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RESUMEN

La Region Minera de San Joaquin, Querétaro, se ha caracterizado por la
explotacion del mercurio desde tiempos prehispanicos. Consecuentemente,
terreros y suelos adyacentes a los sitios de explotacion representan un foco rojo
en cuanto a la emisién de mercurio al ambiente. El mercurio divalente (Hg®*) es la
especie dominante en el suelo y su reduccidon a mercurio gaseoso elemental (Hg°)
es el proceso que determina su flujo hacia la atmosfera. En este trabajo se midio
la concentracion de Hg° volatil emitido por 13 muestras; siete suelos, tres
sedimentos y tres terreros de la region, sometidos a diferentes tratamientos de
temperatura a escala de microcosmos. Para el muestreo del Hg° en aire se
implementé un dispositivo de muestreo pasivo usando como sorbente una
solucion acida de KMnO,4 y su concentracion se determind por absorcion atémica.
Para el célculo de la concentracion de Hg° en aire se determiné la tasa de
muestreo especifica para Hg® en el sorbente utilizado. El uso de la solucién acida
de KMnQy, asi como la obtencion de la tasa de muestreo simplifican el proceso
analitico para la determinacién de Hg° en aire para la obtencién de datos de
resolucién geogréfica, Utiles para el modelaje de las emisiones de Hg°. Se
obtuvieron concentraciones de Hg° en aire desde 0.12 hasta 103.8 pg/m* que son
representativas de la cantidad de Hg° formado a partir del HgT contenido en las
muestras, bajo las condiciones del muestreo. Los resultados maostraron un
incremento en la concentracién de Hg° volatil formado en relacién al incremento
en la temperatura, dependiente tanto del incremento en el contenido de HgT, y de
los valores de pH; como del decremento en el contenido de carbono organico y de
la capacidad de intercambio cationico en las muestras. Los datos sugieren la

necesidad de modelar las emisiones de Hg° bajo diversos escenarios reales.

Palabras clave: (Mercurio, Volatilizacion, muestreo pasivo, Regién Minera de San
Joaquin).



ABSTRACT

The region of San Joaquin, Querétaro, is characterized by mercury mining
since prehispanic times. Consequently, mine tailings and soils adjacent to mining
sites are a hot point in terms of mercury emissions into the environment. Divalent
mercury (Hg®") is the dominant mercury form in the soil and its reduction to
elemental gaseous mercury (Hg®) is the main form of removal and redistribution of
this highly toxic element in the environment. In this work, the Hg® emissions were
measured from 13 samples: seven soils, three mine tailings and three river
sediments under different temperature treatments at microcosms scale. A sampling
passive device was implemented to collect the Hg® from the samples and the Hg°
concentration was measured by atomic absorption. To calculate the concentration
of Hg®° emitted into the air, it was necessary determinate the specific sampling rate
of Hg° in the sorbent used; it was an acid KMnO, solution. Both, the use of acid
KMnOas solution and the sampling rate obtained, simplifies the analytical process
for the determination of Hg® in air, to obtain spatial resolution data useful for
modeling emissions of Hg°. In this work, the Hg® concentrations in air were
obtained from 0.12 t0103.8 ug/m?®, which are representative of the amount of Hg®
formed from HgT content in the samples under the conditions of sampling. The
results showed an increase in the concentration of volatile Hg° formed in relation to
the increase in temperature, dependent on both, the increase in the content of HgT
and pH values, and in the decrease in organic carbon content and cation exchange
capacity in the samples. The data suggest the need to model the emission of Hg°

under various realistic scenarios.

Keywords: (Mercury, Volatilization, passive sampling, Mining region of San
Joaquin).
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INTRODUCCION

El mercurio es reconocido como un elemento de preocupacion mundial por
ser uno de los mas toxicos para los organismos vivos; es capaz de transportarse a
grandes distancias en la atmosfera, de permanecer en el ambiente y de ser
susceptible de bioacumularse en los ecosistemas a través de procesos de
metilacion biologica, lo cual hace que esté circulando continuamente entre los
distintos compartimentos ambientales (WHO, 2000; UNEP, 2003).

El ciclo de este elemento a partir de la emision de fuentes naturales no ha
representado riesgo para la vida por miles de afios; sin embargo, durante los
altimos 150 afios, las emisiones antropogénicas de mercurio han, al menos,
duplicado a las fuentes naturales en cuanto a las entradas de mercurio a la
atmosfera (Hylander y Meili, 2003). La quema de combustibles, principalmente
carbon, contribuye con el 75%; la mineria y demas operaciones de extraccion de
mercurio primario constituyen la movilizacion humana del metal para uso
intencional en productos y procesos; asi, esta actividad y sus desechos; asi como,
las re-emisiones de mercurio de origen antropogénico previamente depositado en
agua o suelo (Schliter, 1996; E. C., 2002; UNEP, 2009), contribuyen como fuentes
puntuales de emision de mercurio a la atmésfera (Schliter, 1996; UNEP, 2002);
donde, su transporte y transferencia a receptores acuaticos y terrestres depende
principalmente de las caracteristicas quimicas y fisicas de las especies volatiles
(E. C., 2002; UNEP, 2002).

Es de gran importancia considerar los efectos a largo plazo de las
deposiciones del mercurio emitido a la atmosfera pues el riesgo de que se
produzcan efectos adversos para el ambiente y la salud humana esta relacionado

con la acumulacién de mercurio en las capas superiores de los suelos, con la



bioacumulaciéon en los ecosistemas acuaticos y con su volatilizacion. Las
emisiones atmosféricas de mercurio antropogénico estan en el rango de 3500
(Pacynay Pacyna, 2011) a 8000 (Obrist, 2011) toneladas por afio y se estima que
el 60% de estas entradas de mercurio a la atmosfera termina en la superficie de
suelos (Morel et al., 1998), los cuales usualmente son un depdsito seguro para
muchos de los quimicos que, de alguna manera harian muy dificil la vida como la
conocemos (Greenland y Hayes, 1978), pero las concentraciones actuales de
materiales toxicos en el ambiente han rebasado la capacidad del suelo para

amortiguar el flujo de materiales en los ciclos biogeoquimicos.

La forma predominante de mercurio en el suelo es el mercurio divalente
(Hg?") y la forma en que mayormente se emite de este es como mercurio
elemental (Hg®) volatil. La liberacion del Hg2* depende de su reduccion a Hg°, esta
transformacién quimica esta influenciada por procesos bidticos (Tabak et al.,
2005) y abidticos como fotdlisis, reacciones redox, concentracién en el suelo, luz,
temperatura (Schluter, 1996; Choi y Holsen, 2008) y precipitacion (Song y Heyst,
2005). Sin embargo, las mediciones de emisiones de Hg° a partir del suelo
indican que los procesos abidticos son mas importantes que los procesos bidticos
en su reduccién y consecuente emision (Choi y Holsen, 2008).

El mercurio en la naturaleza se encuentra principalmente en forma de
cinabrio o sulfuro de mercurio (HgS), mineral conocido desde hace mas de 3000
afos, siendo extraido y utilizado por diversas civilizaciones; tal es el caso de la
Region minera de San Joaquin en la Sierra Gorda Queretana, en donde existen
registros de su explotacion desde tiempos prehispanicos por varios asentamientos
humanos y hasta mediados del siglo XX, cuando alcanzé su maxima produccién.
Este prolongado periodo de actividad minera ha provocado la acumulacion de
mercurio en los sistemas terrestres y posibles afectaciones en la salud publica de
la region, donde los residuos de una gran cantidad de antiguas explotaciones
mineras se han intemperizado gradualmente e incorporado al ambiente

representando un riesgo potencial para los ecosistemas en general.
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En la region minera de San Joaquin, (Herndndez-Silva et al., 2009) se
encontraron concentraciones de mercurio total (HgT) en suelos, superiores a los
limites permisibles por la NOM-147-SEMARNAT-2000, de 23 ppm para suelos de
uso agricola y habitacional y de 310 ppm para uso industrial. La actividad minera,
asi como sus residuos, propician que los suelos adyacentes a los sitios de
explotacion representen una reserva importante de mercurio secundario (Lacerda,
2003). Un riesgo importante de esta acumulacién, es que el hombre puede ser
receptor del mercurio a través de la inhalacion de mercurio gaseoso, del contacto
directo o de la ingestion por acumulacion de este elemento en la cadena trofica,
como consecuencia del intemperismo fisico y quimico de suelos, terreros y

sedimentos (Rasmussen et al., 2005, en Hernandez-Silva et al., 2009).

La legislacion ambiental Mexicana, aparentemente no contempla la
valoracion del riesgo potencial de las emisiones atmosféricas de Hg° volatil
procedentes de residuos de mineria y suelos contaminados. No establece las
concentraciones de mercurio volatii emitido a la atmdsfera que pudieran
representar riesgo a la salud humana y mucho menos a los ecosistemas en
general. Tampoco especifica los métodos, procedimientos y equipos para la

valoracion especifica de estas emisiones.

Para determinar el riesgo de un elemento sobre la salud humana, se
establecen limites permisibles asi como concentraciones de referencia. La
Agencia de proteccién Ambiental de los Estados Unidos (USEPA por sus siglas en
inglés) (1995) establece una concentracion de referencia del vapor de Hg® en aire
de 0.3 ug/m*® para la poblacién general; por otro lado, la Organizacién Mundial de
la Salud (WHO, 2000) establece en “La Guia de Calidad del Aire para Europa” un

valor de referencia de 1 ug/m*® de promedio anual de mercurio en aire ambiente.

Existen diversos métodos para la medicion de contaminantes atmosféricos,
los cuales incluyen la toma de muestra y el analisis de la misma. Los métodos de

muestreo para el monitoreo atmosférico pueden utilizar muestreadores pasivos,



muestreadores activos, analizadores automaticos en linea, sensores remotos y
bioindicadores. Las principales ventajas del muestreo pasivo son su simplicidad,
bajo costo y proveen datos de resolucion geografica (concentraciones promedio
correspondientes al sitio de muestreo). Los muestreadores pasivos colectan el
contaminante especifico por medio de su absorcibn en un sustrato quimico
durante un tiempo apropiado de muestreo. Concluido el periodo, la muestra se
lleva a laboratorio donde se realiza la desorcion del contaminante para analizarlo
cuantitativamente (UNEP/CHEMICALS, 2005).

Para el caso del vapor de mercurio, los métodos de preconcentracion mas
comunes son la absorcion en un liquido, la adsorcion en un soélido y la
amalgamacion con superficies metalicas (Almeida et al. 2008). Después de la pre-
concentracion, el contaminante en la muestra se cuantifica analiticamente. Los
instrumentos analiticos existentes en el mercado son los espectrometros de
masas con plasma acoplado inductivamente, los espectrometros de fluorescencia
atomica y los espectrometros de absorcién atdmica con sistema de generacion de
vapor frio (ASVF). ElI método analitico AAVF sigue siendo el mas utilizado por la
mayoria de los laboratorios para realizar mediciones de HgT en diferentes
matrices (Mercader et al., 2006), debido a que es menos costoso y al igual que los
otros dos incluye técnicas adecuadas y precisas para la determinacion de diversas

formas de mercurio mediante su conversion a Hg®.

Los flujos de mercurio entre el suelo y la atmésfera a menudo son
determinados usando cadmaras de flujo dindmico y métodos micrometeorolégicos
para evaluar riesgos ecoldgicos. Ambos sistemas son complejos, estacionarios y
costosos. Sin embargo, la medicion de las emisiones de mercurio en varios sitios
de campo en forma simultanea, utilizando métodos de facil manejo y bajo costo,
como los muestreadores de sustancias gaseosas por difusion pasiva, permite la
obtencion de datos de resolucion geografica (Rinklebe et al. 2009) utiles para el
modelaje de las emisiones en relacion a las caracteristicas de los compartimentos

ambientales en donde fluye este elemento.
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REVISION DE LITERATURA

MINERIA DEL MERCURIO EN SAN JOAQUIN.

La mineria del mercurio ha formado parte de la historia y cultura de la Sierra
Gorda Queretana, particularmente en el municipio de San Joaquin, donde la
abundancia de este mineral propicié la explotacion del cinabrio con una
produccion variable desde el siglo X d.C., hasta el tercer cuarto del siglo XX, entre
1954 y 1976, cuando alcanzé su maxima produccion (Langenscheidt, 2006).

Como resultado de la explotacion del cinabrio desde tiempos
prehispanicos, una parte significativa del mercurio permanece aun en el ambiente
circundante de la Region Minera de San Joaquin, la cual incluye sitios con

elevadas concentraciones de HgT en suelos (Hernandez-Silva et al., 1999).

El intemperismo y la erosion son procesos nhaturales permanentes que
actian sobre la corteza terrestre modificando su superficie. Como resultado de
estos procesos y de las actividades mineras del mercurio, han sido liberadas
grandes cantidades del elemento hacia la atmosfera, principalmente como Hg®
volatil, propiciando una amplia dispersién de la contaminacion en agua, suelos,
sedimentos y biota en la vecindad de las regiones mineras, pudiendo ser este
elemento re-depositado en el entorno (Rasmussen et al., 2005; Hernandez-Silva,
2009). La volatilizacion del mercurio a partir del manejo de las minas o0 emisiones
a través de los terreros, resulta en contaminacién por mercurio a escala regional
(Krabbenhoft, et al., 2005). Una vez depositado en la superficie de un suelo, el
Hg** es rapidamente absorbido en primer lugar por las plantas y las capas de
humus del suelo y, en segundo lugar, por los constituyentes del suelo; incluso, una
parte del mercurio depositado puede ser re-emitido al aire, continuando su

dispersién. Esto ocasiona que el mercurio persista en el ambiente y en sitios

5



contaminados, aun después de cientos o miles de afios después de haber cesado
las operaciones de extraccion (Hernandez-Silva et al., 2009); por lo que es
probable que las diversas poblaciones inmersas en la regiébn estén siendo
afectadas por los niveles y reciclaje continuo de mercurio en los diferentes

compartimentos ambientales.

El mineral de cinabrio (HgS) es la forma de mercurio mas comdn y su
extraccion de la mina no representa riesgo significativo para los mineros, pero
requiere ser calentado para extraer el mercurio (Hg®) por evaporacion, lo que
conduce a liberaciones hacia la atmdésfera, contribuyendo a la carga de mercurio
en los diversos compartimentos ambientales. Otro dafo colateral de esta actividad
ha sido la continua necesidad de madera para el calentamiento del mineral,
destruyendo el entorno natural de las minas (Lacerda, 2003). La mineria artesanal
y a pequefia escala son actividades frecuentemente acompafiadas por una
extensiva degradacion ambiental y deplorables condiciones sociales presentes
durante las operaciones y después de concluidas las actividades mineras
(Moreno, 2004).

A pesar de la reduccion del consumo mundial de mercurio a menos de la
mitad de lo demandado en 1980, de la competencia en la oferta y la baja en los
precios, en algunos paises se sigue produciendo mercurio por extraccion.
Posiblemente esta produccion satisfaga una soélida demanda local de mercurio,
generalmente para la mineria artesanal de oro y plata ya sea licita o ilicita (UNEP,
2002), donde el mercurio es afiadido en grandes cantidades para amalgamacion
con estos metales, proceso durante el cual una gran cantidad de mercurio es
emitida al ambiente contaminando &reas circundantes. La mayoria de estas
emisiones son hacia la atmosfera, y se estima que a escala global, la mineria
artesanal del oro contribuye con el 20% del mercurio atmosférico total, de origen
antropogeénico (Lacerda, 2003).



MERCURIO EN EL AMBIENTE.

Para trazar el destino del mercurio emitido al ambiente, asi como para
estimar la carga de este metal y predecir las consecuencias téxicas, es importante
investigar los flujos regionales y globales del mercurio. Esto incluye la
cuantificacion del mercurio, tanto el potencial como el biolégicamente disponible
en los ecosistemas (adsorbido a suelos y sedimentos), el mercurio liberado de
fuentes geoldgicas (depdsitos minerales) asi como el mercurio liberado por la
actividad humana (Schlulter, 1996).

La presencia de mercurio en el ambiente se origina a partir de procesos
naturales como el intemperismo de suelos y rocas. No obstante, el exceso de
mercurio en suelo, atmosfera, agua y seres vivos tiene su origen a causa de
actividades antropicas; entre éstas, la mineria (Solis-Valdéz, et al., 2009). El ciclo
biogeoquimico del mercurio controla su especiacion y flujo en los diferentes
compartimentos ambientales, asi como su transferencia a los seres vivos y en

consecuencia, su toxicidad (Mason, 1995; Martinez-Trinidad, 2009).

El ciclo global del mercurio tiene cuatro compartimentos interconectados: la
atmosfera, el terrestre, el acuatico y el bidtico. Cada compartimento esté ligado a
los otros por ciclos biogeoquimicos (Krabbenhoft, 2005); asi, el mercurio
proveniente de fuentes antropogénicas y naturales exhibe un comportamiento
ciclico en el ambiente, alternando entre los compartimentos en diferentes formas,
tanto organicas como inorganicas. El compartimento primario para este
contaminante es la atmosfera, donde el mercurio gaseoso elemental (Hg°) es la
especie dominante, aunque existen particulas asociadas al mercurio inorganico
(Hg?") y algunas especies de mercurio organico. El tiempo de residencia del Hg°
en la atmdsfera es mayor que para las otras especies gaseosas, por lo que puede
transportarse y depositarse en areas remotas (Schliler, 1996). La deposicion del

mercurio sobre la superficie terrestre ocurre después de la oxidacion del Hg® a



Hg?* en presencia de ozono, via deposicién seca o himeda, como en el caso de
la existencia de ciclos hidrologicos locales los cuales provocan una deposicion

mas acelerada (Lacerda, 2003).

Los suelos representan el mayor receptor de mercurio. Se estima que el
60% de las entradas de mercurio a la atmosfera termina en la superficie de los
suelos (Morel et al.,1998), por lo que estos representan una reserva importante de
mercurio secundario, donde la especie dominante es el Hg®* (Mason, et al., 1995)
el cual es muy reactivo y puede ser incorporado a la fase sélida de los
constituyentes del suelo, transformarse en especies volatiles y evaporarse del
suelo o ser transportado en forma de complejos solubles a los ambientes
acuaticos donde es facilmente adsorbido al material particulado y  ser
metabolizado por los microorganismos (Ravichandran, 2004).

Estimaciones recientes de las emisiones antropogénicas de Hg° estan en el
rango de 50 a 75% de las emisiones totales de mercurio a la atmosfera (Pacyna,
2011), incluyendo las re-emisiones de mercurio antropogénico previamente
depositado en el suelo (Mason et al., 1995). Una ruta importante del flujo del
mercurio en el ambiente, es su evaporacion a partir de los suelos, aunque es
incierta su significancia cuantitativa en relacién a la evaporacion por otras vias
como las emisiones de la superficie oceanica, de areas tectonicamente activas y

las generadas por actividades antropogénicas (Schliter, 1996).

MERCURIO EN EL SUELO.

Los suelos son un componente esencial en los sistemas terrestres, entre
otros factores, debido a su accién amortiguadora para controlar el flujo de agua
entre la atmosfera, la tierra y el mar. Esta accion reguladora, lo hace un
compartimento esencial para los ciclos biogeoquimicos, siendo también un

receptor usualmente seguro para muchos de los elementos y compuestos que de



alguna manera harian muy dificil la vida como la conocemos (Greenland y Hayes,
1978). El aumento en la concentracion de las diversas formas de mercurio
atmosférico convierte a los suelos en importantes receptores de este metal
(Schluter, 1996). En consecuencia, son considerados también como una fuente
importante de mercurio debido a la gran superficie que ocupan en los sistemas

terrestres (Carpi y Lindberg, 1998).

En los suelos, tanto el mercurio depositado como el geogonico, al igual que
otros metales, se asocia a la materia organica, a superficies minerales y a
compuestos minerales y organ icos de la solucion del suelo (Yin et al., 1996; Yin et
al., 1997; Wallschlager et al., 1998; Gissinger et al., 1999). El mercurio depositado
puede ser retenido, movilizado y volatilizado por diversos procesos (Tabak et al.,
2005). El principal proceso para la retencién del mercurio en suelos es su
complejacién con grupos funcionales de la materia organica que contienen azufre,
aunque también por enlace con minerales de carga variable. Los procesos
responsables de la movilizacion del mercurio en el suelo, son la descomposicion
de la materia organica y la extraccion del mercurio por fuertes ligandos disueltos,

seguidos por la difusién y adveccion (Picado-Pavon, 2004).

Adsorcion del mercurio a la materia organica del suelo.

La materia organica soluble (MOS) es la principal responsable de retener al
mercurio en el suelo; esta es una mezcla de constituyentes organicos tales como
sustancias humicas (SH), polisacaridos, proteinas, azlcares, aminoacidos y
lipidos. Las sustancias humicas son el principal componente de la materia
organica soluble y son los “socios” naturalmente preferidos por el mercurio
(Wallchlager et al., 1995; Schliter, 1996), ejerciendo una influencia dominante
sobre su movilidad en el ambiente del suelo. Estas sustancias comprenden acidos
hamicos (AH), acidos falvicos (AF) y huminas (H); contienen grupos funcionales

carboxilicos y fendlicos, un menor niumero de fuertes complejos metélicos, grupos
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amina, carbonilos y sulfidrilos. Los grupos que contienen ligandos de azufre (S™)
forman fuertes complejos con el mercurio. Los &cidos carboxilicos son
generalmente mas fuertes que los acidos fendlicos y son los principales
responsables de la capacidad de intercambio catidénico (CIC) de la materia
organica. La abundancia de grupos funcionales en las sustancias humicas
proveen muchos mecanismos de enlace para el mercurio incluyendo quelacion,
intercambio i6nico, formacién de compuestos, adsorcion y precipitacion. Como
resultado de esas interacciones, la adsorcion del mercurio a la fase sdlida de
minerales de arcilla, silicatos y 6xidos e hidroxidos de metal no es tan significativa
como en el caso de otros metales como zinc, aluminio, cadmio y niquel, que se

unen preferentemente a particulas minerales (Wallschlager, 1998).

El mercurio depositado en el suelo se adsorbe fuertemente a la materia
organica, siendo este un patron dependiente del pH. En suelos, el contenido de
mercurio total (HgT) se correlaciona positivamente con el contenido de materia
organica bajo condiciones acidas (Andersson, 1979; Yin et al.,, 1996; Moreno,
2004; Novoa-Muioz, 2008;), mientras que la adsorcion en 6xidos y minerales de
arcilla es mayor bajo condiciones menos &cidas o a pH neutro. Conforme se
incrementa el pH, la fase sélida de la materia organica tiende a disolverse y puede
permanecer en solucion con el mercurio asociado a sus particulas como
complejos de materia organica soluble y mercurio (MOS-Hg) (Yin et al., 1996;

Schliuter, 1996; Schliter y Gath, 1997) al igual que otros metales divalentes.

Las cargas negativas son las responsables de asociar al mercurio. En la
materia organica, la presencia de grupos carboxilicos y fendlicos le confiere una
red de cargas negativas que interactia con el mercurio y/o con las cargas
positivas de superficies minerales (Kaiser y Zech, 1997). Esto significa que el
mercurio y la materia organica soluble ocupan simultdneamente sitios de
adsorcion de las particulas minerales y que parte del mercurio esta enlazado a la
materia organica el cual se disuelve con el incremento en el pH. Asi mismo, los

complejos MOS-Hg son adsorbidos como tal sobre las superficies minerales, con
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la materia organica soluble actuando como ligando entre el Hg?* y los 6xidos del
suelo (Schluter, 1996).

Adsorcion del mercurio a superficies minerales.

Las superficies minerales estan representadas por minerales de silice,
arcillas silicatadas, 6xidos de hierro, aluminio y manganeso, pirita y cuarzo y son
los principales adsorbentes minerales de iones metalicos en los suelos. El
mercurio también tiene una alta afinidad por los minerales del suelo (Kinniburgh y
Jackson, 1978; Yin et al., 1996) por lo que podria esperarse una baja movilidad de
este metal. Sin embargo, los protones, los iones de mercurio y la materia organica
del suelo compiten entre si por sitios de enlace de las superficies minerales; la
cantidad de mercurio adsorbido a éstas depende del pH, de la CIC y de la

superficie especifica de las particulas (Yin et al., 1996; Spark et al., 1997).

Suelos con mayor CIC tienden a adsorber mas mercurio, puesto que existe
mayor cantidad de cationes como el calcio (Ca?*), el magnesio (Mg?"), el sodio
(Na") y el potasio (K") adsorbidos a la superficie mineral y los cationes
monovalentes pueden ser remplazados facilmente por mercurio i6nico (Walkarius
et al., 1999). Los complejos de MOS-Hg, en estado cationico pueden ser
directamente adsorbidos sobre superficies minerales por reaccién quimica con
grupos hidroxilo de la superficie mineral (Spark, 1997) o por intercambio catiénico
resultante de una interaccion electrostatica (Yin et al., 1997; Kraepiel et al., 1999).
Las especies cloradas de mercurio (HgCl,, HgCI) se adsorben a superficies
minerales bajo condiciones &cidas (pH<4), y la adsorciébn de las especies
hidroxiladas (HQOH", Hg(OH),, HgOHCI) es favorecida bajo condiciones menos
acidas o a pH neutral (Yin et al., 1996; Walcarius et al., 1999).

Las reacciones de complejacion tienen lugar en la interfase de la solucion
del suelo y la superficie mineral, donde la carga de la superficie es dependiente
del pH. La interaccion entre las especies idnicas de mercurio y las superficies

minerales, es debida a los iones de oxigeno (O7) predominantes a pH entre 4y 7
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en las superficies minerales, y a los iones hidroxido (OH?*) a pH mas alto. El pH
de la mayoria de los suelos naturales es de entre 4 y 7; por lo tanto, domina la
adsorciéon a grupos funcionales de superficies minerales que contienen O~
(Walcarius et al., 1999).

Desorcién y Disolucién del mercurio en el suelo.

La adsorcion del mercurio a los componentes del suelo parece ser un
proceso irreversible debido a la formacion de fuertes enlaces que requiere de
mucha energia para romperlos. Sin embargo, el Hg** puede disolverse y
desorberse puesto que la adsorcion del mercurio es un proceso dependiente del
pH (Yin et al.,, 1997). En este sentido las especies i6nicas de mercurio y los
protones compiten entre si por sitios disponibles en las superficies de intercambio;
asi, el mercurio puede ser desorbido de la materia organica y de las superficies
minerales, debido a que tiende a formar complejos solubles o coloides en
presencia de ligandos solubles tanto inorganicos como organicos (Yin et al., 1996;
Schliter y Gath, 1997). En suelos con pH superior a 6, la disolucion de la materia
organica es mayor que en suelos acidos, favoreciendo la formacion de complejos

de materia organica soluble y mercurio (Yin et al., 1996; Wallschlager et al., 1998).

El mercurio puede estar en forma de especies solubles (Hg*, Hg?*, HgOH",
Hg(OH),) en la solucion del suelo (Yin et al., 1997; Schliter, 1996), y reaccionar
con ligandos inorganicos dependiendo del pH del suelo. Por ejemplo, especies
i6nicas e hidroxiladas de mercurio tienden a complejarse con iones CI™ y formar
HgClI", HgCl, y Hg(OH)CI (Yin et al., 1996; Gissinger et al., 1999). La presencia de
iones del CI" afecta la adsorcién del Hg** sobre superficies minerales, donde la
mayor adsorcién de Hg?" ocurre a pH arriba de 4 y en ausencia 0 concentraciones
muy bajas de CI', mientras que a mayor concentracion de CI la adsorcion de
Hg?" ocurre a pH inferior a 4. EI mercurio en forma de cloruro de mercurio (HgCly)
es pobremente adsorbido por superficies inorganicas a pH superiores a 4 (Yin et
al., 1996; Gissinger et al., 1999; Walcarius et al., 1999).
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La materia organica soluble actia como enlace entre el Hg?* y los 6xidos
del suelo; este enlace es afectado por la formacién de HgCl, a pH arriba de 4,
donde esos cloruros pueden ser movilizados debido a la formacion de especies
solubles de mercurio inorgénico (Schliter y Gath, 1997; Picado-Pavon, 2004).

Las especies i6nicas de mercurio (Hg*, Hg?") forman complejos estables
con los ligandos organicos en la solucion del suelo. Por ejemplo, los acidos
dicarboxilicos, como el acido oxalico, pueden disociar mercurio enlazado, de esta
manera se incrementa su solubilidad. Sin embargo, los grupos sulfidrilos (-SH), y
el sulfuro inorganico proveniente de la reduccién del sulfato pueden precipitar

mercurio como sulfuro de mercurio (HgS) (Yin et al., 1997).

Transformacion biolégica del mercurio en el suelo.

Los microorganismos del suelo pueden reducir las especies ionicas de
mercurio y los complejos organomercuriales hasta mercurio elemental (Hg°) el
cual puede escapar hacia la atmoésfera debido a su alta volatilidad (Rogers y
McFarlane, 1979; Schliter, 1996; Scholtz, 2002; Tabak, 2004).

Las formas organicas e inorganicas de mercurio pueden eliminar algunas
especies susceptibles dentro de las comunidades bacterianas y favorecer la
proliferacion de otras, como las que pueden transformar el Hg2* a Hg® (Schliter y
Gath, 1997; Tabak, 2004). Por otro lado, los microorganismos que descomponen
la materia organica soluble, pueden liberar Hg2* de los materiales humicos y
hacerlo disponible para la reduccibn a Hg°. Algunas cepas bacterianas
descomponen el monometil-mercurio (CHsHg") en CH4y Hg®. Tanto el metil como
el dimetilmercurio pueden transformarse en metano (CH,4) y Hg?* por la accion de

la enzima liasa organomercurial (Schluter, 1996).
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VOLATILIZACION DEL MERCURIO DEL SUELO.

La volatilizacion es una de las formas en que el mercurio fluye en el
ambiente. Aproximadamente el 98% del mercurio se evapora del suelo es en su
forma elemental (Hg°), aunque puede ser evaporado como metil mercurio
(CH3Hg") y dimetil mercurio ((CHz)Hg,) (Rogers y McFarlane, 1979; Schliiter,
1996). Parece ser que las emisiones de mercurio volatii a partir de suelos
naturales (enriquecidos por deposicion atmosférica de este elemento) contribuyen
significativamente a la carga atmosférica de este elemento, pero solo existen
estimaciones de las emisiones de esas fuentes (Scholtz et al., 2002). Obrist et al.,
(2004), reportaron mediciones anuales del flujo de Hg° hacia la atmdsfera y
concluyen que es mayor la significancia cuantitativa de las reemisiones de Hg°
depositado en suelos naturales que las emisiones a partir de suelos que contienen
mercurio geogénico o contaminados con otras especies de Hg y a partir de otras
fuentes. La extrapolacién de las medidas de flujos regionales a escalas globales
es incierta debido a un limitado conocimiento de los procesos fisicos, quimicos y
bioguimicos que ocurren en el suelo, el cual representa una compleja matriz
ambiental (Scholtz et al., 2002).

La forma predominante de mercurio en el suelo es Hg**, puede estar
adsorbido a la matriz del suelo, en compuestos de la solucién del suelo o en
estado libre; sin embargo, la mayoria del mercurio gaseoso emitido de los suelos
es en forma elemental (Hg°) (Schroeder y Munthe, 1998). Para que el mercurio
sea liberado, es necesaria la reduccién del Hg®* a Hg°. Esta reduccién puede ser
debida a procesos bidticos (Tabak, 2005; Rogers, 1979; Rogers y McFarlane,
1979; Choi y Holsen, 2009) o procesos abioticos incluyendo fotolisis y reacciones
redox con acidos humicos y fulvicos (Allard y Arsenie, 1991; Almeida, et al., 2008).
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El mercurio evaporado de los suelos probablemente se deriva de tres
fuentes diferentes: a) el mercurio en los espacios aéreos del suelo y hojarasca,
incluye las especies Hg?* y Hg®, recientemente depositadas sobre la superficie del
suelo. Parte de éste puede ser re-emitido de acuerdo a su volatilidad o por co-
destilacion con el agua evaporada del suelo; el resto, se incorpora al suelo
dependiendo de la velocidad de reaccién con sus componentes a través de los
procesos descritos anteriormente. b) el mercurio geogénico en el suelo, incluye
Hg?*, Hg" y Hg° recientemente liberado de depdsitos naturales principalmente por
oxidacion e intemperismo. Al igual que el mercurio de espacios aéreos, este
mercurio es sometido a procesos de evaporacion e incorporacion a la matriz del
suelo. c¢) el mercurio almacenado en el suelo, incluye al mercurio de los espacios
aéreos y el geogénico que han sido incorporados a la matriz del suelo. Esta
reserva muestra una lenta transformacién o movilizacion (p.ej. traslocacion con el
agua del suelo o volatilizacion) dependiendo de factores como las caracteristicas
fisico-quimicas y biologicas del suelo y de las condiciones ambientales. Esto es,
tanto las fases de incorporacién como las de formacién de especies de Hg volatil
esta dominada por diversos procesos bidticos y abibticos en el suelo (Schliter,
1996).

En areas donde la evaporacion del mercurio se origina del mercurio
incorporado al suelo, la profundidad del suelo que va a contribuir efectivamente en
el flujo de evaporacion, depende de la distribucion cualitativa y cuantitativa del
mercurio en el perfil del suelo, de los lugares de formacion de las especies
volatiles y de la adsorcidn fisica y quimica del vapor de mercurio (incluyendo todas
las especies). Es probable que la mayoria del mercurio sea evaporado en capas
de suelo donde las altas concentraciones de mercurio se encuentren bajo
condiciones que favorezcan la formacion de especies volatiles de mercurio (Hg°,
CHsHg" y (CHs)Hg,), y donde ocurran pequefias pérdidas por adsorcion al suelo.
Asi, los horizontes O de suelos forestales y la capa superior del horizonte A, rica

en materia organica, son los sitios dominantes (Novoa-Mufioz et al., 2008). En
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esos horizontes, las concentraciones de Hg?* y metilmercurio (CHsHg") pueden
ser encontrados junto a una alta actividad microbiana y abundancia de reductores
tales como la materia organica soluble (Andersson, 1979). Las emisiones de Hg
volatil de suelos con contenidos bajos de mercurio (<1 mg/g) y bajo contenido de
materia organica (<1% carbono organico) son dominadas por procesos bioticos,
mientras que en suelos con alto contenido de materia organica, la volatilizacion es

favorecida por procesos abioticos (Choi y Holsen, 2009).

Después de la formacion de mercurio volatil en el suelo, la subsecuente
liberacion hacia la atmoésfera depende parcialmente de la afinidad y capacidad de
adsorciéon a los diferentes componentes del suelo y de la oxidaciébn a especies
menos volatiles. La retencion de las especies volatiles de mercurio formadas es
probablemente un paso intermedio; mientras que las especies adsorbidas son
remplazadas o liberadas debido a cambios en la afinidad del mercurio por el
sorbente (ej. transformacion del sorbente), o algin cambio en las condiciones del
suelo (Schluter, 1996).

Influencia de las caracteristicas del suelo en la volatilizacién de Hg°.

El movimiento del vapor de mercurio en el suelo depende del espacio
poroso dentro de los agregados del suelo, de la forma y porosidad de los
agregados y del contenido de agua, asi como de las variaciones en la profundidad
de infiltracion del agua. Las tasas de difusion decrecen con el contenido de agua
en los poros del suelo (Schluter, 1996; Yin et al. 1997).

La tasa de evaporacion de suelos tratados con Hg®* se incrementa con el
decremento del contenido de materia organica del suelo y con el decremento del

contenido de arcilla (Rogers 1979; Rogers y McFarlanel1979).

La materia organica (particularmente los AH), ciertas arcillas minerales y los
oxidos de fierro (Fe’), manganeso (Mn’) y aluminio (Al’), tienen alta capacidad de
adsorcion o afinidad por el Hg** y el CHsHg" (Kinniburgh y Jackson 1978); por lo
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tanto, disminuyen la evaporacién de mercurio (cuando hay exceso de Hg?") debido
a la fuerte complejacion. La materia organica del suelo es altamente dinamica y
esta sujeta a procesos de mineralizacion. Obrist y Berger (2007) encontraron una
correlacion positiva entre las emisiones de Hg° y el CO, producido por la

respiracion o mineralizacion de la materia organica.

La adsorcion del mercurio afecta su volatilidad, por lo que la especiacion de
los compuestos inorganicos de mercurio en los suelos es otro factor importante
para su volatilizacion (Schliter et al., 1995). Rogers (1979) encontr6 que la tasa de
evaporacion de suelos tratados con Hg?* decrece con la solubilidad de las
especies de mercurio Hg®" aplicado. La evaporacién de mercurio del suelo tratado
con las especies solubles HgCl,, Hg(NO3), y Hg(C,H30,),, fue mayor que en
aguéllos tratados con la especie menos soluble HgO, y mucho mas alta que en los

tratados con el HgS insoluble.

La evaporacion del mercurio se incrementa con el contenido de mercurio en
el suelo, lo cual se debe probablemente a mayor disponibilidad de este elemento
para los procesos bidticos y abidticos encargados de la formacion de especies de

mercurio volatil (Schluter, 1995).

Un factor determinante en los procesos de la volatilizaciéon del Hg es el pH
del suelo. Rogers (1979) reportd que la evaporacion del mercurio de varios tipos
de suelo tratados con Hg?* se incrementa con el aumento del pH del suelo. El
contenido de MOS en la solucion del suelo tiende a decrecer con la acidificacion
debido al incremento en la agregacion y precipitacion de la MOS, revelando que
casi todo el contenido de HQT esta ligado a la matriz del suelo y que la materia
organica de dicha matriz juega un papel importante en la acumulacién del Hg
(Novoa-Mufoz, et al. 2008; Yin et al., 1996). La acidez del suelo también influye
en la determinacion de la asociacion planta-microorganismos, la cual favorece, en
algunos casos, la volatilizacion del Hg (Alberts et al., 1974; Skogerboe y Wilson
1981; Allard y Arsenie 1991).
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Influencia de las condiciones ambientales en la volatilizacion de Hg°.

La volatilizacion de mercurio se incrementa con la temperatura en suelos de
areas naturales y no naturales, contaminados directamente de la fuente o por
deposicion, tratados con especies organicas e inorganicas de mercurio. Las
mediciones de campo de las tasas de evaporacion, muestran una variacion
estacional y diurna, siendo mayores las tasas en verano y durante el dia que en
invierno y durante la noche. Esto se debe probablemente al incremento en la
presion de vapor para los compuestos de mercurio, especialmente aquellas
especies altamente volatiles como Hg® y dimetilmercurio, y una disminucién en la
adsorcion por el suelo a causa de una mayor movilidad térmica (Schluter, 1996).
Ademas, cuando el aire del suelo se expande al incrementarse la temperatura, ase
favorecen las tasas de difusion, lo cual contribuye a la evaporacion de las
especies volatiles de mercurio del suelo (Scholtz et al. 2002). El incremento en la
temperatura acelera los procesos de respiracion o mineralizacion de la materia
organica (Obrist y Berger, 2007) y estimula la actividad microbioldgica resultando
en una mayor e intensa formacién de especies de mercurio volatil (Tabak et al.,
2005).

El contenido de agua en el suelo influye en los procesos de formacion y
liberacion de mercurio volatil (Schluter, 1996; Song y Heyst, 2005). La
concentracion de Hg° en el aire del suelo se incrementa exponencialmente con el
contenido de humedad debido a que se reduce la tasa de difusion, lo que propicia
que sea mayor la tasa de volatilizacion. Esto puede significar que el llenado de los
espacios porosos del suelo con el agua disminuye el transporte de masas de las
especies volatiles y no volétiles en la solucion del suelo (Johnson y Lindberg,
1995; Lindberg, 1999). El potencial redox del suelo es también fuertemente
dependiente del contenido de agua del suelo, el cual a su vez, es otro factor
importante que influye en la formacién abiética o transformacién del mercurio de

acuerdo a la estabilidad termodinamica (Spark et al. 1997).
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La radiacién solar influye en la reduccién del Hg®* asociado al suelo. Se ha
observado un incremento dramatico en la volatilidad del Hg°, ocasionado por la
radiacion UV-B, bajo condiciones controladas (Obrist y Berger, 2007; Bahlmann et
al., 2009; Choi y Holsen, 2009). Experimentos de campo, muestran que la
hojarasca limita la cantidad de calor y radiacion sobre la superficie del suelo (Choi
y Holsen 2009); aunque, bajo condiciones controladas se ha encontrado que el
flujo inducido por la luz es independiente de la temperatura (Balhmann et al.
2009).

Diversos modelos empiricos y termodinAmicamente basados, han
propuesto la dependencia de las emisiones de Hg° en parametros tales como
temperatura, humedad del suelo y radiacion solar (Carpiy Lindberg, 1998; Gustin
et al., 1997; Poissant y Casimir, 1998). Las bases fundamentales de esas
relaciones no son claras, por lo que es preciso analizar las emisiones con base en
un modelo confiable de intercambio entre la superficie y el aire que incluya
procesos fisicos, quimicos y bioquimicos que ocurren en el suelo, por lo que es
necesario modelar también la quimica del mercurio en el suelo (Scholtz et al.
2002).

MERCURIO EN LA ATMOSFERA.

El mercurio es insoluble en agua pura, es muy volatil y existe en diferentes
formas en la atmosfera; donde, el Hg° es su forma principal la cual, generalmente
es resistente a reaccionar con otros constituyentes y contaminantes atmosféricos
(Aspmo, 2005). Existen también en este compartimento ambiental, compuestos de
mercurio oxidado (comunmente llamado mercurio gaseoso reactivo), y mercurio
asociado a particulas del aire; los cuales son encontrados normalmente a mucho
menores concentraciones en el aire. El vapor de Hg° tiene un largo tiempo de vida
en la atmosfera (se estima que un afio aproximadamente) por lo que es

susceptible de ser transportado a largas distancias (Shroeder y Munthe, 1998).

19



Esta especie puede tener un tiempo mas corto en la atmdsfera si es convertido a
una forma quimica que pueda facilmente depositarse en la superficie de la tierra,
de donde puede ser re-emitido y transportado nuevamente via aérea, continuando

su contribucién a la carga atmosférica (Banic et al., 2006).

La atmosfera es un ruta importante para el transporte y distribuciéon del
mercurio hacia ecosistemas naturales, aunque aun se desconoce la importancia
de las re-emisiones del mercurio atmosférico depositado en tales ecosistemas
(Obrist et al., 2004).

La Organizacion Mundial de la Salud (OMS) contempla que en areas
remotas a la industria, los niveles atmosféricos de mercurio son entre 2-4 ng/m3
(0.002-0.004 pg/m3), y en areas urbanas alrededor de 10 ng/m3 (0.01 pg/m3). Esto
significa que la cantidad de mercurio absorbida diariamente en el torrente
sanguineo es de alrededor de 32 y 64 ng en areas remotas y alrededor de 160 ng
en areas urbanas, asumiendo que los humanos respiramos 16 m* de aire en
promedio (WHO, 2000).

CONTAMINACION CON MERCURIO ELEMENTAL (Hg°®).

El mercurio es uno de los elementos mas toxicos para los organismos
vivos; se encuentra entre los metales traza mayormente bio-concentrados en las
cadenas alimenticias, especialmente en ecosistemas marinos (Aspmp et al.,
2005). El ciclo de este elemento a partir de la emision de fuentes naturales no ha
representado riesgo para la vida por miles de afos; sin embargo, durante los
altimos 150 afios, las emisiones antropogénicas de mercurio han duplicado al
menos a las fuentes naturales en cuanto a las entradas de mercurio a la atmdsfera
(Hylander y Meili, 2003). En el mundo, el mercurio es liberado al ambiente
predominantemente en forma gaseosa. Se estima que alrededor del 55% del

mercurio total emitido de las actividades industriales es como Hg° volatil. El
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mercurio gaseoso divalente y particulas de mercurio, constituyen alrededor del 35
y 10 % respectivamente del total de las emisiones de mercurio (Pacyna y Pacyna,
2011). Las emisiones atmosféricas de mercurio ocurren durante la produccion y
consumo de bienes industriales, disposicion de desechos y como re-emision a
partir de superficies acuaticas y terrestres. La produccion de bienes industriales es
por mucho la mayor fuente de emisiones atmosféricas de mercurio (Pacyna y
Pacyna, 2011). Las principales fuentes de contaminacién de este elemento son las
descargas atmosféricas de las plantas de energia a partir de combustion de
carbon, las operaciones mineras, la fundicién de minerales metalicos no ferrosos,
la produccion de coque, la industria cementera y la incineracion de desechos
urbanos y médicos (Morel et al., 1998; Pacyna y Pacyna, 2011).

Se estima que las emisiones globales de Hg° antropogénico hacia la
atmosfera varian entre 3500 (Pacyna y Pacyna, 2011) y 8000 toneladas al afio
(Obrist, 2011). La quema de combustibles, principalmente carbon, contribuye con
el 75%. Los desechos mineros pueden también contribuir como fuentes puntuales
de emision de mercurio atmosférico. Una parte de este mercurio atmosférico llega
a los bosques (Veiga et al., 1994; Obrist, 2011) donde los arboles, la hojarasca y
el suelo lo han absorbido desde la revolucion industrial, almacenando cientos o tal
vez miles de toneladas de este metal (Obrist, 2011). La deforestacion por tala y
guema provoca la movilizacién de extensas cantidades de mercurio contenido en
la biomasa de plantas y en la fraccion organica de suelos forestales (Veiga et al.,
1994; Lacerda, 1995).

Se estima que el 60% de las entradas de mercurio a la atmdsfera termina
en la superficie de suelos (Morel et al.,, 1998). Ademas de las deposiciones
atmosféricas de mercurio, se estima que miles de kilbmetros cuadrados de tierra,
sedimentos, lagos y rios han sido contaminados como resultado de accidentes o
carencia de conocimiento técnico durante la produccion, uso y almacenamiento de
este metal. Este problema se agrava potencialmente en un mundo en desarrollo

(Pacynay Pacyna, 2011).
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El mercurio depositado en la superficie de los suelos es muy reactivo y
puede ser transformado en especies volatiles y emitirse nuevamente a la
atmosfera, ser incorporado a la fase solida de los constituyentes del suelo o ser
transportado en forma de complejos solubles a los ambientes acuaticos donde es
facilmente absorbido al material particulado, siendo susceptible de ser
metabolizado por los microorganismos, bioacumulado y biomagnificado en las
cadenas troficas. EI metilmercurio es considerado el sexto compuesto mas toxico

de un total de 6 millones conocidos por la humanidad (Moreno, 2004).

Se conoce muy poco sobre la distribucion del Hg° antropogénico
depositado a nivel global y no se sabe a ciencia cierta si el calentamiento climético
puede causar un reciclaje mas rapido del mercurio hacia la atmdsfera (Obrist,
2011); sin embargo, parece ser que el corto tiempo de vida del mercurio en suelos
a bajas latitudes, donde la radiacion solar y temperaturas mas altas volatiliza
mayor cantidad de mercurio, provoca la migracién del Hg® hacia latitudes mayores,
donde se han encontrado altas concentraciones de mercurio en suelo
correlacionadas positivamente con el alto contenido de carbono. Donde la materia
organica se descompone lentamente a causa de las bajas temperaturas,
favoreciendo la acumulacion del mercurio (Obrist, 2011). ElI cambio climatico
podria alterar este patron; con el aumento de la temperatura se podrian acelerar
las tasas de formacion de Hg° y de su volatilizacién hacia la atmésfera con el
riesgo de contaminar cuerpos de agua y posiblemente ser absorbido con el aire,

en concentraciones toxicas, dentro de los organismos Vvivos.

EFECTOS EN LA SALUD HUMANA OCASIONADOS POR LA
EXPOSICION AL Hg° VOLATIL.

Las personas podemos estar expuestas a las diferentes especies de
mercurio bajo diversas circunstancias. Los factores que determinan la severidad

de los efectos a la salud dependen de la exposicion, incluyendo la forma quimica,
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dosis, edad de la persona expuesta, ruta de exposicion (inhalacion, ingestion,
contacto dérmico, etc.) y la salud de la persona expuesta (WHO, 2000). Ademas la
respuesta de los individuos a la exposicion a quimicos es muy variable; cada
persona tiene un estatus pre-existente y un estilo de vida. Esos elementos
diferentes de cada individuo pueden influir en su susceptibilidad. También se han
encontrado diversas sensibilidades en otros seres dentro de los reinos animal y
vegetal que deben ser consideradas en la proteccion ambiental (WHO, 2000).

Las especies de mercurio que causan efectos especificos sobre la salud
humana son: metilmercurio, mercurio elemental y otros compuestos organicos e
inorganicos de mercurio. EI mercurio metélico (Hg®) causa efectos sobre la salud
cuando es inhalado como vapor y es absorbido por el organismo a través de los
pulmones. El 80% del Hg° inhalado es absorbido por los tejidos pulmonares (OMS,
2005) y aunque el cuerpo se deshace del mercurio mediante la orina y las heces
fecales, la eliminacién de esta sustancia puede tomar hasta varios meses después
de la exposicion (WHO, 2000); sin embargo, el dafio que ocasiona es irreversible.
Aungue esta especie es insoluble en agua, es muy soluble en lipidos por lo que
atraviesa con gran facilidad las paredes celulares, alcanzando los tejidos
corporales, donde el Hg° se oxida a Hg?*, en presencia de peréxido de hidrégeno
(H,0,) y la enzima catalasa. El Hg?* afecta el funcionamiento de una gran cantidad
de enzimas que determinan el funcionamiento motriz y neurolégico en humanos.
(OMS, 2005).

Los sintomas en humanos expuestos de manera cronica al vapor de
mercurio, en concentraciones de 25 a 100 pg son: temblor de manos, cambios
emocionales, insomnio, cambios neuromusculares, dolor de cabeza, alteraciones
sensoriales, cambios en la respuesta nerviosa y deficiencia en el desempefo
cognitivo. La exposicién a altas concentraciones (>100 pg/m®) puede causar
efectos dafinos en el higado y pulmones, fallos respiratorios y muerte (USEPA,
1995; WHO, 2000).
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La Organizacion Mundial de la Salud (WHO) establece un valor de
referencia de 1 pg/m® (1000 ng/m®) de promedio anual de mercurio en aire
ambiente (EC, 2002). La Agencia de Proteccion Ambiental de los Estados Unidos
(USEPA por sus siglas en inglés) establece para la poblacion general, una
concentracion de referencia para el mercurio metélico de 0,3 ug/m?® (300 ng/m3).
Para el ambiente laboral, el Instituto Nacional de Seguridad Ocupacional y Salud
ha fijado un limite de 0.05 mg/m® (50 ug/m®) de mercurio metalico promedio en
turnos de 10 horas. Por su parte la Administracion de Seguridad Ocupacional y
salud de los Estados Unidos (OSHA) ha fijado un limite de exposicibn maxima
permisible para vapor de mercurio de 0.1 mg/m? (100 pg/m®) en lugares de trabajo.
Asi mismo, la Conferencia Americana de Higiene Industrial ha asignado umbrales
limite de vapor de mercurio de 0.025 mg/m?® (25 pg/m®) en un dia normal de 8
horas de trabajo y una semana de 40 horas laborables (USEPA, 1995). Aunque
estudios recientes parecen indicar que el mercurio tal vez carezca de umbral por

debajo del cual no se producen algunos efectos adversos (WHO, 2011).

LEGISLACION AMBIENTAL MEXICANA REFERENTE A LAS EMISIONES
DE Hg° POR LA ACTIVIDAD MINERA.

En sus disposiciones generales, la LGEEPA (Ley General de Equilibrio
Ecolégico y Proteccion al Ambiente) como reglamentaria de la preservacion y
restauracion del equilibrio ecoldgico, debe propiciar el desarrollo sustentable,
garantizar el derecho de toda persona a vivir en un ambiente adecuado para su
desarrollo, salud y bienestar. Asi mismo, contempla la prevencion y control de la
contaminacion del aire, agua y suelo. De acuerdo a la ley sobre politica ambiental
para la formulaciéon de normas oficiales y demas instrumentos, en su Capitulo Il
se observa que, los ecosistemas son patrimonio comun de la sociedad. Del
equilibrio que guarden dependen la vida y las posibilidades productivas del pais; y
que la prevencion de las causas que generan los desequilibrios ecologicos, es el

medio mas eficaz para evitarlos. Por lo tanto, los recursos naturales no renovables
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deben utilizarse de modo que se evite el peligro de su agotamiento y la generacion
de efectos ecologicos adversos. En consecuencia, establece que el control y la
prevencion de la contaminacion ambiental, el adecuado aprovechamiento de los
elementos naturales y el mejoramiento del entorno natural en los asentamientos
humanos, son elementos fundamentales para elevar la calidad de vida de la
poblacion (SEMARNAT, 2011).

La LGEEPA asume también que es interés de la nacion que las actividades
gue se lleven a cabo dentro del territorio nacional no afecten el equilibrio ecoldgico
de otros paises. Por lo que las autoridades competentes en igualdad de
circunstancias ante las demas naciones, promoverdn la preservacion y
restauracion del equilibrio de los ecosistemas regionales y globales (SEMARNAT,
2011). Un instrumento internacional legalmente obligatorio sobre el mercurio seria
el marco mas eficaz, eficiente y justo para reducir las emisiones globales y el
impacto del contaminante, puesto que el vapor de mercurio elemental es
transportado por todo el mundo en la atmosfera y una vez emitido, persiste en el
ambiente donde circula por el aire, el agua y el suelo (UNEP, 2010). Las
emisiones actuales se suman al fondo mundial, movilizdndose constantemente;
ademas, todavia se desconoce cémo las vias de transporte pueden ser
modificadas por el cambio climatico (AMAP/UNEP, 2008).

La evaluacién de impacto ambiental (seccién V, capitulo IV referente a
Instrumentos de politica ambiental, de la LGEEPA) es el procedimiento a través
del cual la SEMARNAT establece las condiciones a que se sujetara la realizacion
de obras y actividades que puedan causar desequilibrio ecolégico o rebasar los
limites y condiciones establecidos en las disposiciones para proteger el ambiente.
A este respecto y para garantizar la sustentabilidad de las actividades
econdémicas y el aprovechamiento sustentable de los recursos naturales, la
SEMARNAT emite Normas Oficiales Mexicanas en Materia Ambiental (seccién VI,
LGEEPA) que tengan por objeto establecer los requisitos, especificaciones,

condiciones, procedimientos, metas, parametros y limites permisibles que deberan
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observarse en regiones, zonas, cuencas 0 ecosistemas, en aprovechamiento de
recursos naturales, en el desarrollo de actividades economicas, en el uso y destino
de bienes, en insumos y en procesos, considerando las condiciones necesarias
para el bienestar de la poblacion y la preservacion o restauracion de los recursos

naturales y la proteccion al ambiente.

Sin embargo, las Normas Oficiales Mexicanas de la SEMARNAT en materia
de contaminacion atmosférica; en apartados referentes a medicion de
concentraciones, a emisiones de Fuentes fijas e impacto ambiental, no establecen
limites maximos permisibles de emisiones de mercurio hacia la atmodsfera.
Tampoco contemplan los métodos, procedimientos y caracteristicas del equipo de

medicion para determinar la concentracién de mercurio en el aire.

En relacion al mercurio considerado como contaminante esta ley incluye,
entre otras, la NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004 que establece criterios para
determinar las concentraciones de remediacion de suelos contaminados por
arsénico, bario, berilio, cadmio, cromo hexavalente, mercurio, niquel, plata, plomo,
selenio, talio y/o vanadio (SEMARNAT, 2011).

MEDICION DEL VAPOR DE Hg°.

Existen diversos métodos para la medicion de contaminantes atmosféricos.
El monitoreo atmosférico incluye, como punto de partida, tanto la toma de muestra
como el analisis de la misma. Los métodos de muestreo para el monitoreo
atmosférico se dividen en cinco tipos, los cuales se definen por utilizar,
muestreadores pasivos, muestreadores activos, analizadores automaticos en
linea, sensores remotos y bioindicadores. El procedimiento elegido depende del
tiempo de resolucion, la concentracion de mercurio y las interferencias

ambientales. No obstante, para determinar concentraciones traza de mercurio en
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matrices gaseosas, es esencial una fase de preconcentracion (UNEP/WHO,
1994). .

Los muestreadores pasivos son dispositivos que colectan un contaminante
especifico por medio de su absorcion en un sustrato o quimico seleccionado. Se
establece un periodo de muestreo, que varia desde un par de horas hasta un mes;
después de su exposicion, la muestra se lleva al laboratorio donde se realiza la
desorcidbn del contaminante y se analiza -cuantitativamente. Entre los
muestreadores pasivos existen los que se utilizan en puntos fijos de muestreo,
para monitorear calidad de aire, especialmente para estudios de fondo y
muestreos de amplia cobertura espacial; y los pasivos personales, fijados a la ropa
de la persona expuesta, donde se puede determinar, por ejemplo, la exposicion
personal durante una jornada de 8 horas de trabajo a un determinado
contaminante. En estudios de calidad del aire, también pueden ser utiles cuando
se usan en combinacién con muestreadores activos 0 monitores automaticos. En
este tipo de estudios hibridos, el muestreador pasivo provee los datos de calidad
de aire de resolucién geografica, mientras que los otros instrumentos ofrecen
informacion relacionada con el tiempo, como variaciones diurnas de la
concentracion y sus picos (UNEP/WHO, 1994).

Las principales ventajas del muestreo pasivo son su simplicidad y bajo
costo, por lo que se pueden extender muchas unidades para proveer informacién
sobre la distribucion espacial de los contaminantes, sin embargo esta informacién
se limita a concentraciones promedio del contaminante en el aire, la cual es Util en
estudios de calidad del aire en combinacibn con muestreadores activos o
monitores automaticos, donde el muestreador pasivo provee datos de resolucion
geografica y los otros instrumentos proporcionan informacion relacionada con el
tiempo, como variaciones diurnas de la concentracibn y Sus picos
(UNEP/CHEMICALS, 2005).
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Para el caso del mercurio elemental volatil, los métodos de
preconcentracion mas comunes son la absorcion en un liquido; por ejemplo, una
solucién de permanganato; la adsorcién en un sélido, como el carbén, el hopcalite
(OSHA, 1991) y la amalgamacion con superficies metdalicas, como plata, oro o
platino (Almeida et al. 2008). Después de la pre-concentracion se realiza la
determinacion analitica; para el caso particular de mercurio, los instrumentos
analiticos existentes en el mercado son los espectrémetros de masas con plasma
inductivamente acoplado (ICP-MS), los espectrometros de fluorescencia atomica
(FA) y los espectrometros de absorcion atomica con sistema de generacion de
vapor frio (AAVF). Estos ultimos siguen siendo la técnica analitica méas utilizada
para realizar mediciones de HgT en diferentes matrices; puesto que la técnica que
implica es muy adecuada para este tipo de determinacion analitica y ademas,
costo excesivo de los dos primeros los vuelve inaccesibles para la mayoria de los

laboratorios (Mercader et al., 2006).

En 1960, Kimura y Miller desarrollaron un método para capturar etilmercurio
y metilmercurio en presencia de vapor de Hg° en un estudio sobre la
descomposicion de fungicidas organomercuriales en el suelo. Debido a que los
vapores de mercurio organico y metalico ocurren juntos, este método ofrece su
separacion cuantitativa, al atrapar las especies organicas de Hg y el Hg® volatil
por diferentes sorbentes. Para el mercurio metalico utilizaron una trampa acida de
permanganato de potasio, mezclando un volumen de H,SO,4 18N con 4 volumenes
de KMnO, al 5%.

Takeuchi et al. (2002), midieron la volatilizacion de Hg° utilizando como
sorbente una solucién acida de permanganato de potasio (KMnQ,) al 0.6% con el
objetivo de desarrollar una técnica microbiolégica para volatilizar y recuperar
mercurio de desechos con compuestos de mercurio utilizando la bacteria
Acidithiobacillus ferrooxidans SUG 2-2, la cual puede volatilizar mercurio (Hg°) a
partir de mercurio ionico (Hg®") bajo condiciones &cidas, La concentracién de

mercurio atrapada en la solucién fue medida usando un espectrofotbmetro de
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absorcidon atdmica por vapor frio. Por otra parte, Iwahori et al., (2000), utilizaron la
misma solucion de KMnO, para el analisis de mercurio volatilizado por T.

ferrooxidans en medio de cultivo.

Moreno, et al. (2003a, 2003b) evaluaron los procesos de volatilizacién de
mercurio por las raices y parte aérea de plantas de Brassica juncea en solucién
hidroponica. El vapor de mercurio volétil liberado fue bombeado a una trampa de
KMnO4 al 5% en una solucion de H,SO, 2N. La solucidon quimica usada para
atrapar Hg fue disefiada para capturar Hg°® oxidandolo a Hg?* de acuerdo a la
ecuacion:  2KMnO4+3Hg°+4H,SO; —  2MnO,+3HgSO4+K,S04+4H,0. La
concentracion de mercurio en la solucion trampa fue determinada por

espectrometria de absorcion atbmica con generacién de hidruros.

La preconcentracion o adsorcion del Hg° presente en el aire en una
solucion de permanganato de potasio acidificada con H,SO, (Kimura y Miller,
1960), tiene la ventaja de atrapar al Hg° oxidandolo a Hg?*. La concentracién de
mercurio en la solucion trampa se determina directamente por el método analitico
de espectrometria de absorcion atémica por vapor frio, ésta incluye al borohidruro
de sodio como agente reductor para convertir el Hg?* oxidado nuevamente el Hg®

para la determinacion de su absorbancia.

El método analitico de AAVF mide la concentracion de mercurio elemental
(Hg®) en una solucién donde ha sido pre-concentrado el mercurio total (HgT)
contenido en una muestra representativa de alguna matriz ambiental. Si el
mercurio contenido en esa muestra no esta en su forma elemental, se requiere un
proceso de digestion para liberar al HQT y pre-concentrarlo en una solucién acida
(generalmente de KMnO,) en su forma oxidada Hg®". Esta solucién se hace
reaccionar con el NaBH,4, que reduce el Hg** hasta su forma elemental. El Hg®

entonces es arrastrado por gas argon hacia la lampara de deteccion.

La medicion de los flujos de mercurio entre el suelo y la atmosfera a

menudo se determinan usando camaras de flujo dinamico y métodos micro-
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meteoroldgicos para evaluar riesgos ecoldgicos. Sin embargo, ambos sistemas
son complejos, estacionarios y caros impidiendo mediciones simultdneas de las

emisiones en varios sitios de campo (Rinklebe et al. 2009; During et al., 2009).

La inclusion de una solucion acida de KMnOg4 en un dispositivo de muestreo
pasivo del vapor de Hg° (98% del HgT emitido del suelo) en aire, representa un
método simple y de bajo costo para la obtencién de datos de resolucion geogréfica
en cuanto a las emisiones de Hg° volétil; puesto que este sorbente presenta la
ventaja de ser especifico al reaccionar directamente con el Hg°, oxidandolo a
Hg**, ademas de mantenerlo en una solucién adecuada, de preconcentracion,
para la determinacion de la concentracion de mercurio por espectrofotometria de
absorcién atémica por vapor frio; sin la necesidad de digerir muestras sélidas de
sorbente y posterior pre-concentracion, como ocurre en la determinacién analitica
de la concentracion de Hg° en los sorbentes solidos cominmente empleados en

los dispositivos de muestreo pasivo y activo.

La evaluacion del riesgo ambiental que conlleva la exposicion a
determinadas concentraciones de un contaminante en una matriz ambiental;
incluye la investigacion de los factores que determinan la formacién de esas
condiciones de exposicion. Si el Hg® proviene del suelo, es determinante para su
comprension, conocer los factores que en conjunto estan afectando su flujo hacia
la atmdsfera. La construccion de modelos predictivos de las emisiones de Hg° en
funcién de los factores que afectan este flujo es una herramienta fundamental para
tal comprension. Diversos modelos empiricos basados en principios
termodinamicos, han propuesto la dependencia de las emisiones de Hg°® en
pardmetros tales como temperatura, humedad del suelo y radiacion solar (Carpiy
Lindberg, 1998; Gustin et al., 1997; Poissant y Casimir, 1998). De acuerdo con
Scholtz et al. (2002), los fundamentos de esas relaciones no son claros, por lo que
es preciso analizar las emisiones con base en un modelo confiable de intercambio

entre la superficie y el aire que incluya procesos fisicos, quimicos y bioquimicos

30



que ocurren en el suelo; siendo necesario modelar también la quimica del

mercurio en el suelo.
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HIPOTESIS.

La formacion de Hg° volatil en suelos terreros y sedimentos de la region
minera de San Joaquin, Querétaro, se incrementa con la temperatura,

influenciada ademas, por las caracteristicas fisico-quimicas del suelo.

OBJETIVO GENERAL.

Medir la concentracién de Hg° volatil emitido por muestras representativas
de suelos, terreros y sedimentos provenientes de la zona minera en el municipio
de San Joaquin a temperaturas representativas de la regioén, bajo condiciones de

laboratorio.

OBJETIVOS ESPECIFICOS.

Implementar un dispositivo para el muestreo y cuantificacion del mercurio
elemental volatil (Hg®) bajo condiciones de laboratorio; que provea datos de facil

interpretacion en relacion a parametros ambientales.

Correlacionar los valores de Hg® muestreado con las caracteristicas fisicas
y quimicas de las muestras de los diferentes usos de suelo estudiadas, que
podrian estar favoreciendo los procesos de formacion y volatilizacion de esta

especie.
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MATERIALES Y METODOS

MUESTRAS ESTUDIADAS.

Estudios previos realizados en el Centro de Geociencias del Campus
UNAM-Juriquilla, Qro. (CGEO-UNAM), generaron una base de datos de 103 sitios
georeferenciados en la cual se incluye la caracterizacion fisica, quimica, biologica,
y Contenido de Mercurio Total (HgT) de muestras de diferentes usos de suelo.
Hernandez-Silva et al., (2009) presentaron el contenido de HgT en suelos, terreros
y sedimentos al sur de la Sierra Gorda de Qquerétaro., donde encontraron que las
mayores concentraciones de Hg (>250mg/kg) se localizan en las areas de
influencia de los sitios de explotacion del cinabrio (HgS), principalmente en
terreros. Los suelos localizados dentro de los sitios arqueoldgicos de Ranas y
Toluquilla presentan altas concentraciones de Hg, lo que sugiere el manejo del
cinabrio dentro de estas ciudades en la época prehispanica. Los contenidos de Hg
en sedimentos son de medios a bajos (70.29 mg/kg en promedio), decreciendo

conforme se alejan de los sitios de explotacion.

De la base de datos generada por Hernandez-Silva et al. en el 2009, se
seleccionaron 13 sitios (Figura 1) distribuidos en: siete suelos (S), tres sedimentos
(D) y tres terreros (T), cuyos contenidos de mercurio total (HgT) van de bajos (0-
15 ppm), a medios (15-350ppm) vy altos (>350ppm). Tomando en cuenta lo
establecido en la NOM-147-SEMARNAT, las categorias de contenidos medios y
altos corresponden a sitios que pueden ser considerados como suelos que

requieren medidas de remediacion.

De acuerdo al muestreo realizado por Hernandez-Silva, et al. (2009), las
muestras de suelo se componen de cinco sub-muestras colectadas a una

distancia de 50 m y a una profundidad de 0-25 cm. Las muestras de sedimentos
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fueron colectadas aleatoriamente de secciones de 100 m aproximadamente a lo
largo de la orilla de arroyos, rios, sedimentos del fondo, terrenos inundables y
pequefias terrazas aluviales; cada sitio representa una muestra compuesta de
siete submuestras tomadas a una profundidad maxima de 25 cm. Para obtener las
muestras de terreros, se colectaron cinco submuestras por cada sitio a una
distancia entre 10 y 50 m (dependiendo del tamafio del terrero) a tres
profundidades de exposicion de 5 m cada una. Las muestras fueron tomadas con
una cuchara de plastico. Se mezclaron perfectamente y se almacend una porcion
de 2 Kg a 4°C.

Figura 1. Localizacién de los sitios de procedencia de las muestras
estudiadas.
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REGION MINERA DE SAN JOAQUIN.

La Regién Minera (Figura 2) abarca 170 km? aproximadamente, se localiza
en la Sierra Gorda Queretana, en el suroeste del municipio de San Joaquin,
incluyendo una porcion del municipio de Cadereyta de Montes al sur, y del
municipio de Arroyo Seco al norte. Esta integrada por 9 microcuencas de las
cuales 8 convergen sobre el rio Extoéraz y una sobre el rio Moctezuma. Tomando
en cuenta solo elementos naturales, esta delimitada al norte, por el curso del rio
Extoraz, al sureste el curso del rio Moctezuma vy, al suroeste el macizo calcareo el
Doctor. Asi mismo esta delimitada por la region de influencia de las actividades
mineras prehispanicas Ranas y Toluquilla y gran parte de las minas modernas de

mercurio al sur del rio Extéraz y por los limites de las microcuencas hidrologicas.

La region se caracteriza por el fuerte contraste entre las elevadas cumbres,
cuyas cuspides rebasan los 3000 metros de altitud y las profundas depresiones, a
900 msnm, donde corren los rios Extéraz y Moctezuma. Esta variacion de altitudes
origina una amplia variacion de ambientes con climas desde templado humedo
(-10°C a 30°C), hasta subtropical semi-hiumedo (10°C a 40°C) (Hernandez-Silva et
al., 2009).

En esta region la mena del Hg es el cinabrio (HgS) y aunque actualmente la
explotacion de este mineral esta prohibida, las concentraciones de HgT en terreros
y jales de bocaminas estan expuestas a corrientes de agua y viento que las
dispersan en toda el area, confiriendo un elevado nivel de contaminacion en
suelos y sedimentos por este elemento altamente toxico (Hernandez-Silva et al.,
2009).
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Figura 2. Region Minera de San Joaquin.
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CARACTERISTICAS DE LAS MUESTRAS ESTUDIADAS.

Las propiedades del suelo que se pueden asociar en este trabajo a la
dindmica del mercurio se muestran en el Cuadro 1. Los métodos empleados
fueron los utilizados por el ISRIC (FAO, 2002). Estas son, pH (Relacion 1:2.5 en
agua), capacidad de intercambio cationico (CIC) (método de EDTA-Versenato),

contenido de carbono organico (C.org.) (método de Walkley y Black), contenidos
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de arena, limo y arcilla (método de Bouyoucous) y contenido de mercurio total
(HgT) determinado por espectrofotometria de absorcion atémica con el equipo
AMA 254 (Advanced Mercury Analyzer, del Instituto de Geologia de Hungria,

Geological Institute of Hungary).

CUADRO 1. Caracteristicas fisicas y quimicas de las muestras
estudiadas.

uso HgT CICT
MUESTRA SITIO DE SUELO | ppm pH C.org |arena| limo |[arcilla| meq/100g

H20 % % % % suelo

S-1 Santo Entierro agricola 599.00| 7.30 2.48 62 25 13 55.30
S-2 Nvo. San Joaquin agricola 18.80| 6.60 1.70 16 55 29 57.60
S-3 Zahuada Maravillas agricola 314.00| 7.08 2.74 40 30 30 41.86
S-6 El Pacifico forestal 0.21| 6.47 2.24 29 43 28 42.32
S-7 San Crist6bal forestal 7.93| 6.81 4.58 38 18 44 25.07
S-8 Maravillas C-3 forestal 12.71| 6.50 2.66 29 35 35 47.61
S-9 Maravillas C-4 agricola 11.81| 6.88 1.18 27 40 30 44.50
D-1 Agua Fria sedimento 171.00 | 7.50 0.25 67 15 18 13.80
D-2 Rio Extéraz sedimento 0.97| 7.62 0.38 52 14 34 17.20
D-3 Ranas Mina Azteca | sedimento 58.20| 7.25 0.93 69 15 16 20.70
T-1 Azoguez la Fe terrero 1448.00| 7.48 3.13 70 8 22 28.52
T-2 Mina Santa Fe terrero 2970.00| 8.09 0.00 50 22 28 8.74
T-3 Agua de Lebn terrero 2000.00| 7.18 5.96 44 24 32 25.76

MEDICION DE LA CONCENTRACION DE Hg° EMITIDO POR LAS
MUESTRAS ESTUDIADAS.

Medir la concentracion de Hg° en aire, en una atmdsfera cerrada que
favorezca los procesos de evaporacion, proporciona una medida directa de la
cantidad de Hge volatil formado a partir de la concentracion de HgT en la muestra

gue interactia con esa atmosfera.
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Dispositivo de muestreo pasivo del Hg° emitido por las muestras.

Para cuantificar el Hg® emitido por las 13 muestras estudiadas, se
implementd un dispositivo de muestreo pasivo a escala de microcosmos (Figura
3). Para el muestreo de Hg° volatilizado en el microcosmos, se colocaron 20 gr de
suelo humedecido con agua destilada a capacidad de campo, para favorecer la
difusién, adveccion y evaporaciéon del Hg° formado, en un vaso de precipitados de
150 mL. Dentro de este dispositivo se coloco un pequefio vaso abierto, con 5 mL
de solucion acida de KMnOs4, usado como sorbente para atrapar el Hg® volatil por
difusién pasiva. Cada muestra en microcosmos fue sometida por duplicado a
diferentes tratamientos de temperatura (15, 20, 25 y 30°C, representativas de la
regién de procedencia de las muestras), con tiempo de incubacién de 48 horas.
Terminando el periodo, la trampa acida de KMnOa4 se aforé a 15 ml con la misma
solucion. La absorbancia de las muestras de sorbente obtenido se leyeron por
triplicado con el método analitico de espectrofotometria de absorcion atomica. Los
resultados expresan la concentracion en pg/mL, de Hg° voléatil en la solucién
acida de KMnOs,.

La solucion acida de permanganato de potasio (KMnOas), usada como
sorbente, fué preparada con 10% de una solucion al 6% de KMnOa, 5% de H2SOa4
y 85% de agua desionizada (Kimura y Miller, 1969; Iwahori et al., 2000; Takeuchi
et al., 2002). Esta solucién trampa captura al Hg® oxidandolo a Hg?* de acuerdo a
la ecuacion: 2KMnO4+3Hg°+4H2S04 — 2Mn0O2+3HgS04+K2S04+4H20 (Kimura y
Miller, 1969; Moreno et al., 2003 a y b). La concentracion del Hg® atrapado en la
solucion de muestreo se determin6é analiticamente por espectrofotometria de
absorcion atdbmica con vapor frio (AAVF), en un espectrofotometro marca Perkin
Elmer, mod. AAnalyst 100 con un generador de hidruros Perkin EImer MHS-15, en

la Unidad de Servicios Quimicos de la Facultad de Quimica de la Universidad
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Autonoma de Querétaro. A partir de los resultados obtenidos se calcul6 la masa

(m) de Hg° contenidos en los 5 mL de la solucion trampa.

Se realizaron pruebas preliminares a distintos tiempos de muestreo, para el
funcionamiento de la trampa acida de KMnOa, estableciendo su eficiencia desde 0
hasta 48 horas. El tiempo de muestreo en el microcosmos se llevé hasta las 48
horas aprovechando el méximo tiempo de eficiencia de la trampa debido a que la
movilidad de los componentes de la solucion del suelo y las reacciones de
retencion y liberacién de los contaminantes en la solucion del suelo son, en la
mayoria de los casos, dependientes del tiempo mas que de los procesos de

equilibrio instantaneo (Yin et al.1997).

Figura 3. Dispositivo de Muestreo Pasivo del Hg° emitido por las
muestras a escala de microcosmos.

NN
”?/‘\,/—\_/\

a) atmosfera del microcosmos, b) muestra de suelo, terrero
o sedimento, c) trampa &acida de KMnO ,
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Célculo de la concentracion de Hg° emitido al aire.

El muestreo pasivo se fundamenta en el principio de que las sustancias
gaseosas se dispersan en el aire a una concentracion (c) y se difunden
proporcionalmente dentro de un espacio determinado. Este principio se rige por la
primera Ley de Fick que relaciona concentracion de una sustancia gaseosa en el
aire con los parametros de las condiciones de muestreo (Ecuacién 1), lo cual
constituye la base para la utilizacion analitica de los dispositivos de captacion de
muestras por difusion pasiva. Acorde a este principio, el contenido de Hg°® (m)
atrapado en el sorbente por muestreo pasivo, en la atmdsfera del microcosmos, se
utilizé para calcular la concentracién (c) de Hg°® emitido a la atmésfera del

microcosmos. El procedimiento se describe a continuacion.

Ecuacion 1.
m

C = 3

k*107" *t
Donde:
¢ = concentracion de Hg® en aire (pg/m3).
m = masa de Hg® colectado en la trampa (1g) (concentracion de Hg® (ug / 5 mL)
k = tasa de muestreo por difusion pasiva (L/min) desconocida.

t = tiempo de muestreo (min) (2880 min, 48 horas de muestreo pasivo).

Determinacion de la tasa de muestreo por difusion pasiva del Hg® en la
trampa acida de KMnOQOs,.

La tasa de muestreo por difusion pasiva integra parametros de masa,
volumen y tiempo y debe ser determinada para cada analito y dispositivo de
captacion. Para este caso y con fundamento en el mismo principio de difusion de
los gases, la tasa de muestreo del contaminante por la trampa a partir de la
concentracion de Hg° en la camara de muestreo en un tiempo determinado se

calcul6 de acuerdo a la Ecuacion 2.
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Ecuacioén 2.

m
B c* 107 *t

Donde:

k = tasa de muestreo por difusion pasiva (L/min).

m = masa de Hg® (ug) (atrapado por muestreo pasivo).

t = Tiempo de muestreo (min).

¢ = concentraciOn de Hg® en aire (1ug/m3), en la cdmara de muestreo.

Para conocer el valor de la masa (m) de Hg® atrapado en la trampa acida
de KMO, (sorbente) por procesos de difusién pasiva a partir de una concentraciéon
(c) determinada de Hg°; los valores de (m) y (c), se obtuvieron en base al

procedimiento que se describe a continuacion.

Determinacion de la masa (m) de Hg° muestreado.

Se implementé un dispositivo de muestreo pasivo (Figura 4), que
permitiera atrapar una cantidad de Hg° en solucion de KMnQO,, a partir de una
concentracion conocida de Hg° en aire, durante un tiempo determinado de
exposicion. El dispositivo se construy6 utilizando un matraz Erlenmeyer de 1000
mL como camara de muestreo, dentro del cual se colocaron dos recipientes; el
primero con 0.5 g de mercurio metalico (Hg®) y el segundo con 5 mL de la trampa
acida de KMnOa. La cAmara de muestreo se sell6 herméticamente y se mantuvo a
temperatura controlada (27°C), durante 12 horas. Al término del periodo de
muestreo se realiz6 la determinacion por triplicado de la concentracion de Hg° en
la trampa por AAVF. Los valores obtenidos se utilizaron para calcular la masa (m)

de Hg° atrapado en trampa acida de KMnO,.

La definicion del tiempo de muestreo, se fundamento en el principio de que

la tasa de muestreo (k) forzosamente tiene que ser constante en el tiempo; por lo

41



qgue se realizaron pruebas preliminares, donde (k) se calculé a partir de la masa
(m) obtenida a 6, 12, 24, 36 y 48 horas de muestreo pasivo, los resultados
demostraron que ni la variacion en el tiempo de muestreo ni la variacion en la
concentracion de Hg° en la camara producen variaciones significativas en la tasa
de muestreo del Hg® por el sorbente utilizado. Con fines practicos utilizamos el

tiempo de 12 horas.

Figura 4. Dispositivo de Muestreo Pasivo para la determinacién de la
masa (m) de Hg°, a partir de una concentracion conocida de Hg° en la
camara de muestreo.

a) camara de muestreo, b) mercurio metalico (0.5qg),
c)trampa acida de KMnO 4
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Determinacion de la concentracién (c) de Hg® en la camara de muestreo.

Para el calculo de la concentracion en el aire de una sustancia gaseosa, los
métodos basados en la toma de muestra utilizan el valor del resultado analitico de
la concentracién de la sustancia muestreada y el valor del volumen de aire
muestreado. Este Ultimo se calcula multiplicando el caudal de aire de la bomba
(L/min) por el tiempo de muestreo (min), en el caso de los muestreadores que

utilizan un flujo de aire para la toma de muestra (muestreadores activos).

En base a lo anterior, la concentracion de Hg° en la camara de muestreo
del dispositivo de muestreo pasivo mostrado en la Figura 4, se calculé utilizando la

Ecuacion 3, que relaciona los parametros mencionados.

Ecuacion 3.

m
Q+tx1073

Donde:

¢ = concentracion de Hg° en el aire de la camara de muestreo (Hg/m®)
m = masa de Hg° muestreado en el sorbente determinado por AAVF (ug)
Q = caudal de la bomba (L/min)

t = tiempo de muestreo (min)

Para la toma de muestra del Hg®, se implementé un dispositivo de muestreo
activo (Figura 5) con instrumental de laboratorio; este incluye una bomba de aire
con un caudal de aire de 1.5 L/min, un matraz Erlenmeyer de 1000 mL, que
corresponde a la camara para la contencion del mercurio volatilizado del

dispositivo de muestreo pasivo antes descrito; pero en este caso con un tapon de
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hule y véalvulas de entrada (conectada a la bomba) y salida conectado a dos
matraces Erlenmeyer de 250 mL que a su vez tenian tapén de hule y estaban
conectados entre si mediante mangueras asi como con la valvula de salida de la
camara de contencion. Estos funcionan como doble trampa &cida de
permanganato de potasio (20 mL en cada una). Dentro de la camara, con las
vélvulas cerradas, se coloc6é un vaso de precipitados con 0.5 g de mercurio
metélico, 12 horas antes de iniciar el muestreo a temperatura ambiente controlada
(27°C).

El tiempo previo de 12 horas, se establecio con el propdsito de muestrear
una concentracién de Hg° en aire equivalente a la concentracion a partir de la cual
se obtuvo la masa (m) de Hg° por muestreo pasivo en el dispositivo de la Figura 4.
El muestreo se inicid abriendo las valvulas de la camara de contencion y
bombeando aire durante 30 minutos a un caudal de 1.5 L/min a través de la
camara de aire. El aire bombeado se condujo por una manguera hacia la doble
trampa de permanganato de potasio. Terminado el muestreo, se tomaron 3
porciones de 5 ml de cada muestra, con lo que se determiné el contenido de Hg°

por AAVF y con ello calcular la masa (m) de Hg°.

Dada la naturaleza del sorbente (solucién acida de KMnQ,), la temperatura
es un factor determinante en la cantidad de mercurio atrapado,
independientemente del efecto que ejerce la temperatura sobre los procesos de
volatilizacion del Hg°. Para controlar este factor, se prepararon cuatro réplicas del
dispositivo pero con temperaturas de las trampas ajustadas a 15, 20, 25 y 30°C,
dentro de incubadoras durante 1 hora previa al inicio del muestreo; obteniendo asi,
una tasa de muestreo adecuada para el calculo de la concentracion de Hg° bajo
las distintos tratamientos de temperatura a los que fueron sometidas cada una de

las muestras dentro de los microcosmos.
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Figura 5. Dispositivo de Muestreo Activo para obtener la concentracién
de Hg° en la cAmara de muestreo.

a) bomba de aire (1.5 Limin, b) valvulas, c) camara de aire, d) mercurio
metalico (0.59), &) doble trampa acida de KMnO4

Una vez obtenidos los valores de la masa (m) de Hg° atrapado y de la
concentracion (c) de Hg° en la cdmara de muestreo, se calculdé la tasa de
muestreo por difusién pasiva del analito en el sorbente utilizado, de acuerdo a la

Ecuacion 2.

Se calcul6 la concentracion de Hg° emitido por las muestras a la atmosfera
de los microcosmos utilizando la Ecuacion 1; en funcion de los valores de la masa
(m) de Hg° muestreado por difusion pasiva en los microcosmos (Cuadro 2), del
tiempo de muestreo (48 horas), y de la tasa de muestreo, calculada de acuerdo a
la ecuacion 2, para la solucion trampa sometida a cada una de las temperaturas
de muestreo (15, 20, 25y 30°C).
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ANALISIS ESTADISTICO.

Los resultados de la concentracion de Hg® en aire, emitido a la atmdsfera
de los microcosmos, a 15, 20, 25 y 30°C, por muestras de suelos, terreros y
sedimentos se sometieron a un analisis de correlacion (JMP 7.0.1. SAS) con las
caracteristicas fisicas y quimicas de los mismos, asociadas comunmente a la

dinamica del Hg en el suelo.

La concentracion de Hg° volatil obtenida a los diferentes tratamientos de
temperatura (15, 20, 25 y 30°C) se analizaron por medio de un Analisis de
Varianza (ANDEVA) con una prueba de Tukey a=0.05, incorporando como
covariables, las caracteristicas de las muestras correlacionadas significativamente

(p<0.05) con tal concentracion, de acuerdo al modelo:
Yi=H+ai+B (xi-X)+Ej,

donde y; representa las concentraciones (j) de Hg° emitido bajo los distintos (i)
tratamientos de temperatura, 4 es la media de todas las observaciones (j), ajes el
efecto de los (i) tratamientos de temperatura, 3 es el coeficiente de regresion lineal
entre la concentracion de Hg® emitido y la covariable, x;; es el valor de la covariable
correspondiente a la observacion y; (Hg® emitido), x es la media de la covariable y

€ es el componente de error del que también dependen las observaciones y;.
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RESULTADOS Y DISCUSION

Dispositivo de muestreo del Hg® en los microcosmos.

Se investigo la formacion de Hg® volatil a partir del contenido de HgT en
siete muestras de suelos, tres de terreros y tres de sedimentos, procedentes de
sitios de la region minera de San Joaquin; bajo condiciones controladas dentro de
microcosmos, lo cual favorece la formacion, volatilizacién, contencién y muestreo
del Hg° volatil, para su determinacién cuantitativa, correspondiente a esas

condiciones.

El dispositivo de muestreo pasivo (Figura 3) que comprende la cadmara de
contencion del microcosmos y la solucién sorbente dentro del mismo, nos permitié
obtener de manera préactica y simplificada, los valores de la cantidad de Hg° volatil
producido a partir del contenido de HgT en 20 gramos de cada una de las
muestras, sometidas a diferentes tratamientos de temperatura (15, 20, 25y 30°C),
a las 48 horas de difusion pasiva (Cuadro 2).

Cuadro 2. Masa (m) de Hg° muestreado por difusion pasiva en la
atmoésfera de los microcosmos.
HgT 15°C 20°C 25°C 30°C
EN
MUESTRA SITIO SUELO | Hg°volatil | Hg°volatil | Hg°volatil | Hg°volatil
ppm m (ug) m (Ug) m (u9) m (u9)
S-1 Santo Entierro 599.00 0.0082 0.0085 0.0204 0.0158
S-2 Nvo. San Joaquin 18.80 0.0725 0.0511 0.0963 0.1075
S-3 Zahuada Maravillas 314.00 0.0245 0.0227 0.0701 0.1730
S-6 El Pacifico 0.21 0.0077 0.0078 0.0462 0.0896
S-7 San Cristobal 7.93 0.0082 0.0099 0.0750 0.1087
S-8 Maravillas C-3 12.71 0.0109 0.4461 0.8601 1.1395
S-9 Maravillas C-4 11.81 0.0288 0.0217 0.0361 0.0506
D-1 Agua Fria 171.00 0.0804 0.0585 0.0914 0.1244
D-2 Rio Extéraz 0.97 0.0077 0.0120 0.0207 0.0266
D-3 Ranas Mina Azteca 58.20 0.0085 0.0109 0.0177 0.0204
T-1 Azoguez la Fe 1448.00 0.0185 0.0242 0.0635 0.1028
T-2 Mina Santa Fe 2970.00 3.7670 4.2794 4.6975 1.2094
T-3 Agua de Ledn 2000.00 0.0438 0.0742 0.0638 0.1060
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Estos valores no expresan la concentracion de Hg° en el aire, la cual
representa el parametro Gtil en la evaluacion de la matriz ambiental. Acorde al
principio de difusién de los gases por el que se rige el muestreo pasivo, la cantidad
de Hg° (analito) atrapada en el sorbente (solucién acida de KMnO,4) guarda una
relacion directa con la concentracion de Hg° en el aire del microcosmos, pero
afectada por la tasa de muestreo; la cual fue calculada especificamente para el
analito, en relacion al sorbente utilizado. Los resultados se describen a

continuacion.

Determinacion de la tasa de muestreo por difusion pasiva del Hg® en la
solucion de KMnO,.

De acuerdo a la Ecuacion 2, la tasa de muestreo esta en funcion de dos
parametros relacionados que fue necesario obtener: primero, el valor de una masa
(m) de Hg° atrapado en la trampa acida de KMO, (sorbente) por procesos de
difusién pasiva a partir de una concentracién conocida en el aire muestreado; y
segundo, el valor de esa concentracion (c) conocida de Hg°. Los valores de (m) y

(c) obtenidos se muestran a continuacion.

Determinacion de la masa (m) de Hg° para la obtencion de la tasa de
muestreo.

El dispositivo de muestreo por difusién pasiva (Figura 4), arrojé un valor de
21.6093 ug, correspondiente a la masa (m) de Hg® atrapado en la solucion acida
de KMnO4 Hg® a las 12 horas de exposicion. Este valor fue determinado

analiticamente por AAVF.

Determinacion de la concentracion (c) de Hg° en la camara de muestreo
para la obtencion de la tasa de muestreo.

En el Cuadro 3 se muestran los resultados del calculo de la concentracion
de Hg° en la cdmara de muestreo obtenidos de acuerdo a la Ecuacion 3, en
funcién de los parametros que expresan las condiciones de muestreo; estos son:

la masa (m) de Hg° colectado en la trampa acida de KMnO,, el tiempo de
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muestreo y el caudal de la bomba de aire. La masa (m) del Hg° muestreado es
afectada por la temperatura de la trampa; por lo tanto, el calculo de la
concentracion de realizo a partir de los valores de la masa de Hg® muestreados a
las diferentes temperaturas de la solucion de muestreo, utilizando el dispositivo de

muestreo mostrado en la Figura 5.

Cuadro 3. Determinacién de la concentracion de Hg° en la camara de
muestreo a diferentes temperaturas de la trampa.

(m) Q (t) (c)
Temperatura
de la trampa | Hg° colectado L/min min pg/msde aire
15° 42.0932 15 30 935.4055
20° 61.7155 15 30 1371.4557
25° 63.5865 15 30 1413.0325
30° 100.5452 1.5 30 2234.3379

La concentracion se calcul6 de acuerdo a la Ecuacién 3. C= m/Q*tiempo*10-3

Una vez obtenidos los valores de la masa (m) de Hg° atrapado y de la
concentracion (c) de Hg° en la camara de muestreo, se calcul6 la tasa de
muestreo por difusion pasiva del Hg° en la solucion de KMnQO,4, de acuerdo a la

Ecuacion 2. Los resultados se expresan en el Cuadro 4.

Cuadro 4. Calculo de la tasa de muestreo (k) por difusion pasiva del
Hg° en la trampa acida de KMnOa.

Tiempo de Hg° Hg° en la camara Tasa de

muestreo muestreado atemperaturas de trampa | muestreo

t (min) m (ug) c (ug/m?3) k (L/min)
720 21.6093 a 15°C 935.40 0.0321
720 21.6093 a 20°C 1371.45 0.0219
720 21.6093 a 25°C 1413.03 0.0212
720 21.6093 a 30°C 2234.34 0.0134
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Se calculd la concentracion de Hg° emitido por las muestras a la atmosfera
de los microcosmos utilizando la Ecuacion 1, a partir de los valores de la masa (m)
de Hg°® muestreado por difusién pasiva en los microcosmos (Cuadro 2), del tiempo
de muestreo (48 horas), y de la tasa de muestreo (Cuadro 4) calculada para las
trampas sometidas a cada una de las temperaturas de muestreo (15, 20, 25y
30°C). La concentracién de Hg® (ug/m® de aire) (Cuadro 5), expresa las cantidades
formadas de Hg° a partir del contenido de HQT en las muestras de suelos, terreros

y sedimentos, sometidos a diferentes tratamientos de temperatura.

Cuadro 5. Concentracién de Hg° emitido al aire por las muestras
estudiadas a las distintas temperaturas.

HgT a 15°C a 20°C a25°C a 30°C
EN
MUESTRA SITIO SUELO Hg° Hg° Hg° Hg°

ppm pg/ms3 aire | ug/m? aire | ug/m3 aire | ug/ms3 aire
S-1 Santo Entierro 599.00 0.120 0.181 0.450 0.553
S-2 Nvo. San Joaquin 18.80 1.061 1.096 2.128 3.756
S-3 Zahuada Maravillas 314.00 0.358 0.487 1.549 6.044
S-6 El Pacifico 0.21 0.113 0.168 1.021 3.131
S-7 San Cristobal 7.93 0.120 0.213 1.657 3.797
S-8 Maravillas C-3 12.71 0.160 9.567 19.006 39.814
S-9 Maravillas C-4 11.81 0.422 0.465 0.799 1.767
D-1 Agua Fria 171.00 1.176 1.254 2.021 4.347
D-2 Rio Extoraz 0.97 0.113 0.257 0.457 0.928
D-3 Ranas Mina Azteca 58.20 0.124 0.234 0.391 0.711
T-1 Azoguez la Fe 1448.00 0.271 0.519 1.404 3.594
T-2 Mina Santa Fe 2970.00 55.105 91.781 103.802 42.257
T-3 Agua de Lebdn 2000.00 0.640 1.591 1.411 3.703

Los datos obtenidos en este estudio (cuadro 5), expresan valores de la
cantidad de Hg° volatil formado a partir de 20 gramos de suelo. Estos valores son
representativos de las cantidades de Hg°, que podrian estarse formando en suelos
de la regidbn minera de San Joaquin bajo condiciones similares a las evaluadas en
este experimento. Los valores encontrados van desde 0.120 pg/m® hasta 103.802

ng/m®; siendo valores que posiblemente representen la magnitud de las
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concentraciones de Hg°, en la atmdsfera de la regidon en condiciones similares. Se
puede observar que algunos superan a las concentraciones de referencia de
1pg/m*® (OMS) y de 0.3 pg/m® (USEPA) en aire ambiente para la poblacién en
general. Esto es interesante, puesto que para la evaluacion de la exposicion de los
seres vivos de la region, la obtencion de concentraciones promedio del
contaminante en el aire seria el primer paso; sin embargo la magnitud de los
valores encontrados los hace candidatos a ser evaluados en cuanto a su
distribucion atmosférica bajo los diversos escenarios reales. Por tanto,
representan el punto de partida para la evaluacion del riesgo ambiental,
considerando a los humanos como especie sombrilla para la protecciéon de los
ecosistemas, puesto que también existen sensibilidades en plantas, animales y
comunidades microbianas. Por ejemplo, Solis-Valdez et al. (2009), midieron el
contenido de HgT en suelos agricolas y en cultivos de frijol y maiz de
autoconsumo, en la region minera de San Joaquin. En su investigacién, no
encontraron correlacion entre los altos contenidos de HgT en plantas con el
contenido de HgT en suelos, por lo que sugieren una acumulacion en plantas

debida a la deposicién de mercurio atmosférico.

El dispositivo de muestreo implementado en este trabajo proporcioné
datos especificos de la concentracion de Hg° formado, en relacion a las
caracteristicas de los suelos y de las condiciones presentes., Utiles para el
modelaje de la concentracion de Hg° en aire, formado bajo condiciones

especificas.
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ANALISIS DE LOS RESULTADOS.

Se investigd el grado de asociacion de las caracteristicas fisicas y quimicas
de las muestras (Cuadro 1), con los valores de la concentracion de Hg° volatil
muestreado en las atmésfera de los microcosmos (Cuadro 5). Esto con el fin de
modelar dichas concentraciones en funcion de los factores que pudieran contribuir

a la formacién de esta especie en las muestras estudiadas.

El analisis de correlacion (Cuadro 6) indicé un incremento en la
concentracion de Hg° volétil emitido, a mayor contenido de HgT y niveles mayores
de pH, en el rango en que se encuentran las muestras. Ademas, los resultados
mostraron que la volatilizacion es favorecida a menores concentraciones de

carbono organico y a menor capacidad de intercambio catiénico en las muestras.

Cuadro 6. Caracteristicas de las muestras asociadas al Hg° emitido.

Variable Coeficiente de Significancia
correlacionada correlacion p<0.05
HgT suelo 0.6541 <0.0001
pH 0.4637 0.0005
C.org. -0.3187 0.0213
CIC -0.4281 0.0015

Andlisis de correlacién p<0.05.

La evaporacion de las especies volatiles de Hg incrementa con el contenido
de mercurio en el suelo. Los resultados muestran que la tasa de evaporacion del
Hge° se relaciona con el contenido de HgT en los suelos en forma proporcional; es
decir, aumenta cuando su contenido es alto. Este proceso puede deberse a un
incremento en la cantidad de mercurio disponible para los procesos bidticos y
abidticos encargados de la formacion de especies de mercurio volatil (Schlliter
1995 y 1997; Picado-Pavon, 2004; Wang, 2007). Sin embargo, estos procesos son
dependientes del pH del suelo y del contenido de materia organica. Se ha

reportado que bajo condiciones acidas, el contenido de mercurio total (HgT) se
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correlaciona positivamente con el contenido de materia organica (Andersson,
1979; Yin et al., 1996; Moreno, 2004; Novoa-Mufioz et al., 2008). En suelos con
pH superior a 6, la disolucion de la materia organica del suelo es mayor que en
suelos acidos, favoreciendo la formacion de complejos de materia organica soluble
y mercurio (MOS-Hg) (Yin et al., 1996; Wallschlager et al., 1998) y la adsorcién del
Hg** en 6xidos y minerales de arcilla (Kinniburgh y Jackson, 1978; Rogers, 1979;
Yin et al., 1996; Novoa-Mufoz, et al. 2008. Esta disolucién de la materia organica
a niveles de pH mayores favorece la movilidad y procesos de formacién de Hg°; a
este respecto, Obrist y Berger (2007) encontraron una correlacién positiva entre
las emisiones de Hg° y el CO, producido por la respiracion o mineralizacion de la

materia organica.

El pH de las muestras esta entre 6.47 y 8.09, este rango favorece la
disolucién y tasas de reaccién de la materia organica y por consiguiente, la
liberacién de diversos compuestos de Hg®* hacia la solucién del suelo. El
incremento en los niveles de pH de las muestras, asociado a la disminucién del
contenido de carbono organico en las muestras, podria estar favoreciendo la
formacion de Hg°, lo cual explicaria la correlacion positiva entre el pH y el Hg®
volatil formado, asi como la correlacién negativa entre el contenido de carbono
organico en las muestras (50% de la M.O.) el cual varia desde 0.0% en la muestra
T2 (terrero de la mina Santa Fe) hasta 5.96% en la muestra T3 (terrero de la mina

Agua de Ledn) y la concentracion de Hg° volatil.

La capacidad de intercambio catiénico en las muestras es baja, variando
desde 8.74 en la muestra de terrero de la mina Santa Fe hasta 57.60 meg/100g s.
en la muestra de suelo del sitio Nuevo san Joaquin. Esta variacion fue suficiente
para revelar que el incremento en la volatilizacién del Hg® es favorecido a menor
CIC. A este respecto, algunos autores han reportado que suelos con mayor CIC
tienden a adsorber mas mercurio debido, tal vez, a la existencia de mayor cantidad
de cationes adsorbidos a la superficie mineral donde los cationes monovalentes

pueden ser mas facilmente remplazados por mercurio idnico (Yin et al.,, 1996;
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Spark et al., 1997; Walkarius et al., 1999). Asi mismo, se ha encontrado que la
tasa de evaporacién de especies de Hg volatil de suelos tratados con Hg** se
incrementa con el decremento del contenido de materia orgéanica del suelo y con el
decremento del contenido de arcilla (Rogers 1979; Rogers y McFarlane1979). De
acuerdo a estos antecedentes, es posible que el Hg® formado provenga de
reservas de mercurio en el suelo que no han sido fuertemente adsorbido a la
materia organica soluble, incluyendo mercurio recientemente depositado,
provocando que este elemento esté continuamente circulando entre los distintos
compartimentos ambientales (suelo, aire, agua, seres vivos), con fluctuaciones en

relacion a las condiciones climéaticas.

En cuanto al modelaje de las emisiones de Hg° volatil, el analisis de
varianza (Cuadro 7) revel6 diferencias significativas (p<0.05) entre las emisiones
de Hg° en funcién de los distintos tratamientos de temperatura. El contenido de
mercurio total en suelo (HgT), el pH, el contenido de carbono orgénico y la CIC,
introducidas al modelo como covariables mostraron una relacién lineal

significativa en el modelo.

Cuadro 7. Anédlisis de la variacion de las emisiones de Hg° volétil a
partir de las muestras sometidas a diferentes tratamientos de
temperatura (15, 20, 25y 30°C).

Fuente de Sumade Grados de Cuadrado Fo Prob F
variacion cuadrados libertad medio
Modelo 118.7229 7 16.9604 18.1003 <0.0001
Temperatura °C 35.5892 3 11.8631 12.6604 <0.0001
HgT 59.5464 1 59.5464 63.5486 <0.0001
pH 26.1999 1 26.1999 27.9608 <0.0001
C.org. 23.8113 1 23.8113 25.4116 <0.0001
CIC 12.2050 1 12.2050 13.0253 0.0008
Error 41.2289 44 0.9370
Total 159.9519 51

Analisis de varianza (p<0.05).
Las caracteristicas HgT, pH, C.org. y CIC se introdujeron al modelo como covariables.
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La prueba de Tukey (0=0.05) (Figura 6) muestra que aumenta la
volatilizacion de Hg° al incrementarse la temperatura y revela diferencias
significativas entre la volatilizacion a 30°C y la ocurrida a 15°C y 20°C, asi como

entre la volatilizacion a 25y 15°C.

Figura 6. Emision de Hg® volétil en relacion a las temperaturas a las que
fueron sometidas las muestras.
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Las letras diferentes representan diferencias (a<0.005) entre tratamientos
de temperatura de acuerdo a la prueba de Tukey.

Estudios experimentales (Scholtz et al., 2002) sobre las emisiones de Hg°
desde los suelos, demostraron que éstas dependen fuertemente de las
condiciones ambientales, las cuales son determinantes para la adveccion y
difusién de la humedad, del aire y del calor dentro del suelo; estos fenbmenos a su
vez influyen en la movilizacién, transporte de masas y transformacién quimica del
mercurio en el suelo. Por lo tanto, los resultados obtenidos reflejan el efecto de la
temperatura sobre la formacion del Hg° volatil en el suelo, ya que el incremento
en la temperatura también causa un incremento en las tasas de respiracion o
mineralizacién de la materia organica (Obrist y Berger, 2007) y en la actividad
microbiolégica que puede dar como resultado una mayor e intensa formacion de

especies de mercurio volatil (Tabak et al.,, 2005). Los contenidos de materia
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organica en las muestras son bajos, su distribucion cuantitativa entre los
agregados con diferentes grados de mineralizacion y la solucién del suelo es
relativa y dinamica; de cualquier manera ambas fases son susceptibles a los
procesos de mineralizacion, de hecho la fraccion soluble es derivada de este
proceso en la matriz del suelo. Estos procesos de mineralizacidon van a propiciar la
liberacion del Hg incorporado o adsorbido a la materia organica, favorecida
también por el pH cercano a la neutralidad de las muestras estudiadas, y la baja

capacidad de intercambio cationico.

Las condiciones de temperatura y humedad en la atmosfera de los
microcosmos se manipularon para asegurar que la presién de vapor fuera
relativamente constante, con lo cual se favorece la evaporacion del Hg a la
atmosfera del microcosmos y permite el muestreo del Hg®, ya que, de acuerdo con
Schluter (1996) la volatilizacion de mercurio se incrementa con la temperatura en
suelos, ya sea contaminados directamente de la fuente o por deposicién, o
tratados con especies organicas e inorganicas de mercurio. Las mediciones de
campo de las tasas de evaporacion muestran una variacion estacional y diurna.
Siendo mayores las tasas en verano y durante el dia que en invierno y durante la
noche. Esto se debe probablemente al incremento en la expansion del aire y en la
presion de vapor para los compuestos de mercurio, especialmente aquellas
especies altamente volatiles como Hg°, y un decremento en la adsorcién por el
suelo debido al incremento en la movilidad térmica (Schliter, 1995; Scholtz et al.
2002). El contenido de humedad de las muestras a capacidad de campo dentro
del microcosmos, es un factor que contribuye a la remocién del Hg° volatil del
suelo. De acuerdo con Schliter (1996), el agua en los espacios inter e intra-
particulares favorece la presencia de particulas disueltas pudiendo aumentar su
disponibilidad para los procesos de reduccién del Hg®*. Song y Heyst (2005),
observaron, bajo condiciones de laboratorio, un marcado y rapido incremento en el
flujo del Hg® durante la precipitacion, debido en parte al desplazamiento fisico del

mercurio contenido en el aire intersticial del suelo por infiltracion del agua de lluvia;
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lo cual explica que la humedad contribuye, en el corto plazo, al desplazamiento y
remocion del Hg°® formado en el suelo, pudiendo favorecer la emisién del Hg°
formado en el suelo y en consecuencia estar favoreciendo su muestreo en el aire

del microcosmos.

No hubo suficiente evidencia para describir si existe diferencia en cuanto al
Hg° que emiten los diferentes tipos de muestras estudiadas, debido al reducido
namero de sedimentos y terreros, aunque una comparacion de medias mostro que
las emisiones a partir de suelos y sedimentos eran similares, mientras que las de
terreros mostraron diferencias estadisticas significativas, ademas de ser mayores,
lo que posiblemente esté asociado al mayor contenido de HgT en las muestras en

relacion con el contenido en los otros usos de suelo.
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CONCLUSIONES

El Hg°® volétil que pudiera estar contenido en la atmdsfera de la region
minera de San Joaquin representa diversos riesgos ambientales como son: a)
inhalacion, en humanos se han estudiado extensivamente los efectos que causan
a la salud. A este respecto la OMS ha reportado que quiza no exista umbral bajo el
cual no se presenta algun efecto adverso, puesto que el dafio que ocasiona es
acumulativo e irreversible, b) deposicion sobre cultivos de autoconsumo, donde
puede acumularse en altas concentraciones y c) deposicién sobre cuerpos de
agua y suelos, contribuyendo al reciclaje de este elemento, con el consecuente

riesgo de su bioacumulacion en las cadenas troficas.

El dispositivo de muestreo de Hg° volatil implementado, proporcioné datos
de la cantidad del Hg° formado a partir del contenido de HgT en las muestras
representativas de suelos, terreros y sedimentos de la region minera de San
Joaquin; que pudieran ser representativos de las cantidades de esta especie de
mercurio volatil, formadas y emitidas en la regién en condiciones similares a las

evaluadas.

Los resultados obtenidos, tanto del muestreo pasivo como del analisis
estadistico; donde la formacion de altas concentraciones de Hg° voléatil (en
relacion a los valores de referencia dictados por la OMS y la USEPA,
correlacionan positivamente con los altos contenidos de HgT en las muestras y
donde el incremento en la cantidad de Hg° volatil est4 en funcion del incremento
en la temperatura; justifican el estudio de las emisiones de Hg° volatil, mediante la
construccion de modelos basados en las caracteristicas de diversos escenarios de
la regidn. Esto ultimo, representaria el principio de una evaluacion de la exposiciéon

de los seres vivos en la atmosfera de la region.

58



La utilizacion de la solucion acida de KMnO,4, como sorbente en el
dispositivo de muestreo pasivo; asi como la obtencion de la tasa de muestreo
especifica para el Hg° en la soluciéon acida de KMnOg4, simplifican el proceso
analitico para la determinacion de la concentracion de Hg° en una matriz gaseosa.
Ambos elementos proveen al dispositivo las caracteristicas de simplicidad y bajo
costo Utiles para la obtencion de datos de resolucion geogréfica; esto es, la
facilidad para la obtencion de datos de una gran variedad de sitios en forma
simultdnea bajo diversos escenarios reales. Lo cual representa la obtencion de
datos utiles para el modelaje de las emisiones de Hg° volatil en relacion a los

factores que las afectan.

La region minera de San Joaquin se caracteriza por el fuerte contraste en
altitudes, lo que origina una amplia variacion de ambientes con climas desde
templado humedo, hasta subtropical semihimedo. Estas caracteristicas,
favorecen la presencia de ciclos hidrologicos locales que pudieran estar
favoreciendo el reciclaje del mercurio entre los distintos compartimentos dentro del
conjunto de microcuencas que integran a la region. Ademas; el flujo de mercurio
hacia la atmosfera, pudiera ser mas acelerado cuando suelos, terreros y
sedimentos enriquecidos con mercurio permanecen expuestos (sin cobertura) a
las condiciones climéticas. La vocacion del suelo en la region es forestal;
mantenerla confiere al suelo caracteristicas que favorecen la adsorcién del
mercurio, disminuyendo su flujo hacia el aire y cuerpos de agua. La cobertura
vegetal perene contribuye a disminuir el reciclaje de este elemento, adsorbiéndolo
en sus tejidos y disminuyendo la temperatura y radiacion solar que pudieran

alcanzar la superficie del suelo.
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