0E-09  2.5E-09
Pb 1.0E-07 1.0E-07 1.9E-07 1.2E-07 1.3E-07 1.2E-07 9.7E-08  1.0E-07
As 4.9E-08 4.9E-08 4.4E-08 9.1E-08 6.8E-08 3.9E-08 2.9E-08  1.4E-09
ADD | Contacto dérmico Cd 1.6E-09 1.6E-09 1.3E-09 1.4E-09 1.6E-09 1.5E-09 1.6E-09  2.1E-09
Pb 8.1E-08 8.1E-08 1.6E-07 9.8E-08 1.1E-07 9.7E-08 7.9E-08 8.5E-08
As 7.4E-06 7.4E-06 6.7E-06 1.4E-05 1.0E-05 5.9E-06 4.4E-06  2.2E-07
Ingesta Cd 2.4E-07 2.4E-07 2.0E-07 2.1E-07 2.4E-07 2.3E-07 2.4E-07 3.1E-07
Pb 1.2E-05 1.2E-05 2.4E-05 1.5E-05 1.6E-05 1.5E-05 1.2E-05 1.3E-05
As 9.1E-08 9.1E-08 8.2E-08 1.7E-07 1.3E-07 7.3E-08 5.4E-08  2.6E-09
Inhalacion Cd 1.2E-08 1.2E-08 9.7E-09 1.1E-08 1.2E-08 1.2E-08 1.2E-08  1.6E-08
Pb 8.6E-07 8.6E-07 1.7E-06 1.0E-06 1.1E-06 1.0E-06 8.3E-07  8.9E-07
As 7.4E-08 7.4E-08 6.6E-08 1.4E-07 1.0E-07 5.9E-08 4.3E-08 2.1E-09
CanR | Contacto dérmico Cd 9.8E-09 9.8E-09 7.9E-09 8.6E-09 9.5E-09 9.4E-09 9.6E-09  1.3E-08
Pb 6.9E-07 6.9E-07 1.3E-06 8.3E-07 9.1E-07 8.2E-07 6.7E-07  7.2E-07
As 1.1E-05 1.1E-05 1.0E-05 2.1E-05 1.6E-05 8.9E-06 6.6E-06  3.2E-07
Ingesta Cd 1.5E-06 1.5E-06 1.2E-06 1.3E-06 1.4E-06 1.4E-06 1.5E-06  1.9E-06
Pb 1.0E-04 1.0E-04 2.0E-04 1.3E-04 1.4E-04 1.2E-04 1.0E-04 1.1E-04
TCanR 1.2E-04 1.2E-04 2.2E-04 1.5E-04 1.6E-04 1.4E-04 1.1E-04 1.1E-04

AGUA
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ADD Ingesta As 6.9E-04 2.5E-04 2.1E-03 1.5E-04 - - - 2.6E-05
CanR 1.0E-03  17E-04  14E-03 _ 1.0E-04 ] ] ] 1.7E-05
FRIJOL

As i i i i i i C 2.4E-06
ADD Ingesta Cd - - - - - - - 7.9E-07
Pb i i i i i i _ 37E-05
As i i i i i i C 3.6E-06
CanR Ingesta Cd - - - - - - - 4.8E-06
Pb i i i i i i _ 3.1E-04
Total ILCAR i i i i i i ~ 32E-04
Riesgo Global | 4 ,p 03 28F04  1.6E-03  2.5E-04 1.6E-04 14E-04 1.1E-04 4.5E-04

(> CanR)

*Considera todas las fuentes de contaminacion (inhalacidn, contacto dérmico e ingesta de particulas de suelo, ingesta de agua e

ingesta de grano de frijol). ADD en mg (kg dia)'.

192



Silva-Gigante, M. (2024)

Anexo 23

Anexos

Tabla A17: Concentracion de elementos potencialmente toxicos en frijol comercial en pg

kgl
Muestras As* RSD Cdb RSD Hg* RSD PbP RSD Sb? RSD
N1 34.0+3.1 9.0 447+3.2 7.2 1.63+0.11 6.6 <LOD - 513+24 4.6
N2 512432 6.2 11.8+04 3.5 <LOQ - <LOD - 49.5+0.9 1.7
N3 442+1.2 2.6 9.87 £0.56 57 1.32+0.16 11.9 105+ 10 99 49.7+1.4 2.8
N4 26.7+0.8 3.1 18.9+0.86 4.6 <LOQ - <LOD - <LOQ -
N5 <LOD - <LOQ - <LOQ - <LOD - 222+09 4.2
N6 23.8+1.7 7.0 10.9+0.6 5.0 <LOD - <LOD - <LOQ -
N7 11.5+0.5 4.2 22.4+0.7 2.9 <LOD - <LOD - <LOQ -
N8 21.6+14 6.3 12.8£0.6 4.4 0.730+£0.070 99 <LOD - 30.0+£0.8 2.8
N9 <LOQ - <LOQ - 0.680 + 0.050 7.8 <LOQ - 202+0.4 2.2
N10 <LOD - 158+ 04 2.4 <LOD - <LOD - 143+0.2 1.1
N11 <LOD - 293+14 4.7 <LOQ - <LOD - <LOQ -
N12 11.1+0.9 8.4 26.5+1.5 55 <LOQ - <LOD - 13.1£0.9 7.0
P13 51.6+£3.2 6.2 13.5+1.1 8.5 1.22+0.10 7.9 <LOQ - 143=+1.1 8.0
P14 120+ 8 6.6 16.4+£0.7 4.2 1.01 £0.04 35 164 + 17 10.2 18.1+0.6 3.1
P15 69.3+3.5 5.1 9.75+0.76 7.8 1.11 £0.01 0.9 <LOQ - 16.2+1.5 9.0
P16 87.4+53 6.0 16.3+0.7 4.5 1.46 + 0.04 2.7 136 £13 9.7 14.7+0.6 4.1
P17 51.3+3.6 7.1 10.3+0.9 9.0 <LOQ - <LOD - 17.8+0.3 1.7
P18 213+ 1.6 7.6 6.05+0.38 6.3 1.39 £ 0.08 6.1 <LOD - <LOQ -
P19 150+ 13 8.7 16.5+0.8 5.0 <LOQ - <LOQ - 232+12 53
FM20 <LOQ - 5.51+£0.45 8.1 0.890 + 0.060 6.8 <LOD - <LOQ -
FM21 313+23 7.2 11.6+1.0 8.8 1.70 £0.02 1.1 <LOQ - 18.9+0.7 3.7
FM22 28.7+24 8.4 9.74 £ 0.86 8.8 3.74+£0.16 4.1 <LOD - 18.5+1.5 7.9
PR23 <LOD - <LOD - <LOQ - <LOD - <LOD -
PR24 <LOD - 149+ 0.6 3.9 <LOQ - <LOD - <LOQ -
PR25 240+ 1.0 4.1 5.12+0.49 9.6 0.560+ 0.060  10.7 <LOD - 21.0+1.1 53
PR26 <LOQ - 122+1.1 8.8 <LOQ <LOD - <LOQ -
PR27 <LOQ - <LOQ - <LOD - <LOD - <LOQ -
PR2S8 <LOD - <LOQ - <LOQ <LOD - <LOQ -
PR29 <LOD - <LOQ - <LOQ <LOD - <LOD -
PR30 164 +4 2.6 17.5+1.3 72 0.900 = 0.040 5.0 202 £13 6.5 20.0+ 0.5 23

LOD/LOQ: calculado para una masa de muestra de 2 mg para Cd y Pb, 300 mg para Hg y 250 mg de muestra digerida para As y
Sb (una alicuota de 0.167 mL para As y 1.33 mL para Sb de muestra digerida). *HG-GF AAS; "HR-CS GF AAS; °Analizador

directo de Hg.
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