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Resumen

La incorporacién de metales pesados en suelos es un problema ambiental que
requiere atencidn debido a la elevada toxicidad y persistencia en el tiempo de
este tipo de contaminantes, con el consiguiente riesgo para la salud humana y
los ecosistemas. Una vez el analisis de riesgo clasifica un suelo como
contaminado, es necesario aplicar estrategias de remediacion como etapa
clave en su posterior gestion. Las estrategias de remediacion se disefian para
eliminar los metales pesados del suelo (o, al menos, disminuir su
concentracién) o para reducir su disponibilidad. En este Ultimo caso, una
opcion a considerar es la adicion de enmiendas capaces de aumentar la
inmovilizacion de los metales pesados en la mezcla suelo+enmienda
resultante, reduciendo asi su concentracién en la solucién de suelo y, por
consiguiente, su incorporacion a otros compartimentos ambientales o su
entrada en la cadena trofica. Mientras que se han probado enmiendas de
diferente naturaleza tanto a nivel de laboratorio como de campo, hay un
interés creciente en el uso de materiales organicos procedentes del
tratamiento de biomasa de diferente origen. Ademas de la posible capacidad
de estos materiales para aumentar la inmovilizacion de metales pesados en
suelos, su uso comporta efectos secundarios positivos, tales como la mejora
de la calidad del suelo debido al aumento de nutrientes y capacidad de

retencién de agua, y la propia revalorizacion de residuos organicos.

El objetivo general de la presente tesis ha sido la evaluacién de la adicién de
enmiendas de origen organico para la inmovilizacién de metales pesados en
suelos contaminados. Como se observé que habia una informacién limitada en
la bibliografia referente a la caracterizacion de materiales organicos usados
con este fin, y que ciertos parametros claves (por ejemplo, la capacidad de
sorcion) no solian ser evaluados, se optd en una primera fase del trabajo por
seleccionar los materiales de origen organico mas idéneos a partir de una
caracterizacién completa, que incluyd parametros edaficos, analisis estructural
y capacidad de sorcién. Se caracterizaron ocho materiales: un compost
generado a partir de residuos organicos municipales (MOW), un compost de
origen doméstico (DOM), un material compostado producido con residuos

sélidos urbanos (MSW), un material compuesto por residuos vegetales (GW),



dos materiales derivados de la industria del aceite de oliva (OWH y OP) y dos
biochars (BF y BS). Por un lado, se determinaron aquellas propiedades
relevantes que gobiernan la disponibilidad de los metales pesados en suelos,
como son el pH, la capacidad de neutralizacién acida (ANC), el contenido de
materia organica en la fase sdlida y en solucidén, etc. Ademas del analisis
estructural (basado en la determinacién de grupos funcionales por FTIR y
13C-NMR), se evalué su capacidad de sorcién de metales pesados de interés
(Cd, Cu, Ni, Pb y Zn), mediante la determinacién del coeficiente de distribucion
sélido-liquido (K,) a concentraciones crecientes de metal, y posterior ajuste de
las isotermas de sorcidon a modelos de Freundlich y lineal. Los materiales MOW
y GW, presentaron elevados valores de ANC (4200 meq kg™ y 7100 meq kg,
respectivamente), lo que los hizo idéneos para incrementar el pH de suelo vy,
como consecuencia, disminuir la disponibilidad del metal. Por lo que se refiere
a los ensayos de sorcion, se observo que los materiales MOW, GW, BF y BS
presentaron elevados valores de K,, de hasta 2180 L kg™! para Cd, 4860 L kg
para Cu, 660 L kg™ para Ni, 91000 L kg™ para Pb y 2660 L kg™ para Zn, los
cuales comportaron porcentajes de sorcidon superiores al 90% para la mayoria
de las combinaciones metal-material. A partir de los resultados obtenidos se
seleccionaron MOW, GW, BF y BS como los materiales mas idéneos para
estudios posteriores destinados a evaluar su eficacia en la disminucién de la

disponibilidad de los metales pesados en suelos contaminados.

A pesar de que el ajuste de las isotermas de sorcidon de los metales pesados
con los modelos Freundlich y lineal fue 6ptimo, se decidié evaluar la viabilidad
de utilizar el modelo de NICA-Donnan, desarrollado para describir Ila
interaccién entre sustancias hiumicas y metales pesados, para el ajuste de las
mismas. Este modelo nunca se habia aplicado a materiales con un bajo grado
de humificacién como muchos de los examinados en la primera fase de la
tesis, a pesar de contener un porcentaje de materia organica superior al 90%.
El modelo de NICA-Donnan también se aplicd al ajuste de isotermas de sorcion
obtenidas para un suelo con un elevado contenido de materia organica.
Utilizando los pardametros de sorcidn genéricos en la literatura, se observé que
las isotermas de sorcion predichas por el modelo para los materiales organicos
discreparon notoriamente de los datos experimentales, con alguna excepcién

para el caso de Cu. El hecho de que el modelo NICA-Donnan no fuera



adecuado para los materiales se atribuyé a la baja concentraciéon y al bajo
grado de estabilizacién de las sustancias himicas presentes los materiales. En
cambio, las isotermas predichas para el suelo organico coincidieron
razonablemente con los datos experimentales, especialmente para Cd, Cu y
Zn. A partir de estos resultados, se procedié a la optimizacién de algunos de
los parametros del modelo, basada en la obtencién de las curvas de sorcidon
que mas se aproximaron a las isotermas experimentales tras modificar
iterativamente los valores de los parametros a optimizar. El proceso de
optimizacion permitid obtener isotermas que se ajustaron de forma excelente
con los datos experimentales y demostrd que algunos parametros variaron
hasta dos dérdenes de magnitud respecto a los valores genéricos iniciales, lo
que permitié concluir que se requeria una mejora de los valores de los

parametros para adaptarse a las caracteristicas del suelo estudiado.

Los cuatro materiales seleccionados en la primera fase de la tesis (MOW, GW,
BF y BS) fueron utilizados para enmendar cinco suelos contaminados de
caracteristicas contrastantes en cuanto a pH, ANC, carbono organico disuelto
(DOC) y contenido total y extraible de los metales. Tanto los suelos como las
mezclas suelo+enmienda fueron sometidos a ensayos de lixiviacion con el fin
de determinar las concentraciones extraibles de metal en un amplio intervalo
de pH. En paralelo, las mezclas suelo+enmienda también fueron
caracterizadas en cuanto a pH, ANC y DOC, con el fin de poder explicar los
cambios en la lixiviacion de los metales pesados como resultado de la adicién
de las enmiendas. Las reducciones mas importantes de metal extraible se
observaron para los materiales MOW y GW en el suelo con menor pH y ANC
inicial. Estos materiales consiguieron aumentar el pH y ANC de los suelos v,
como consecuencia, redujeron la concentracién extraible de todos los metales,
mientras que el posible rol adicional del aumento de la capacidad de sorcion
fue menor y sdlo fue observado en algun caso. No se observé un aumento en
la lixiviacion de metales pesados asociado a la formacion de complejos con la

materia organica soluble debido al bajo contenido de DOC en las mezclas.

Un aspecto final que se considerd en la presente tesis doctoral fue evaluar la
estabilidad de las enmiendas una vez adicionadas a los suelos contaminados y

examinar si tanto el tiempo como los procesos de envejecimiento (aging) que



pudieran experimentar a nivel de campo fueran capaces de comprometer su
eficacia. Con este objetivo, se realizaron experimentos de laboratorio
destinados a acelerar el envejecimiento de mezclas suelo+enmienda e
investigar si éste afectaba a la lixiviacion de los metales pesados. Los
experimentos se realizaron también sobre los suelos y las enmiendas para
poder explicar cdmo se veian afectadas algunas de sus propiedades y explicar
mejor lo observado en las mezclas. Se prepararon mezclas suelo+enmienda
para tres suelos contaminados y tres enmiendas, dos ya utilizadas en e
estudio anterior (BF y BS) y un nuevo compost generado a partir de residuos
organicos municipales (MOW?2). Las muestras se sometieron a ciclos de secado
y mojado sucesivos para acelerar el envejecimiento e imitar el efecto de los
factores ambientales a nivel de campo. Las propiedades fisicoquimicas
relevantes de las muestras, tales como pH, ANC y DOC, fueron determinadas a
diferentes tiempos de envejecimiento, asi como la capacidad de sorcién de las
enmiendas. Se observo que el proceso de envejecimiento simulado con los
ciclos de secado-mojado no comporté cambios significativos en ninguna de las
propiedades clave de la interaccién suelo/enmienda-metal, ya que los valores
de pH, DOC, ANC (y capacidad de sorcion para las enmiendas) se mantuvieron
razonablemente constantes tras el proceso de envejecimiento. Estos
resultados fueron coherentes con los datos de lixiviacidn, que mostraron que
el mayor efecto en la inmovilizacion de metales se produjo inmediatamente
después de la adicion de las enmiendas. Al igual que lo observado en el
objetivo anterior, algunas enmiendas consiguieron aumentar el pH y la ANC de
algunos de los suelos contaminados, con el efecto positivo de disminuir la
lixiviacion de los metales, ademas del efecto beneficioso adicional del aumento
de la capacidad de sorcién, como fue el caso de MOW2 especialmente para Cd.
En cambio, el proceso de envejecimiento comportd un efecto menor, lo que
permitié concluir que el aumento en la inmovilizacién de metales pesados
asociados con la adicion de las enmiendas estudiadas fue persistente en el

tiempo.
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Objetivos

La contaminacion de suelos por metales pesados es un problema global que
conviene mitigar debido a las consecuencias ambientales que conlleva. En este
sentido, surge la necesidad de disefiar estrategias que permitan disminuir el
impacto negativo de este tipo de contaminacién. Una de las alternativas que
existen para atender esta problematica es la estabilizacion quimica de los
contaminantes del suelo mediante la adicion de materiales. Esta técnica
permite aumentar la inmovilizacién de los metales en el suelo. Por ello, el
objetivo general que se ha planteado en la presente tesis doctoral ha sido
evaluar si la adicion de materiales de origen organico puede
considerarse adecuada para la remediacion de suelos contaminados
con metales pesados, teniendo en cuenta que este tipo de materiales son
residuos que se generan en elevadas cantidades y que la materia organica
posee la capacidad de formar complejos estables con los metales pesados. Por
tanto, su uso en la remediacién de suelos puede ser una estrategia viable para
reducir el riesgo asociado a este tipo de contaminacion, permitiendo, a su vez,
la reutilizacion de este tipo de materiales como alternativa a su eliminacion en

vertederos.

La consecucién del objetivo general se ha planteado a partir de los siguientes

objetivos especificos:

Caracterizacion de materiales de origen organico (composts, residuos
industriales y biochars), en cuanto a propiedades fisicoquimicas vy
capacidad de sorcion y seleccion de los mas adecuados para ser
utilizados como enmiendas en la remediacion de suelos contaminados

con metales pesados.
Estudio de la viabilidad del modelo de NICA-Donnan para describir la

sorcion de metales pesados (Cd, Cu Pb y Zn) en distintas matrices

organicas, con contenidos variables de sustancias humicas.

Vii



Evaluacion de los cambios en la lixiviacion de Cd, Cu, Ni, Pb y Zn en
suelos contaminados a los que se han adicionado las enmiendas

organicas seleccionadas.

Evaluacion del efecto del envejecimiento (aging) sobre la

disponibilidad de metales pesados en los suelos enmendados.

viii









Capitulo 1.

Introducion






1. Introduccién

La contaminacion ambiental, producto de las actividades humanas, es uno de
los problemas quimicos mas importantes del mundo moderno. El desarrollo
tecnoldgico de las uUltimas décadas ha permitido una mejora en los niveles de
vida de la poblacién, pero a su vez ha comportado un aumento en el ritmo de
explotacidn de los recursos naturales que es insostenible en el mediano plazo.
Mas alld del problema de la disponibilidad de los recursos naturales, los
residuos generados por las actividades humanas degradan progresivamente

todos los compartimentos del ecosistema (aire, agua y suelo).

Este trabajo se ha enfocado especificamente en la contaminacion provocada
por metales pesados, principalmente en el compartimento terrestre. Debido a
la lentitud de los procesos biogeoquimicos que determinan la composicion y
propiedades del suelo, se puede considerar el suelo como un recurso no
renovable a corto plazo. Por esta razén, es imprescindible minimizar los
efectos de los contaminantes en los suelos y llevar a cabo estrategias de
recuperacion (remediacion) de los sitios contaminados. Considerando que los
episodios de contaminacion pueden involucrar grandes extensiones de terreno,
la eliminacién de los contaminantes es una tarea muchas veces inabordable
desde el punto de vista técnico y econdmico. En la actualidad, entre las
estrategias de remediacion mas destacadas se encuentra la adicion de
materiales, la cual busca disminuir la movilidad de los metales pesados o
disminuir su concentraciéon, evitando de esta manera su incorporacion en la

cadena troéfica y en cursos de aguas superficiales y subterraneas.

1.1. Metales pesados en el suelo

Los metales pesados se encuentran de forma natural en la corteza terrestre,
ya sea formando parte del material parental o repartidos en la superficie a
causa de diversos procesos geoquimicos. El contenido natural de metales
presentes en el suelo es denominado fondo geoquimico y varia en funcién de
las zonas geograficas (Adriano, 2001; Kabata-Pendias, 2011).



Los metales pesados son definidos como elementos con densidad superior a
5 g cm™. Dentro de este grupo se encuentran el Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn,
Mo, Ni, Pb, Sn, V y Zn, que suelen estar presentes en concentraciones
inferiores a 100 mg kg!l. Entre los metales pesados, existen elementos que
cumplen funciones biolégicas como el Co, Cu, Fe, Mn, Mo, Ni Zn denominados
esenciales, y metales no esenciales como el Cd, Hg y Pb (Kabata-Pendias,
2011). El As, a pesar de no ser un metal pesado sino un metaloide, a menudo
se encuentra asociado a la contaminacidn por este tipo de elementos. Los
metales pesados son persistentes en el tiempo y tienden a acumularse.
Cuando se encuentran en una concentracion elevada pueden provocar dafios
al ecosistema y a los organismos vivos al incorporarse a la cadena tréfica
(Spain y Alm, 2003).

1.1.1. Presencia antropogénica de metales pesados en el medio

ambiente

Un suelo contaminado es “aquel cuyas caracteristicas han sido alteradas por la
presencia de componentes quimicos de caracter peligroso de origen humano,
en concentraciones que comporten un riesgo inaceptable para la salud humana
o el medioambiente” (BOE, 2005). En Espafia, los niveles genéricos de
referencia (NGR) son definidos como “/a concentracion de una sustancia
contaminante en el suelo que no conlleva un riesgo superior al maximo
aceptable para la salud humana o los ecosistemas”, calculada de acuerdo con
los criterios establecidos en el Real Decreto 9/2005 (BOE, 2005). La
concentracién natural de metales pesados en el suelo (fondo geoquimico)
difiere significativamente de un lugar a otro, por lo que el valor de los NGR
para metales pesados estd condicionado por la presencia natural de los
metales en el suelo y su establecimiento depende de la Comunidad Auténoma.
Usualmente, la superacion de las concentraciones de metales pesados

establecidas en los NGR estd asociada con actividades humanas.

Como se ilustra en la Figura 1.1, los metales pesados son la principal fuente
de contaminacién de suelos en Europa (Panagos et al., 2013), por encima de



otros contaminantes como aceites minerales, compuestos aromaticos

policiclicos e hidrocarburos.

Cianuros
Otros
Hidrocarburos clorados
Fenoles
BTEX

PAH
Aceites minerales

Metales pesados

Figura 1.1. Distribucién de los contaminantes de suelos en Europa (Panagos et al.,
2013). BTEX: benceno, tolueno, etilbenceno y xileno; PAH: hidrocarburos aromaticos

policiclicos.

Entre las fuentes contaminantes de metales pesados mas importantes se
encuentran las practicas agrondémicas, actividades industriales, mineras y los
accidentes ambientales (Khan et al., 2008; Kabata-Pendias, 2011):

Practicas agrondémicas. El uso indiscriminado de fertilizantes y pesticidas
en las actividades agricolas puede contaminar el suelo debido a la
incorporacion de metales pesados presentes en estos productos.
Generalmente, elementos como Cd, Mn, V, Zn y As se encuentran en bajas
concentraciones en fertilizantes fosfatados, ya que forman parte de la
materia prima empleada para su produccién (Osman, 2014). Los pesticidas
de uso agricola son compuestos utilizados cominmente para evitar el dafio
asociado a diversas plagas en cultivos y su uso ha aumentado a lo largo de
los afos. La influencia de este tipo de productos es significativa en la
contaminacién de suelos de cultivo, incorporando tanto metales pesados
como contaminantes organicos. Un ejemplo de contaminacién por metales
pesados asociada a practicas agrondémicas es el aumento de la
concentraciéon de Cu en suelos de vifias, producido por el uso continuado de

CuS0O, como pesticida (Chaignon et al., 2003). También existen algunos



fungicidas que contienen Cu y Sn, que pueden dar lugar a un aumento de
la concentracion de estos elementos en los suelos de cultivo (Osman,
2014).

Actividades industriales. El desarrollo de actividades ligadas a la
metalurgia, produccion de papel, baterias y productos quimicos ha
comportado un incremento en las fuentes de contaminacidon por metales
pesados debido a la composicién de los residuos soélidos y liquidos que se
generan (Tarcan et al., 2010; Kabata-Pendias, 2011). Este tipo de
actividades contribuyen a la generacion de material particulado, el cual
puede ser transportado a través de grandes extensiones de terreno. Las
emisiones generadas por automdéviles, la corrosion de estructuras metalicas
y también algunos compuestos organicos volatiles que son liberados a la
atmosfera pueden ser incorporados al suelo mediante deposiciones

himedas y secas (Osman, 2014).

Actividades mineras. Los grandes voliumenes de residuos sdlidos y
liquidos que genera la mineria convierten a esta actividad en uno de los
sectores productivos mas relevantes respecto a la contaminacion de suelos,
ya que la concentracién de metales pesados en este tipo de residuos es
muy elevada (Alloway, 2013a; Osman, 2014). Cuando los desechos de
estas actividades productivas no son gestionados adecuadamente, los
elementos contaminantes pueden ser dispersados por el viento o a través

del agua en las cercanias del lugar de almacenamiento (Razo et al., 2004).

Emisiones accidentales con impacto ambiental. Las catastrofes
ambientales producidas tanto por el sector industrial como por las
actividades  minero-metallrgicas liberan grandes voliumenes de
contaminantes sélidos y liquidos en un tiempo acotado. Su extensién e
impacto ambiental dependen de las caracteristicas especificas del vertido y
del entorno contaminado. Dos accidentes de gran importancia en cuanto a
la cantidad de metales pesados introducidos al medio ambiente son el
vertido toxico de Aznalcdllar ocurrido en Sevilla, Espafia (1998) y el

accidente de la mina Ajka en Hungria (2010), siendo episodios de



contaminacién contrastantes en cuanto al tipo de contaminacién provocada
en el suelo.

El accidente de Aznalcdllar se produjo por la ruptura de uno de los muros
de contencién de una balsa minera. Este accidente generd el vertido de
grandes cantidades de aguas acidas y lodo piritico sobre una amplia
extensidon de terrenos incluyendo el Parque Nacional de Dofiana (Grimalt et
al., 1999). El caso del vertido accidental de la mina Ajka se produjo debido
a la ruptura de un dique de contencidn, tras la cual se liberaron cerca de 1
millén de metros cubicos de lodo téxico, fuertemente alcalino, que contenia
grandes cantidades de aluminio y metales pesados, originado por las
condiciones de extraccién del aluminio (Mayes et al., 2011).

1.1.2. Caracteristicas generales de los metales pesados estudiados

La toxicidad y la movilidad de los diferentes metales pesados dependeran de
sus caracteristicas fisicas, de la forma quimica en la que se encuentren en el
medio y de las caracteristicas fisicoquimicas del medio receptor. Las
propiedades generales de los metales pesados estudiados en este trabajo se

describen a continuacion.

1.1.2.1. Cadmio

El cadmio se encuentra en el medio ambiente principalmente como 6xido de
cadmio (CdO) y en minerales como greenockita (CdS) y octavita (CdCOs3). Su
abundancia en la corteza terrestre es relativamente baja, en el intervalo
0,1-1 mg kg™* (Smolders y Mertens, 2013).

La industria minera de obtencién de Pb y Zn es la principal fuente de
contaminacion de Cd, ya que es un subproducto generado en el proceso
extractivo. Este metal también es introducido en el medio ambiente como
producto de actividades industriales en la fabricacién de fertilizantes,
pigmentos, materiales de construccién, la produccion de baterias y la quema
de combustibles fésiles (Pan et al., 2010).



El Cd es un metal no esencial y en concentraciones elevadas puede afectar a
los seres vivos debido a su alta toxicidad. Se acumula principalmente en el
higado y los riflones, provoca dafios al sistema respiratorio e interviene en los
mecanismos de regulacién del calcio en el organismo (Satarug et al., 2010;
Smolders y Mertens, 2013). También se ha determinado que es un disruptor
endocrino y provoca dafios severos en los huesos (Darbre, 2006; Pan et al.,
2010).

1.1.2.2. Cobre

Se encuentra en la corteza terrestre en concentraciones que varian entre 25y
75 mg kgl (Kabata-Pendias, 2011), principalmente como 6xido de cobre
(CuO) y en minerales como la covelita (CuS), calcopirita (CuFeS;), malaquita
(Cu,CO3(0H);) y bornita (CusFeS,).

El cobre es un metal ddctil, maleable y buen conductor, por lo que tiene un
amplio espectro de aplicaciones, como la fabricacién de tubos, motores,

produccidon de monedas y en la industria de pigmentos, entre otras.

El cobre es un micronutriente esencial para muchas funciones metabdlicas de
los seres vivos. Por ejemplo, cumple un rol estructural y funcional en las
enzimas oxidativas de las plantas. Es importante en el metabolismo de
carbohidratos, en la lignificacién de las paredes celulares y regula el
metabolismo de proteinas, entre otras funciones (Oorts, 2013). En los
humanos, el cobre esta relacionado con el funcionamiento del sistema inmune
y nervioso, contribuye al metabolismo del hierro y es un constituyente de
metaloenzimas. Por otra parte, en concentraciones elevadas puede causar
efectos nocivos para la salud humana, como irritacidon de la nariz, la boca y los
ojos, vomitos, diarrea, calambres estomacales, alteraciones renales y dafio
hepatico debido a su acumulacion en los rifiones e higado (Kabata-Pendias,
2011; Oorts, 2013).



1.1.2.3. Niquel

Es un metal que en suelos no contaminados tiene un fondo geoquimico
promedio de 20 mg kg! (Kabata-Pendias, 2011). Este elemento generalmente
se puede encontrar en la naturaleza en su estado elemental o formando parte
de minerales con sulfuros (NiS) y en menor proporcién asociado a carbonatos,

fosfatos y silicatos.

El Ni es un metal duro, conductor de calor y electricidad, por lo cual es muy
utilizado en aleaciones para la industria acerera. También se emplea como
catalizador en la hidrogenacién de aceites vegetales (Gonnelli y Renella,
2013).

El Ni es constituyente de la hidrogenasa, enzima que participa en la fijacion de
nitrégeno por bacterias. Ademas, forma parte del sitio activo de la enzima
ureasa, la cual es esencial para algunas especies de plantas (Ma y Hooda,
2010). Concentraciones elevadas de Ni pueden generar reacciones alérgicas en

la piel, bronquitis crénica y alteraciones a en los pulmones.

1.1.2.4. Plomo

El plomo es un metal pesado que estd presente de forma natural en el medio
ambiente. En suelos no contaminados se encuentra en concentraciones
inferiores a 20 mg kg (Steinnes, 2013). Su forma quimica mas comun es el
sulfuro de plomo (PbS), aunque también es posible encontrarlo en forma de
carbonatos y sulfatos. El plomo es considerado uno de los mayores
contaminantes ambientales debido a su utilizacién en diversas industrias,
como por ejemplo, en la fabricacion de baterias, pesticidas, pinturas y en la

industria de plasticos como estabilizadores.

El plomo es un metal no esencial que causa serios dafios a los seres vivos. En
humanos, puede provocar anemia, dafio en los rifiones, al cerebro, al sistema

digestivo y retardo del crecimiento en nifios (Zevenhoven y Kilpinen, 2001).



1.1.2.5. Zinc

El zinc es un metal que se encuentra en la corteza terrestre en una
concentracién entre 10 y 100 mg kg™ (Mertens y Smolders, 2013). En el suelo
estd presente en estado bivalente formando parte de sulfuros (esfalerita y
wurzita) y también como éxido (zincita). El zinc es utilizado en aleaciones
metalicas como protector contra la corrosién del acero y como catalizador.
Ademas, es empleado en la fabricacion de pigmentos, plasticos y pesticidas
(Chaney, 2010).

Este elemento forma parte de diversas metaloenzimas en las plantas, que
juegan un papel fundamental en el metabolismo de proteinas y carbohidratos.
Ademas, el zinc estd asociado con el mantenimiento de biomembranas. En
humanos, es esencial para la sintesis de ADN y proteinas, participa en la
divisidn celular y en funciones neuroldgicas e inmunes (Alloway, 2013b). Si
bien este metal no es tdéxico, una exposicion continua a elevadas
concentraciones de zinc puede provocar problemas estomacales, alteraciones
de la funcién inmune, dafos al pancreas, problemas al metabolismo de las

proteinas y dafio fetal en mujeres embarazadas.

1.2. Interaccion de los metales pesados con suelos

Es importante conocer la interaccién de los metales pesados incorporados al
suelo, producto de actividades antropogénicas, ya que suelen exhibir una
mayor movilidad que los metales que forman parte del material parental. El
suelo es un sistema heterogéneo, complejo y dindamico, constituido por tres
fases: sodlida, liquida y gaseosa. En el contexto de este trabajo, la contribucién
de la fase gaseosa del suelo es considerada de poca importancia, ya que los
metales estudiados no son volatiles. De este modo, la interaccion de los
metales pesados que se examinara en el presente trabajo estara influenciada

principalmente por las fases sélida y liquida de los suelos.

En la Figura 1.2 se muestran, de manera esquematica, los procesos

involucrados en la incorporacién de los metales pesados en el suelo. Los
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metales pueden encontrarse como iones disueltos en la fase liquida del suelo o
pueden hallarse incorporados en la fase sdlida, tanto en la fraccidon organica
como en la fraccion mineral, participando en equilibrios dinamicos de

distribucion controlados por fendmenos de sorcién y desorcion.

Si el metal se encuentra en la solucion de suelo, estara disponible para ser
transportado a cursos de agua (superficial o subterranea) o para ser absorbido
por las plantas. Por otra parte, si el metal esta incorporado en la fase sdlida,
puede estar sorbido de manera irreversible (fraccién fijada) o reversible y
participar, en este caso, en posteriores procesos de distribucion entre la

solucién de suelo y la fase soélida.

Transporte a
otros
compartimentos

Fraccion Fraccion
removilizablel fijada

Figura 1.2. Diagrama de interaccion de los contaminantes con las fases del suelo.

Ademas, los cambios con el tiempo (dindmica) en la interaccion es un factor
importante a considerar en el impacto de estos contaminantes en el medio. El
comportamiento activo de la fase sdlida puede dar lugar a modificaciones
dependientes del tiempo en los mecanismos que controlan dicha interaccion, lo
cual influird en la distribucidn de los metales entre las fases del suelo. Con el
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paso del tiempo, los procesos de sorcion pueden evolucionar hacia una
situacion de mayor o menor riesgo ambiental, dependiendo del aumento o
disminucién de la disponibilidad de metales pesados en el suelo con respecto a
la situacién inicial (Macdonald, 2000). Los factores que influyen en la dindamica
de interaccion estan asociados principalmente a las condiciones climaticas
como la temperatura y los cambios en el régimen hidrico. Estos cambios
pueden generar la descomposicién de la materia organica del suelo y afectar la

estructura de la fase mineral (Porta et al., 2003).

1.2.1. Sorcion

Es un proceso fisicoquimico que describe la incorporacion de un contaminante
en la fase solida del suelo. La sorcion tiene lugar a través de diversos

mecanismos como el intercambio idnico, la coprecipitacion y la adsorcion.

Intercambio idnico. Es la sustitucién de un ién intercambiable de la fase
sélida del suelo por otro i6n presente en la solucién. En los suelos existen
dos tipos de carga: la carga permanente y la carga variable. La carga
permanente se genera por sustituciones isomoérficas en minerales, en las
cuales un cation constituyente del mineral es reemplazado por otro cation
de tamafio similar pero de menor carga, generando una carga neta
negativa sobre la superficie. La carga variable o dependiente del pH se
genera debido a la protonacidén y desprotonacion de grupos funcionales de
la materia organica, 6xidos metalicos y constituyentes minerales del suelo
(Essington, 2005). En el caso de algunos hidréxidos y éxidos de Fe, Mn, Al
y Si, los grupos funcionales presentes en la superficie pueden desarrollar
una carga tanto positiva como negativa producto de la sorcién de protones
o grupos hidroxilo (McBride, 1994). La carga presente en la superficie de la
fase sblida se ve compensada por iones de intercambio (Ca%*, Mg?*, K*,
Na*, CI, SO,%, etc). Estos iones de intercambio presentan una interaccién
débil (del tipo electrostatico) con la superficie que, ademas, es reversible y
estd controlada por difusion (Sparks, 2003). Asi, la capacidad de
intercambio i6nico de un suelo se define como la habilidad de un suelo para

intercambiar aniones o cationes. En el caso de cationes nos referimos a la
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capacidad de intercambio catidnico (cation exchange capacity, CEC), la cual
se expresa en miliequivalentes o centimoles de carga por peso de suelo,

habitualmente meq 100 g* de suelo o cmol. kg™*.

Coprecipitacion. Es un proceso en el que un elemento precipita a pesar de
no encontrarse en una concentracion de saturacion, debido a la
incorporaciéon de dicho elemento en la estructura de un compuesto que

precipita (Sposito, 2008).

Adsorcion. Este mecanismo comporta la acumulacién de un analito en
sitios especificos de la superficie sdlida de suelo (Sparks, 2003). La
adsorcidn fisica se asocia a interacciones de tipo electrostatico o Van der
Waals, mientras que la adsorcion quimica esta relacionada con la formacion
de enlaces quimicos como es el caso de puentes de hidrogeno o
complejacién superficial (Stumm y Morgan, 1981). Dependiendo de las
caracteristicas quimicas de la especie idnica sorbida y de la superficie, es
posible distinguir tres tipos de reacciones de complejacién: formacion de
complejos de esfera interna o de esfera externa (Figura 1.3 a) y
reacciones de intercambio de ligandos. La union electrostatica de un i6n
hidratado con la superficie sélida (par idnico) se denomina complejo de
esfera externa, mientras que cuando la unién es con un idn no solvatado
por un enlace quimico (por ejemplo, covalente), se forma un complejo de
esfera interna mucho mas estable que el de esfera externa (Sposito, 2008).
Por otro lado, tal como se ilustra en la Figura 1.3 b, en el caso de aniones,
el grupo hidroxilo de la superficie puede ser sustituido por un ligando
presente en la solucién (por ejemplo, FF o HPO,%>) dando lugar a un
intercambio de ligandos (McBride, 1994). En la Figura 1.3 b se
esquematizan los dos niveles de complejacidn superficial: esfera interna (1)

y esfera externa (2).
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a) b) Oxigeno ;.. 1 >
central

Complejo de
esfera externa

Complejo de
esfera interna F

Figura 1.3. Esquema de formacidn de complejos superficiales sobre una superficie

mineral (adaptado de Sposito 2008).

El grado de sorcion de un metal pesado en el suelo depende tanto de la
composicién de las fases sdlida y liquida como de las propiedades
fisicoquimicas de los metales, del pH y otras condiciones en las que tenga
lugar la sorcion (Sauvé et al., 2000). La cuantificacidon de este proceso puede
realizarse mediante la determinacion del coeficiente de distribucién sélido-
liquido (Ky, L kg™'), que se define como la relacién de concentracién del metal

pesado entre la fase sdlida (Cson, meq kg') y la fase liquida (Ceq, meq L):

Ky = (1)

Los valores de K, informan del desplazamiento del equilibrio entre la solucidon
de suelo y la fase sélida. Valores de K, elevados estan asociados a una elevada
capacidad de sorcion de la fase sélida. De este modo, el metal tendrd menor

predisposicion a desplazarse hacia la solucién de suelo.
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1.2.2. Influencia de la composicion de las fases del suelo y del pH en la

interaccion con metales pesados

La interaccién de un metal con el suelo estd condicionada fuertemente por las

propiedades tanto de la fase sélida como de la solucién de suelo y el pH.

1.2.2.1. Efecto de la composicion de la fase sdlida del suelo

La fase solida representa alrededor del 50% del volumen del suelo. Esta fase
estd constituida por una fraccion mineral y una fraccidn organica. Las
caracteristicas fisicoquimicas de ambas fracciones son de gran importancia en

la movilidad y disponibilidad de los metales pesados en el suelo.

Fraccion mineral

La fraccidn mineral estd constituida principalmente por minerales primarios
inalterados que no han sufrido cambio desde su formacion (cuarzo, feldespato,
etc.) y secundarios (sales, aluminosilicatos, éxidos e hidréxidos, etc.) que
provienen de la meteorizacion fisica o quimica de los anteriores y posterior
recombinacion. La fraccidn mineral puede presentar distintas texturas
dependiendo de su contenido en arcilla (<2 pm), limo (2-50 ym) y arena
(50 pm-2 mm) (Porta et al., 2003). La fraccion mas fina del suelo posee
particulas de elevada area superficial como los minerales arcillosos y 6xidos
metalicos. A continuacion se describen los componentes mas importantes de la

fraccion mineral y su interaccion con los metales pesados.

Aluminosilicatos. Los aluminosilicatos presentan estructuras tetraédricas,
en las cuales el silicio ocupa la posicién central y los oxigenos los vértices,
combinadas con estructuras octaédricas, compuestas por seis atomos de
oxigeno o grupos hidroxilos ubicados en los vértices, donde el sitio central
esta ocupado por Al. Esta estructura basica se denomina 1:1 6 T-O como se
observa en la Figura 1.4 a. Esta estructura basica también puede
encontrarse combinada con otra capa tetraédrica dando lugar a
conformaciones 2:1 6 T-O-T como se muestra en la Figura 1.4 b (Porta et

al., 2003). Este tipo de minerales presentan una carga neta permanente en
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su superficie debido a procesos de sustitucion isomérfica, donde el silicio
puede ser reemplazado por aluminio en las capas tetraédricas y el aluminio
de las capas octaédricas puede ser sustituido por cationes metalicos
divalentes, como el magnesio o el hierro. Los cationes que compensan la
carga pueden ser facilmente intercambiados y liberados a la solucion de
suelo. De este modo, el grado de sustitucion isomorfica de las arcillas es un
factor determinante en la capacidad de intercambio catiénico (CEC) del
suelo, tomando valores bajos en el caso de la caolinita (1-15 cmol. kg™) o
mas elevados en el caso de la vermiculita (100 a 200 cmol. kg™?). Por lo
tanto, los aluminosilicatos juegan un papel muy relevante en la sorcién de
metales a través de intercambio idnico, interacciones electrostaticas vy
reacciones de complejacion superficial con los grupos silanol presentes en
la superficie de los aluminosilicatos (Porta et al., 2003; Sparks, 2003).
Como se menciond anteriormente, estos minerales también presentan una
carga variable (Alain, 2005), por lo que sus propiedades de sorcion
dependen marcadamente del pH. Por ejemplo, se ha observado que los
metales pesados pueden aumentar su interaccién con los grupos silanol
desprotonados presentes en la estructura de aluminosilicatos a pH alcalinos
(Sparks, 2003).

H O s Cationes
interlaminares

Figura 1.4. Estructura de filosilicatos a) T-O y b) T-O-T.
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Oxidos metalicos. Los 6xidos e hidroxidos de Fe?*, Fe3*, Mn?*, Mn** vy
AI3* son minerales que suelen estar presentes en el suelo y se producen
como resultado de procesos de alteracion de otros minerales. Los 6xidos
metalicos se pueden encontrar en diferentes constituciones estructurales y
grados de cristalinidad. Este tipo de minerales presentan una elevada area
superficial especifica y reactividad (Sparks, 2003), consecuencia de
sustituciones isorméficas en su estructura o por oxidacién superficial. Los
oxidos e hidroxidos metalicos son capaces de enlazar metales pesados por
coordinacion con oxigenos cargados negativamente presentes en su
superficie y de incorporar cationes dentro de su estructura mediante
sustitucion isomorfica, disminuyendo notablemente la concentracion de
estos cationes en la solucién de suelo (Martinez y McBride, 1998). Es
importante mencionar que la capacidad de sorcion de los 6xidos metalicos
depende tanto del pH como de las condiciones redox del suelo. A pH

superiores a 6, la sorcién de metales sobre los 6dxidos metélicos aumenta.

Carbonatos. Se encuentran en la naturaleza principalmente en forma de
calcita (CaCOs3) y dolomita (CaMg(COs),). Estos minerales tienen un rol
importante en la regulacion de la acidez del suelo frente a cambios fuertes
de pH producidos por agentes contaminantes (McBride, 1994). Los metales
pesados presentes en el suelo pueden ser sorbidos por los carbonatos
debido a reacciones de coprecipitacion, en las cuales los metales son
incorporados en la estructura del carbonato (Kabata-Pendias, 2011).

Fraccion organica

La materia orgdnica o humus del suelo es un constituyente importante del
suelo debido a que es responsable de muchos de sus procesos bioldgicos y
fisicoquimicos. Esta fraccion se forma a partir de la descomposicion de restos
de animales y plantas, a través de procesos bioquimicos causados por la
accion de microorganismos, con la consecuente generacion de sustancias

organicas labiles que posteriormente son polimerizadas.

El humus se divide en dos grandes grupos. Por un lado, las sustancias no

hdmicas, pertenecientes a familias de compuestos de estructura conocida, que
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comprenden compuestos sencillos, como hidratos de carbono y aminoacidos y
materiales de elevado peso molecular como proteinas y polisacaridos. Por otro
lado, las sustancias humicas (humic substances, HS), son grupos altamente
heterogéneos de macromoléculas polielectroliticas fundamentalmente acidas,
las cuales no tienen estructuras moleculares definidas y son responsables de
muchas de las propiedades y reactividad de la fraccién organica del suelo
(Porta et al., 2003; Sparks, 2003).

Las HS se dividen en tres grupos, definidos operacionalmente en funcién de su
peso molecular y propiedades de solubilidad (Stevenson, 1994). Las huminas
son sustancias insolubles en todo el intervalo de pH y su masa molecular esta
comprendida entre 2x10° y 10° Da. Los &cidos htimicos (HA) son solubles en
medio alcalino e insolubles en medio acido y su peso molecular se encuentra
aproximadamente entre 10% y 2x10° Da. Finalmente, los &cidos fulvicos (FA)
son sustancias solubles en medio acido y basico y su peso molecular es menor
que 10* Da. Los FA presentan un menor contenido de C y un mayor contenido

de O que los AH, por lo que son mas polares y solubles en agua.

Las HS estan constituidas por unidades aromaticas unidas entre si por oxigeno
o nitrégeno. Estas estructuras poseen diversas funcionalidades organicas como
grupos carboxilo, fenol, enol, alcohol, cetona y quinona (Sparks, 2003) como
se muestra en la Figura 1.5. La estructura y composicion de la materia
organica del suelo influye de manera determinante en las propiedades
fisicoquimicas del suelo, como el pH y la CEC, y en propiedades estructurales

como la capacidad de retencidn de agua y de aireacion.

Las HS pueden retener cationes metalicos mediante diferentes mecanismos
como la complejacion de esfera interna, precipitacion e intercambio catidnico
(Stevenson, 1994). Son el principal contribuyente a la CEC de los suelos ya
que poseen una elevada carga negativa variable dependiente del pH, con
valores de CEC entre 100 y 300 cmol. kg™. La carga variable de las sustancias
himicas es producto de la protonacion o desprotonacién de los grupos
funcionales presentes en su estructura, lo cual les confiere la capacidad de
inmovilizar los metales pesados, incluso en suelos que presentan una baja

concentracion de SH (Sparks, 2003).
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Figura 1.5. Estructura de acidos humicos, propuesta por Schulten y Schnitzer (1993).

Stevenson y Ardakani (1972) estudiaron la afinidad de los acidos fulvicos
respecto a diferentes metales en funcion del pH y concluyeron que la
constante de estabilidad de los &cidos fulvicos con los metales aumenta al
incrementar el valor del pH. Entre los metales estudiados, Cu, Pb y Fe
mostraron elevadas constantes de estabilidad asociada a una gran afinidad
para formar complejos organicos. Estudios realizados sobre los &cidos
organicos presentes en el suelo han demostrado que el Cu forma complejos
estables con los grupos -NH,, -SH y en menor medida con los grupos -OH
(Oorts, 2013)
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1.2.2.2. Efecto de la composicion de la fase liquida o solucion de suelo

La solucién de suelo corresponde a la solucion acuosa presente en la red de
poros que se encuentran distribuidos en el suelo. La composiciéon de la
solucidon de suelo esta condicionada por la textura del suelo, el contenido de
materia organica y las caracteristicas de la fase mineral. Los cationes mas
comunes presentes en la solucién de suelo son calcio, magnesio, potasio y
sodio, que se encuentran como iones libres o complejados con ligandos
organicos o inorganicos (Sparks, 2003). Los ligandos inorganicos mas
comunes en la solucion de suelo son cloruros, fosfatos y carbonatos. Los
ligandos organicos suelen ser moléculas pequefias como aminoéacidos o
coloides procedentes de la materia organica del suelo. La fase liquida del suelo
contiene ademas gases disueltos, como oxigeno y diéxido de carbono (McLean
y Bledsoe, 1992).

La solucion de suelo actia como transportador de especies quimicas hacia los
distintos compartimentos del ecosistema, facilitando su absorcidon por las
plantas (Essington, 2005). El pH y potencial redox de la soluciéon de suelo
influyen de forma importante en la composicion de la fase soélida, ya que
determinan la solubilidad de diversos minerales y sustancias organicas,
afectando la capacidad de sorcién del suelo. Por ejemplo, se ha observado que
a valores elevados de pH de la solucidon de suelo, los iones carbonato en
solucion pueden participar en reacciones de complejacidon de cationes,

afectando la sorcidn de estos Ultimos en la fase sélida (Dijkstra et al., 2006).

La composicion quimica de la solucion de suelo también puede influir de
manera importante en la movilidad de los metales pesados en el suelo, ya que
los iones presentes en la fase liquida pueden competir con los iones metalicos
por los sitios de sorcién de la fase sélida, afectando la retencién de metales.
Otro componente importante de la solucidon de suelo es el carbono organico
disuelto (dissolved organic carbon, DOC), proveniente de la disolucién de la
materia organica, ya que puede participar en reacciones de complejacion en
solucién, disminuyendo la capacidad de retencién de metales por la fase sélida
del suelo. Este tipo de interacciones es de especial importancia en el caso de

Cu y Pb, ya que estos elementos presentan una gran afinidad por los grupos
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funcionales asociados a la materia organica (Hoffmann y Renger, 1998; Qin et
al., 2004). Un ejemplo de la importancia de las interacciones entre Cu y
materia organica disuelta sobre la solubilidad de Cu fue presentado por Sauvé
et al. (1997). En este estudio se evaluaron las propiedades del suelo que
controlan el fraccionamiento de Cu en diferentes tipos de suelos y la influencia
del pH y la composicién de la solucién de suelo en la concentracion de Cu libre.
Los autores observaron que la mayoria del Cu disuelto se encontraba enlazado

a ligandos organicos.

1.2.2.3. Efecto del pH

El pH es un parametro que afecta el comportamiento de los metales en el
suelo y sus propiedades (Tack, 2010; Young, 2013). La carga negativa
presente en la superficie de la fase sdlida del suelo determinara el nimero de
sitios de sorcion disponibles para la interaccion con especies catidnicas. De
este modo, entornos acidos estan relacionados con una menor sorcion debido
a la protonaciéon de los grupos funcionales de la fase sdlida, lo que contribuye
a la disminucién del coeficiente Ky (Elliott y Huang, 1981). Por otra parte, los
entornos alcalinos favoreceran la sorcion de metales debido a la
desprotonacion de los grupos funcionales y al aumento de la carga negativa en
la fase solida, dando lugar a K; mas elevadas. La Figura 1.6 ilustra el efecto

del pH sobre el coeficiente K, para Cd para diferentes suelos de uso agricola.

4.0
: Og 0O
30 - m:% Hg
- D
. oo
M® 20 - = q:z
o f gg%
2 [
1.0 l
[ m
00 o v vy
4.0 5.0 6.0 7.0 8.0
pH
Figura 1.6. Influencia del pH sobre K4 (Cd) en suelos agricolas (obtenido de Lee et al.,
1996)
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El pH influye también de manera indirecta sobre la movilidad de los metales
pesados en suelos. En la Figura 1.7 se ilustra la dependencia de la movilidad
respecto al pH para Cd y Cu. Las condiciones fuertemente acidas estan
asociadas a un aumento de la concentracion de metales pesados en solucion,
debido a la competencia entre los protones y los metales en solucidén por sitios
de sorcidon de la fase sélida. Adicionalmente, las condiciones acidas favorecen
la solubilizacion de las fases del suelo como los éxidos e hidréxidos de Fe y Al,
gue a su vez generaran reacciones de competicion con los metales por los
sitios de sorcién. Todo ello contribuye al aumento de la concentracién de
metales en forma de cationes libres en la solucién (Dijkstra et al., 2004; Tack,
2010).

Cd Cu

Metal extraible (mg L 1)
Metal extraible (mg L™)
“m

Figura 1.7. Influencia del pH sobre la movilidad de metales en suelo (adaptada de

Brimmer y Herms, 1983)

Ambientes neutros o levemente alcalinos se asocian a una menor solubilidad
de los metales pesados debido a la formacion de complejos de esfera interna e
hidroxidos metalicos relativamente insolubles con los constituyentes del suelo,
como se observa para el Cd en la Figura 1.7 (McBride, 1994; Sparks, 2003).
Finalmente, ambientes alcalinos pueden promover la formacion de complejos
hidroxilados o de bicarbonato solubles, o disolver aniones complejantes
formando complejos en solucién (acidos humicos vy fulvicos), con el
consecuente aumento en la lixiviacion de metales desde la fase sdlida
(Alloway, 2013b; van der Sloot et al., 1996), tal y como se observa para el

caso del Cu en la Figura 1.7.
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1.3. Experimentos de laboratorio para estudiar la interaccion del metal

en matrices de interés ambiental

Conocer la disponibilidad de los metales pesados en muestras ambientales es
una informacion necesaria para una mejor evaluacion del riesgo que comporta
un determinado episodio de contaminaciéon. Debido al elevado coste de la
realizacion de experimentos a nivel de campo y la gran variabilidad de los
resultados obtenidos, se han desarrollado diversas aproximaciones
experimentales a escala de laboratorio para estudiar las interacciones del

metal con el suelo o con otras matrices de interés ambiental.

1.3.1. Experimentos de sorcion: determinacion del coeficiente K,

Los experimentos de sorcion a escala de laboratorio permiten estimar la
distribucion de un metal entre la fase sdlida y la solucidon de suelo mediante la
cuantificacion del coeficiente de distribucidn sélido-liquido (K4) en condiciones
experimentales controladas. Estos estudios permiten obtener una informacién
valiosa acerca de la capacidad de retencion del suelo u otra matriz ambiental y
como ésta se modifica variando los valores de propiedades clave, lo que

permite elucidar los principales mecanismos responsables de la sorcién.

La determinacion del coeficiente K; se puede realizar a través de varias
aproximaciones experimentales. Ejemplos mas significativos son los
experimentos en columna para muestras compactadas y en batch para
muestras dispersas (EPA, 1999; OECD, 2000; ASTM, 2001).

Los ensayos de sorcién en columna han sido disefiados para estudiar procesos
de difusién y sorcién de los contaminantes a través de una columna de suelo
en la que se ha mantenido, o se ha simulado, la estructura original del suelo, y
en la que la relacién sodlido-liquido suele mantenerse por debajo de las
condiciones de saturacion del suelo. Asi, esta aproximacién permite evaluar la
interaccion de los metales en condiciones similares a las condiciones de
campo. En esencia, los ensayos de sorcion en columna consisten

habitualmente en adicionar una soluciéon con el metal de interés a través de
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una columna de suelo compactado y determinar la concentracion de metal en
la solucion que eluye a través de la columna. Dependiendo del experimento,
estos métodos pueden presentar inconvenientes como un prolongado tiempo
de duracion de experimento y dificultades en el control de la velocidad de flujo

de la solucién a través del suelo.

Tal como muestra la Figura 1.8, en los ensayos de sorcién en batch, una
cantidad determinada de muestra, por ejemplo suelo, se pone en contacto con
una solucion del metal de interés en una concentracidon conocida (C;) durante
un tiempo establecido. La relacién liquido-sdlido debe permitir que la muestra
esté dispersa y suele ser superior a 10 mL g!. Después de un tiempo de
agitacién establecido, la solucion es separada con el fin de cuantificar la
concentracién de analito que en el equilibrio (Ceq). A partir de esta informacién

puede derivarse la concentracion sorbida en la fase sélida (Csopp)-
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fortificacion sobrenadante
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Periodo de equilibrio Cuantificacién de
metales
Ceq
N— —

Muestra

Figura 1.8. Esquema de experimentos de sorcién en batch.

El uso de la metodologia de sorcidon en batch debe considerar las condiciones
operacionales aplicadas en el laboratorio (por ejemplo, temperatura, pH,
tiempo de equilibracion, composicion de la solucidn de contacto y relacidon
liquido-sélido), ya que una pequefia variacion en dichas condiciones puede
comportar cambios importantes en la determinacién del coeficiente Ky Sin
embargo, cuando se mantienen las condiciones del experimento, es una
excelente herramienta de comparacién del comportamiento del mismo metal
en distintas matrices o de distintos metales en una misma matriz. Una
desventaja de esta metodologia es que las reacciones involucradas en el

proceso de sorcién no se producen en el entorno quimico real del suelo, por
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ejemplo, respecto a la relacién liquido-sélido, que en este tipo de ensayos a

menudo resulta ser muy elevada.

Con todo, la simplicidad de esta aproximacion la hace aplicable no solamente a
muestras de suelo, sino a otras matrices sdlidas de interés ambiental
relacionadas con los suelos, como por ejemplo, sedimentos. En los Ultimos
afios, esta metodologia también ha sido utilizada para la evaluacion de la
capacidad de sorcion de materiales de diferente origen para ser utilizados
como enmiendas en suelos contaminados como son la espuma azucarera,
CaCOs, arcillas, zeolitas, cenizas, y materiales de origen organico como
residuos de industrias alimentarias, compost y biochars (Moreno et al., 2001;
Hamon et al., 2002; Mdllerova et al., 2003; Nwachukwu y Pulford, 2008; Tong
et al., 2011; Gonzalez-Nufez et al., 2012).

1.3.2. Isotermas de sorcion

Las isotermas de sorcidn son consideradas una herramienta util para examinar
la variacidon de la sorcion de un metal en el suelo a medida que aumenta la
concentraciéon del metal y, por lo tanto, extraer informacion sobre los
mecanismos de sorcidén implicados. Para construir una isoterma de sorcién es
necesario realizar experimentos conducentes a evaluar el efecto de la
concentracién en el valor del coeficiente Ky (Sposito, 1980). Con los datos de
Csorp Y Ceq Obtenidos para diferentes concentraciones iniciales de metal, se
construye una isoterma de sorcidn a través de representaciones graficas tales
€como Coorp VS. Coq 0 Ky vs. Coorp (Figura 1.9). A partir del grafico Coomp VS. Ceg,
las isotermas de sorcidon suelen ser clasificadas en funciéon de la forma de la
curva. Tal como muestra la Figura 1.9, la clasificacion mas habitual distingue
cuatro tipos de isotermas: L (Langmuir), C (lineal), H (alta afinidad) y S
(sigmoidal) (Giles et al., 1974). Existen también isotermas de sorcién que no
se ajustan a ninguna de estas formas, sino que presentan un comportamiento
que puede ser descrito como una combinacién de dos tipos de isotermas de

sorcion.
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Las isotermas de sorciéon de tipo L se caracterizan por un aumento de la
sorcion al aumentar la concentracion inicial, de forma lineal a bajas
concentraciones, hasta alcanzar un valor de C, casi constante a elevadas
concentraciones. Para estas isotermas, el hecho de que K; disminuya de forma
constante al aumentar la C,,, sugiere una progresiva saturacion de la

superficie de sorcidn hasta alcanzar un maximo de sorcién.

Las isotermas de tipo C indican que la distribucién del soluto entre la fase
sblida y liquida se mantiene constante para un intervalo amplio de
concentraciones, lo que implica valores de K, también constantes (Hinz, 2001;
Sparks, 2003).

Las isotermas de tipo H, de forma parecida a las de tipo L, muestran un
aumento de la G con una elevada pendiente a bajas concentraciones y
menor pendiente a concentraciones elevadas. Sin embargo, si se observa la
representacion Ky vs. Csp Se puede deducir que, a diferencia del tipo L, la
disminucién de K, frente a Cs» presenta dos zonas, lo que indica
heterogeneidad en los sitios de sorcidn, asociadas cominmente a la formacion
de complejos de esfera interna, caracterizados por una gran afinidad entre el

soluto y la fase sélida.

Finalmente, en las isotermas de tipo S, la C,.» €s baja a bajas concentraciones
y aumenta al incrementar la concentracion de analito, lo que se traduce en un
aumento de K, con la concentracién. Este tipo de isotermas puede estar
asociada a dos mecanismos muy diferentes: (i) a interacciones cooperativas
soluto-soluto (Giles et al., 1974), generalmente observadas en la sorcién de
compuestos organicos, o (ii) a la presencia de reacciones de competicidon
dentro de la solucién, donde un ligando en solucidon compite por el metal a
bajas concentraciones. En el segundo caso, a concentraciones mas elevadas,
el ligando se satura y se produce un aumento en la sorcidn en la fase sélida. El
punto de inflexién de la curva indica la concentracién en la cual la sorcién del
metal sobre la superficie supera a la complejacién producida por el ligando en

solucién (Limousin et al., 2007).
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Figura 1.9. Clasificacion de isotermas de sorcion.

Hay que tener en cuenta que esta clasificacion de las isotermas basada en la
forma de la curva es totalmente cualitativa y no permite derivar de forma
directa parametros que permitan la comparacidon cuantitativa entre sistemas
(Hinz, 2001). Es por esta razén que se han desarrollado distintos modelos
matematicos que permiten describir y parametrizar de forma general las

isotermas de sorciéon de metales en suelos/matriz de interés ambiental.
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1.3.2.1. Modelo de Langmuir

El modelo de Langmuir fue utilizado originalmente para describir la sorcion de
gases sobre sdlidos, pero en la actualidad se ha utilizado ampliamente en la
descripcion de la interaccidon entre metales y superficies de distinta naturaleza,
como por ejemplo suelos, sedimentos y enmiendas (Johnson et al., 2002;
Sastre et al., 2006; Selim y Zhang, 2012).

El modelo de Langmuir describe satisfactoriamente las isotermas de tipo L.
Este modelo considera que la sorcidn es un proceso reversible y que ocurre en
una superficie plana, la cual presenta un nimero definido de sitios idénticos,
en los cuales sélo se puede enlazar un analito. Una vez sorbidos, los analitos
no interaccionan entre ellos en la superficie y no presentan movimiento lateral.
Debido a que los sitios son idénticos, la energia de sorcidn es la misma para

todos los sitios de sorcion y no depende de la saturacion de los sitios.

El modelo de Langmuir se describe a través de la siguiente expresion:

bK,Ceq
Csorp = =
sorb (1 + KLCeq) (2)

donde K; es la constante de Langmuir que se relaciona con la energia de
enlace y se puede asociar a una constante de sorcién modificada por el pH del
medio (Stumm, 1992), y el pardametro b es la concentracidon maxima de
analito sorbida por la superficie (mol kg!) que permite predecir la capacidad

maxima de metal sorbido en el suelo.

La complejidad y heterogeneidad de las interacciones en sistemas suelo-agua
puede dar lugar a isotermas de sorcion que no se ajustan al modelo de
Langmuir si una o mas de las suposiciones del modelo no se cumplen. Por
ejemplo, el numero de sitios de sorcion puede ser dependiente de la
concentracion de metal o pueden existir reacciones competitivas o
interacciones soluto-soluto que limiten la aplicabilidad de este modelo. A pesar
de esto, es un modelo suficientemente robusto para permitir la comparacién

entre sistemas que presentan isotermas de sorcion de tipo L.
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1.3.2.2. Modelo de Freundlich

El modelo de Freundlich también fue desarrollado inicialmente para describir la
sorcién de un gas sobre una superficie con sitios de sorcion de diferente
afinidad. Al igual que el modelo de Langmuir, este modelo ha sido
ampliamente utilizado para describir la interaccién de metales en diferentes
matrices y permite la comparacion entre diferentes sistemas (Saeed et al.,
2005; Sastre et al., 2006; Krishnani et al., 2008; Chen et al., 2011).

El modelo de Freundlich considera la posibilidad de la existencia de sitios
heterogéneos sobre la superficie con una afinidad diferente respecto al analito
de interés. Este modelo no considera un nimero maximo de sitios de sorcion,
por lo que no permite la determinacién de la concentracion maxima de analito

sorbido sobre la superficie.

El modelo de Freundlich se representa por la siguiente expresion:

Csorp = Kfcé\i] (3)

donde K; es la constante de adsorcidn de Freundlich, que describe la
distribucion del analito entre las distintas fases del sistema, y N es una medida
de la heterogeneidad de los sitios de sorcidon (Sposito, 1980). Un valor de N<1
indica una elevada afinidad entre soluto y sorbente a bajas concentraciones y
representa adecuadamente una isoterma de tipo H, mientras que un valor de
N>1 para metales esta asociada a una inhibicién de la sorcién por reacciones
de competicién dentro de la solucién, asociado a isotermas de tipo S. Si el
valor de N=1, situacion indicativa de sitios de igual afinidad, la ecuacion de
Freundlich define un modelo lineal de sorcion, donde la K; es igual al
coeficiente K, (Selim, 1992).
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1.3.2.3. Modelo de NICA-Donnan

A pesar de que los modelos de Langmuir y Freundlich han sido ampliamente
aplicados para describir las isotermas de sorcién de metales pesados en
matrices ambientales como suelos y fases minerales, para el caso especifico
de matrices altamente organicas se han desarrollado modelos alternativos que
contemplan la interaccién entre las SH y los cationes metalicos. Las HS, entre
ellas FA y HA, poseen diferentes grupos funcionales, los cuales tienen la
capacidad de formar complejos con metales. Entre estas funcionalidades, los
grupos fenol y carboxilo son los que contribuyen en mayor medida a enlazar
cationes. Los primeros modelos desarrollados resolvian con éxito la descripcién
de parametros dependientes de un solo metal, pero no contemplaban la
competicion entre cationes por los sitios de sorcion o el efecto de la fuerza
idonica y del pH (Kinniburgh et al., 1999). Idealmente, las constantes de
afinidad deben ser una propiedad intrinseca de las HS y no dependiente de las
condiciones experimentales, como eran consideradas en los primeros modelos.
Desde los afios 90 hasta la fecha se han desarrollado diversos modelos que
intentan describir las interacciones HS-metal, los cuales son mas complejos
gue los anteriores y contienen un gran niumero de parametros, atendiendo a la
complejidad de las HS en cuanto a sitios de enlace, la presencia de
interacciones electrostaticas y la estequiometria variable de las reacciones HS-

cation (Koopal et al., 1994; Tipping and Hurley, 1992).

Interacciones electrostaticas

En esta aproximacién, las sustancias humicas son consideradas como
particulas penetrables caracterizadas por una carga negativa, la cual provoca
una acumulacién de especies catidnicas en las cercanias de la HS debido a la
atraccion de tipo couldmbica entre la carga de la HS y los iones de carga
positiva. Las interacciones electrostaticas son dependientes de la fuerza idnica
y consideran la posibilidad de interacciones de largo alcance, por ejemplo la
unién de un cation a un sitio carboxilo puede afectar la interaccidén asociada a
otros sitios de interaccion debido al cambio en el potencial electrostatico de la

superficie.
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Interacciones especificas

Como se menciond anteriormente, las HS presentan una gran cantidad de
grupos funcionales que tienen una alta afinidad por cationes metalicos, por lo
que es necesario describir este tipo de interacciones mediante ecuaciones que
consideren el niumero total de sitios disponibles, la afinidad entre la HS y el
cation y las reacciones de competicion entre los metales por los sitios de
sorcion. Otro aspecto a considerar es la heterogeneidad intrinseca de las HS,
que da lugar a sitios de sorcidon de diferente afinidad respecto a los cationes,
que dependeran del entono quimico en que se encuentren los grupos
funcionales de las HS. En consecuencia, los modelos de interaccion deben
incorporar algun grado de heterogeneidad en la afinidad para dar cuenta de la

variabilidad en los sitios de sorcién (Koopal, et al., 2005).

Desarrollo del modelo de NICA-Donnan

El modelo de NICA-Donnan considera interacciones especificas entre HS-
cation, asociadas a la formacidon de enlaces quimicos entre los grupos
funcionales negativos de la HS y los cationes en solucién (complejacion,
intercambio i6nico, etc.) y también la interaccion electrostatica no especifica,

entre la carga de la HS y las especies cargadas presentes en la solucion.

Las interacciones especificas se basan en el modelo de NICA (Non-Ideal
Competitive Adsorption) y su derivacion comienza a partir de la ecuacién
normalizada de Hill (Van Holde, 1985), que representa una extensién al

modelo de Langmuir y se describe mediante la siguiente ecuacion:

(Kic)™

Qi'L - 1+ (KiCi)ni (4)

Donde L indica que los sitios de enlace sobre la superficie son homogéneos, 6;,
es la fraccion de sitios de sorcidon ocupados por la especie /i, K; es la constante
de afinidad para cada especie i enlazada al sitio de sorcidn y ¢ es la
concentracion de la especie i en solucion. El parametro n; corresponde a la
estequiometria de union del componente i. Si n;=1, cada sitio de sorcién es

ocupado por una molécula de i y la ecuacion de Hill se reduce a la expresiéon
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de Langmuir. Si n;>1, la cantidad de i sorbida es mayor que el nimero de
sitios, lo que refleja sorcidbn cooperativa, mientras que si n;<1 refleja

coordinacion multidentada de la especie i.

Para calcular la cantidad de i6n sorbido (Q;,) es necesario conocer el nimero
total de sitios disponibles (Qmax,., €n mol kg™!) sobre la HS, lo cual se obtiene

mediante la siguiente expresién:

Qi,L = nigi,L Qmax,L (5)

En el caso de sistemas multicomponente, la ecuacion de Hill puede ser
generalizada de la misma manera que la ecuacidon de Langmuir, resultando la

siguiente expresion (Koopal et al., 2001):

6. = (Kicp)™  Xi(Kicp)™
iL

" DiKic) 1+ Ty (6)

Considerando la heterogeneidad intrinseca de las HS, el modelo de NICA
incorpora un término que representa la distribucion continua de sitios de
sorcién, mediante la ecuacion de Sips (Sips, 1948), obteniéndose la siguiente
expresion para la fraccién de sitios ocupados.

6ir = Z(Kici)";. (Zi(KiCi)ni)é , )
i(Kic)™ 1+ (Bi(Kic)™)

donde p indica la heterogeneidad intrinseca de las sustancias himicas y 6,r
representa la fraccidén de sitios ocupados respecto a la cantidad total de sitios.
Para calcular la cantidad total de sitios (Qmax,r, €n mol kg) es necesario definir
un ion de referencia. En el caso del modelo de NICA-Donnan se ha elegido el
proton para este fin, con lo cual Qnay,r €s determinado respecto a los protones
(Qmax,#), que se relaciona con la cantidad de componente /i sorbido (Q;)
mediante la siguiente ecuacién.

n;

Qi = 0: () Crmacs (8)

Ny
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Combinando las ecuaciones (7) y (8) y definiendo dos sitios diferentes de

sorcion (1 y 2) se deriva la ecuacién de NICA.

0 =" 40 , Kac)™  [iKnc)" ™
Py, MM R (Kp et 1+ [i(Kip )]
107 (Kizci)"e2 [Xi(Kipc)™2]P2

N2

* * *
QmaxZ.H Zi(KiZCi)niz 1+[2i(Ki2Ci)ni2]p2

Esta ecuacion representa la distribucion de afinidades en la sustancia himica
como la suma de dos términos: un sitio de afinidad baja (1), relacionado con
los grupos carboxilo y un sitio de afinidad alta (2), asociado con los grupos
fenol, donde sus afinidades medianas son representadas por K; y K,
respectivamente. La amplitud de la distribucién de afinidades es determinada
por el parametro de heterogeneidad intrinseca p (0<p<1), el cual es
caracteristico de la sustancia humica (Kinniburgh, et al., 1996). El parametro
de no idealidad n; esta relacionado con la estequiometria de la reaccién tal
como se ha mencionado anetriormente. En el caso de la interaccién de HS con

los cationes metalicos, el parametro n; es usualmente inferior a 1.

Asi como las interacciones especificas son descritas a través del término de
NICA, las interacciones electrostaticas requieren un modelo adecuado. De este
modo, el modelo de NICA-Donnan describe este tipo de interacciones

mediante la ecuacion de Donnan.

En esta aproximacion, las HS son consideradas como particulas penetrables
caracterizadas por una carga neta negativa. El modelo de Donnan asume que
la interaccidon electrostatica es descrita por un potencial constante en las
inmediaciones de la sustancia humica (volumen de Donnan, Vj), mientras que
fuera del volumen de Donnan, el potencial es cero. El valor del potencial
electrostatico depende de la compensacién de cargas en el interior del

volumen de Donnan, mediante una condicién de electroneutralidad:

q -
V—D'i'zzi(cm—ci)—o (10)
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Donde g es la carga neta de la sustancia hiumica (eq kg), z es la carga del
ion i, cp; y ¢; son las concentraciones del ion i en el volumen de Donnan y en el

seno de la solucién, respectivamente y V, es el volumen de Donnan (L kg™).

La dependencia del volumen de Donnan respecto a la fuerza idnica (I) también
debe ser incorporada para representar el comportamiento de la compensacién
de la carga negativa de las sustancias humicas respecto a cambios en la

concentracidon de iones en solucion.

logVp = b(1 —logl) — 1 (11)

donde b es obtenido a través del ajuste de datos experimentales respecto a la
carga total en diferentes sustancias himicas en funcidn de la concentracion de
protones a diferente fuerza idnica (Benedetti et al., 1996). Dado que el valor
de b es positivo, un aumento en la fuerza idnica estd asociado a una

disminucién del volumen de Donnan.

Las concentraciones de las especies en el volumen de Donnan y en el seno de

la solucién estan relacionadas a través de la siguiente ecuacion:

Cpi = XC; (12)

donde es el factor de Boltzmann relacionado con el potencial de Donnan yp:

ey,
x=exp(——=> (13)

kT
En esta ecuacion e es la carga del electron, k es la constante de Boltzmanny T
es la temperatura en K. a partir de las ecuaciones (12) y (13) se puede
deducir que a mayor potencial de Donnan, mayor es el factor vy, por lo tanto,
mas distintas son las concentraciones entre el volumen de Donnan y el seno

de la solucion (Koopal, et al., 2005).
Debido a que la ecuacién de NICA determina la cantidad de ion sorbido para

cada componente, también modifica la carga total en la sustancia humica y la

fuerza idnica, los cuales son parametros asociados con el término de Donnan.
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Por otra parte, las interacciones electrostaticas modificaran las
concentraciones en la fase de Donnan, que a su vez participan en la ecuacién
de NICA. De este modo, ambas expresiones estan relacionadas y deben ser

resueltas de manera iterativa.

Comparacion del modelo NICA-Donnan respecto a otros modelos de

sorcion

En la actualidad, es posible destacar tres tipos de modelos que han
demostrado ser adecuados para el estudio de sistemas HS-catién. El modelo
WHAM (Windermere Humic Aqueous Model) (Tipping y Hurley, 1992; Tipping,
1998), el modelo SHM (Stockholm Humic Model), desarrollado por Gustafsson
(2001) y el modelo NICA-Donnan (Benedetti et al., 1995; Kinniburgh et al.,
1999). Los tres modelos asumen dos tipos de términos para la descripcion de
las interacciones especificas y electrostaticas, aunque su formulacion difiere en
cada caso (Tabla 1.1).

Respecto a las interacciones especificas, los modelos son separados en dos
grupos: como se menciond anteriormente, el modelo de NICA asume una
distribucion continua de afinidades para describir el efecto de la variabilidad en
la afinidad entre sitios de sorcidn asociada a la heterogeneidad intrinseca de
las HS. Esta caracteristica de las HS es representada mediante la
incorporacién del parametro de heterogeneidad p, donde Kiy 2 es la afinidad
mediana de dicha distribucidon respecto al componente i. Por otra parte, los
modelos WHAM y SHM contemplan un ndmero mayor de sitios de sorcion,
donde cada uno de ellos es caracterizado por una constante de afinidad propia

(modelos de distribucidn discreta de sitios).

Tabla 1.1. Principales diferencias entre modelos de interaccidon HS-catién.

Modelo Distribucion de Interacciones
afinidades electrostaticas
NICA-Donnan Continua Modelo de Donnan
WHAM Discreta Modelo de Donnan
SHM Discreta Modelo de Stern
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Tanto el modelo de NICA-Donnan como el modelo WHAM describen las
interacciones electrostaticas mediante potenciales derivados del modelo de
Donnan. Por otra parte, el modelo SHM describe las interacciones
electrostaticas a través del modelo de Stern, el cual supone dos capas de
interaccidon, una capa interna donde tienen lugar las interacciones de tipo
especifico HS-catién y una capa externa o difusa, donde tiene lugar la
interaccién electrostatica. El potencial generado en la capa difusa depende de
la carga de la capa interna, su superficie y de la capacitancia de la doble capa.
En comparacion con el modelo de la capa de Stern, el modelo de Donnan es

mas simple ya que asume un potencial constante en las cercanias de la HS.

Debido a su amplia aplicacién sobre sustancias humicas e incluso suelos
(Cances et al., 2003; Gustafsson y Kleja, 2005; Plaza et al., 2005; Xiong et
al., 2013), el modelo de NICA-Donnan ha permitido describir
satisfactoriamente la interaccion HS-metales en un conjunto de sistemas
diversos, aunque siempre caracterizados por un alto contenido de HS. La
disponibilidad de parametros tabulados para los metales de interés en este
trabajo hace que este modelo sea interesante para profundizar en el estudio
de las interacciones entre HS y metales pesados para los sistemas tratados en

esta investigacion.

36



1.3.3. Experimentos de laboratorio para cuantificar los procesos de

desorcion

Los experimentos de sorcidn no son suficientes para describir la interaccion de
los metales en suelos y otras matrices ambientales. Tanto si las muestras
proceden de experimentos de sorcidn controlados, como si se trata de
muestras en las que los metales se han incorporado por episodios de
contaminacion, es necesario realizar experimentos de desorcidon con el objetivo
de determinar la fraccién del metal reversiblemente sorbida o estimar la

fraccion removilizable en las muestras contaminadas.

1.3.3.1. Extracciones simples y secuenciales

La cuantificacion de la fraccién reversiblemente sorbida en la fase sélida de
muestras ambientales, principalmente suelos y sedimentos, se realiza
habitualmente a través de la aplicacion de extracciones simples o
secuenciales, ya sean en muestra compacta (experimentos en columna) o en
muestras dispersas (experimentos en batch) (Jackson et al., 1984; ASTM,
2014). Los diferentes métodos de extraccidon intentan simular las reacciones
quimicas que pueden producirse en el medio ambiente y que tienen influencia
directa sobre la movilidad de los metales pesados (Sahuquillo et al., 2002). Es
importante tener en cuenta que la informacion que se obtiene de los
procedimientos de extraccion es operacional, ya que depende tanto de las
condiciones experimentales como del tipo y concentracion del agente
extractante, tiempo de interaccion y relacidon liquido-sdlido, entre otras

variables significativas.

En las extracciones simples se utiliza un Unico agente extractante para
solubilizar los elementos asociados a una fraccidén de interés. ComiUnmente, las
condiciones de extraccion permiten determinar las fracciones de metal
facilmente solubilizable, intercambiable o removilizable por una leve
modificacion de algunas de las propiedades de las muestras ambientales, tales
como el pH. En algun caso, dichos procedimientos han sido incluidos en
legislaciones sobre la definicién y gestién de suelos contaminados (DIN, 1995;
Quevauviller, 1998).
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Existe un gran nimero de procedimientos de extracciones simples para suelos
y sedimentos, que se agrupan en funcion de la naturaleza del extractante
utilizado, como por ejemplo agentes complejantes como DTPA (0,005 mol L)
y EDTA (0,01-0,05 mol L), empleados para determinar la fraccidn
intercambiable y que puede asociarse a la fraccion de metal disponible para las
plantas por absorcion radicular (Hooda, 2010). También se utilizan
disoluciones salinas no tamponadas, como CaCl, (0,01-0,1 mol L), NH,NO;
(0,1-1 mol L) o NaNO5; (0,1 mol L?), las cuales permiten estimar la
disponibilidad de los elementos traza por solubilizacidn o intercambio
(Pickering, 1986; Pueyo et al., 2004; Feng et al., 2005), o extractantes acidos,
tales como HCl (0,1-1 mol L?), HNOs; (0,43-2 mol L?!) o CH;COOH
(0,1 mol L), que removilizan metales pesados previa solubilizacién de
componentes de la matriz debido a la disminucién de pH (Novozamsky et al.,
1993; Giancoli Barreto et al., 2004).

Las extracciones secuenciales se utilizan para estimar la asociacion de
elementos traza a diferentes fracciones que componen la fase sdlida.
Inicialmente, las extracciones secuenciales fueron desarrolladas para estudiar
la distribucion de metales en sedimentos (Tessier et al., 1979), vy
posteriormente fueron aplicadas para estudios en suelos, en los cuales se
modificaron las condiciones experimentales y extractantes (Lopez-Sanchez et
al., 2002). Esta aproximacién experimental se basa en el uso sucesivo de
agentes extractantes con una capacidad solubilizadora creciente, basadas en
cambios de pH o del potencial redox. Existen numerosos esquemas de
extraccion secuencial descritos en la literatura (Salomons y Forstner, 1980;
Forstner, 1985), que se diferencian principalmente en el nimero de fracciones
consideradas en el suelo, en el tipo de extractante utilizado y, por ultimo, en
las condiciones en las que se lleva a cabo el procedimiento. En este sentido,
un grupo de expertos del Community Bureau of Referece (BCR), desarrolld y
armonizd un protocolo de extraccion secuencial en tres pasos (metal
intercambiable y extraible en medio acido; metal extraible en un medio
reductor; y metal removilizable en un medio oxidante) (Ure et al., 1993).
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1.3.3.2. Extraccion a pH controlado

Debido al rol fundamental del pH en la movilidad de los metales pesados, se
han desarrollado diferentes procedimientos de extraccion basados en esta
variable. Una de las metodologias utilizadas en la actualidad son las
extracciones a pH controlado, las cuales fueron desarrolladas inicialmente para
investigar la movilidad de los metales pesados en materiales de construccion
(Cappuyns y Swennen, 2008) y posteriormente aplicados a suelos y diferentes
matrices. Considerando el gran nimero de ensayos de lixiviacién existentes en
la actualidad (Kosson et al., 2002), estos han sido armonizados bajo los
protocolos propuestos por el Comité Europeo de Normalizacion (CEN). Entre
los test propuestos, destacan las extracciones simples realizadas
simultdneamente a varios valores de pH (extracciones de pHgs) para
determinar la fraccion de metal removilizable en un intervalo de pH de interés
(Van der Sloot et al., 1996; CEN/TS, 2006).

El test de pHat consiste en generar una suspensidon de cierta cantidad de
muestra establecida en agua en una relacién liquido-sélido de 10 mL g™. La
suspensidn se ajusta a un pH determinado mediante la adicién de acido o base
y se agita durante un tiempo establecido, como se muestra en la Figura 1.10.
Los tiempos de agitacion para este tipo de ensayos ha sido establecidos en
funcion del tamafio de particula, por ejemplo, para muestras con un tamafio
de particula menor a 2 mm se han propuesto 7 dias (Kosson et al., 2002).
Durante el test de lixiviacidn, el pH debe ser controlado para que se mantenga
constante mediante la adicién de acido o base de concentracién moderada.
Pasado el tiempo de agitacion, la suspension es separada y en el extracto se

determinan los elementos de interés.

—] —J

Adicion de agua Agitacion durante 7 Separacion del
(10 mLgt) dias sobrenadante
Ajuste de pH con Control continuo de Determinacién de
HNOs 0 NaOH pH elementos de interés
y pH
— — —
Muestra

Figura 1.10. Extraccion a pH controlado.
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1.4. Gestion de suelos contaminados

La evaluacion y gestion de suelos susceptibles de estar contaminados es un
proceso complejo que incluye la determinacion de las concentraciones de los
contaminantes, la evaluacién de los riesgos asociados y, si asi lo requieren los
resultados de estas etapas previas, el disefio de estrategias de actuacidn.
Antes del disefio de cualquier protocolo para el tratamiento de suelos
contaminados, es necesario establecer parametros que permitan cuantificar el

riesgo asociado a la contaminacién de un emplazamiento.

La evaluacion de riesgo de un suelo potencialmente contaminado se lleva a
cabo mediante la comparacion de los contaminantes con los niveles de
referencia (NR) de la legislacidn correspondiente. Los niveles de referencia
corresponden a la concentracion de una sustancia contaminante en el suelo
que no comporta un riesgo superior al maximo aceptable para la salud
humana o los ecosistemas. Los NR se establecen principalmente en funcién del
fondo geoquimico y, en algunos casos, en funcidn de las caracteristicas del
suelo, uso del suelo, del tipo de contaminantes y las vias de exposicién. De
este modo, los niveles de contaminantes establecidos en los NR en diferentes
legislaciones diferiran debido a las caracteristicas propias de los suelos de cada

territorio.

A modo de ejemplo, la Tabla 1.2 presenta los niveles de referencia
establecidos para metales pesados en suelos agricolas, correspondientes a
diferentes paises y dos comunidades auténomas espafiolas, ya que como se ha
comentado anteriormente (seccion 1.1.1), en Espafia la legislaciéon actual
delega en cada Comunidad Auténoma el establecimiento de los NR. En la tabla
se evidencian importantes diferencias entre los NR propuestos por diferentes
paises, lo cual se debe principalmente al distinto fondo geoquimico que
muestran los diferentes metales en cada pais o region. Como se observa en la
Tabla 1.2, los NR establecidos en Andalucia y Catalufia tienen diferentes
valores. En el caso de la legislacion Andaluza, se observa un intervalo de
valores, ya que los niveles para suelos de uso agricola estan establecidos
dependiendo del pH de suelo. En el caso de Holanda, los NR han sido

establecidos en funcién del contenido de arcillas y materia orgéanica.
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Tabla 1.2. NR para metales pesados en suelos agricolas segun diferentes

legislaciones.

Metal
Cd Cu Ni Pb Zn
Andalucia® 2-3 50-100  40-50 100-200  200-300
Australia? 3 100 60 600 200
Cataluiia® 2,5 90 45 60 170
Alemania® 2 50 100 500 300
Reino Unido* 1 50 30 50 150
Holanda® 0,8 36 35 85 140
Canada® 1,4 63 50 70 200

(*Junta de Andalucia, 1999; 2NEPC, 1999; 3ARC, 2014; “Galan y Romero, 2008; °Brus et
al., 2009; 5CCME, 2014)

La comparacion entre los niveles de concentracion de contaminantes en el
suelo y los niveles de referencia, sin duda proporciona informacién importante
acerca de la problematica ambiental, pero los NR se basan en la determinacion
del contenido total del metal, sin considerar que los metales pueden
encontrarse fijados a los componentes del suelo y resultar de esta manera
poco disponibles. En este sentido, hay paises como Alemania que consideran
el contenido de metal extraible para establecer los criterios de intervencién
(DIN, 1995).

1.4.1. Protocolos de actuacion para declarar un suelo contaminado

No existe un modelo Unico para la declaracién de un suelo contaminado, ya
gue cada region o nacion utiliza su propia estrategia. A modo de ejemplo se
presenta el proceso de gestién de suelos contaminados de la Comunidad
Auténoma de Catalunya. Este se puede dividir en cuatro fases, que se
resumen en el esquema adaptado de la Agéncia de Residus de Catalunya
(ARC, 2014), presentado en la Figura 1.11.
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Fase de reconocimiento
preliminar

Recopilacién de informacion acerca
del suelo potencialmente contaminado

Fase de evaluacion
preliminar
Comparacién directa con los
niveles genéricos de referencia

(NGR)
\4 -
NGR superados NGR no superados =y
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> Estrategias de remediacion
strategi r iaciony ; Suel
acciones de intervencidn uelo

recuperado
Analisis de riesgo residual

Suelo no
remediado

Figura 1.11. Diagrama de la gestion de un suelo potencialmente contaminado
(adaptado de ARC, 2014).

En la primera etapa, llamada Fase de reconocimiento preliminar, se
recopila informacidon que permita valorar la posibilidad de que se haya
producido un episodio de contaminacion significativo en el suelo. Se distinguen

los emplazamientos relacionados con el desarrollo de actividades
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potencialmente contaminantes y los que registran denuncias de vertidos,
accidentes en que estén involucradas sustancias peligrosas o se haya
producido un cambio en el uso del emplazamiento. Si existen indicios de

contaminacién se debe pasar a la siguiente etapa.

En la segunda etapa, denominada Fase de evaluacion preliminar, se debe
reunir informacién que permita determinar si se ha producido una
contaminacion del suelo, considerando las actividades que se desarrollan en
dicho emplazamiento y realizar un analisis que permita comparar los niveles
de contaminacién en el suelo con los niveles genéricos de referencia (NGR)
para los contaminantes en estudio. Una adecuada comparacién con estos
niveles es crucial para asegurar una correcta calificacion de los suelos. Si se
superan los NGR se establece que el suelo estd alterado para ese uso
concreto. Si cambian las condiciones de uso seria necesario volver a comparar

con los NGR vy recalificar el suelo.

Si la concentracién de los contaminantes supera los NGR, se debe proceder a
la Fase de evaluacion detallada. En esta etapa es necesario caracterizar
con precision el foco de contaminacion, determinar el alcance de la
contaminacién y evaluar si el riesgo que comporta la incorporacion del
contaminante en el suelo es aceptable (en este caso se consideraria que el
suelo no estd contaminado) o inaceptable (el suelo se consideraria
contaminado). Finalmente, si el riesgo que implica la incorporacién de un
contaminante en el suelo es inaceptable, se inicia la Fase de recuperacion,
en la cual se deben desarrollar actuaciones de remediacion en el
emplazamiento con el objetivo de eliminar total o parcialmente la presencia de
contaminantes, o al menos disminuir su movilidad. Al final de esta etapa se
evallia el riesgo residual para decidir si la estrategia utilizada para la
recuperacion del suelo ha sido adecuada. Si este riesgo es aceptable el suelo
sera considerado como recuperado y, por el contrario, si el riesgo es

inaceptable habra que volver a replantear las etapas anteriores.
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1.5. Remediacion de suelos

Se estima que existen alrededor de 2,5 millones de emplazamientos
potencialmente contaminados en Europa (Van Liedekerke et al., 2014), los
cuales necesitan ser evaluados a fin de determinar si los niveles de
contaminantes implican un riesgo inaceptable que requiera posteriormente
llevar a cabo estrategias de remediacién. Debido a la gran cantidad de suelos
contaminados a nivel mundial, el desarrollo de técnicas de remediacién de
suelos es un campo cientifico muy activo (Kumpiene, 2010; Bolan et al., 2014;
Paz-Ferreiro et al., 2014). De los estudios realizados a nivel europeo, se han
identificado 1.170.000 sitios potencialmente contaminados, lo que se traduce
en aproximadamente el 45% del total estimado inicialmente, como se muestra

en la Figura 1.12.

Sitios potencialmente contaminados

Identificados

Estimados

r T T T T T
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. sitios x 1000
Sitios contaminados

Remediados
Identificados
Estimados
0 50 100 150 200 250 300 350 400
sitios x 1000

Figura 1.12. Identificacion de sitios potencialmente contaminados y contaminados
(adaptado de Van Liedekerke et al., 2014).

De los sitios que se estiman contaminados, alrededor del 35% han sido

identificados como tales y un 15% ya han sido recuperados mediante
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diferentes técnicas de remediacién. El primer objetivo de este tipo de
estrategias es la eliminacién del contaminante y, si ello no es posible, la
reduccién de su concentracion en la soluciéon de suelo, disminuyendo de esta

manera el riesgo asociado a episodios de contaminacién.

1.5.1. Estrategias de remediacion

Las estrategias de remediacion se pueden clasificar en funcién del lugar en el
cual se realiza el tratamiento: técnicas ex situ e in situ. Las técnicas ex situ
implican la extraccién del suelo contaminado. A continuacién, el tratamiento
del material puede realizarse en el mismo sitio por medio de equipos
instalados en la zona (on site) o en otro lugar, en instalaciones autorizadas
para la recuperacion de suelos contaminados (off site). Las técnicas in situ se
aplican directamente sobre la zona contaminada y no requieren de la
excavacion del lugar afectado, lo que se traduce en un menor costo,
especialmente en el tratamiento de grandes extensiones de terreno. Sin
embargo, la remediacion in situ puede requerir de un mayor tiempo de
tratamiento y presenta dificultades a la hora de evaluar el progreso de la
intervencion, requiriendo de monitorizacion de las concentraciones de
contaminantes en algunos casos.

Las estrategias de remediacion pueden agruparse también segun el tipo de

tratamiento que se aplica sobre el suelo contaminado:

Tratamientos térmicos. Este tipo de tratamiento utiliza calor para
volatilizar, descomponer o incinerar los contaminantes, mejorando la
extraccion de éstos del suelo. Es un tratamiento que se puede realizar in
situ, mediante la inyeccion de vapor en el suelo, o ex situ, donde el
material es calentado. El tiempo que se requiere para la eliminacion de los
contaminantes depende del tipo y concentracion del contaminante, la
extensidon y profundidad de la zona contaminada y el tipo de suelo. Es muy
efectiva para contaminantes volatiles y la principal desventaja de este tipo
de tecnologias en comparacion con otras es su elevado costo de aplicacion
(Volke y Velasco, 2002).
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Tratamientos biolégicos. Utilizan las actividades metabdlicas de ciertos
organismos (microorganismos, hongos, plantas) para eliminar, degradar,
transformar o acumular compuestos contaminantes del suelo. Algunas
especies de plantas son a menudo utilizadas en la remediacién de suelos
debido a su capacidad de descomponer y concentrar contaminantes. Los
tratamientos bioldgicos tienen como principales ventajas el bajo costo de su
aplicacién, que son respetuosos con el medio ambiente y generalmente no
necesitan un tratamiento posterior. Por otra parte, esta metodologia
requiere mayores tiempos de tratamiento y una caracterizacién previa del
suelo, ya que éste debe favorecer el crecimiento de plantas o
microorganismos (Volke y Velasco, 2002). Entre estas técnicas, la mas

empleada en la remediaciéon de suelos es la fitorremediacion.

Tratamientos fisico-quimicos. Este tipo de técnicas de remediacion
modifican las propiedades quimicas y fisicas de los agentes contaminantes
y de los suelos o matrices ambientales que los contienen con el fin de
eliminarlos, transformarlos en compuestos menos tdéxicos, o estabilizarlos
en el suelo. La principal desventaja de esta técnica de remediacién es que
los residuos generados en algunos de estos tratamientos en los que el
suelo es tratado ex situ, deben ser tratados o depositados en vertederos, lo
que se traduce en un aumento del costo (Volke y Velasco, 2002). Como
ejemplo de tratamientos fisicoquimicos, se encuentra el lavado de suelos y

la estabilizacion.

1.5.2. Técnicas de remediacion

La eleccion adecuada de una técnica de remediacion es clave para garantizar
la eficiencia del proceso de remediacidon. En este sentido la eleccién de la
estrategia mas adecuada dependera en gran medida del costo que genere la
aplicacién de la técnica, la localizacion y tamafio de la zona afectada por el
episodio de contaminacién y del tipo de contaminacién presente en el suelo.
Existen muchas técnicas de remediacion descritas en la literatura (Khan et al.,
2004). A continuacidn se describen las estrategias de remediacion mas

utilizadas en la actualidad para metales pesados (Mulligan et al., 2001).
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1.5.2.1. Lavado de suelo

El lavado de suelos es una técnica ex situ que consiste en utilizar soluciones
acuosas para eliminar los agentes contaminantes. Generalmente se utiliza
agua, combinada en algunos casos con alguin agente extractante como EDTA,
acidos organicos como CH3;COOH o acidos inorganicos como H,SO, o HCl. En
este tratamiento, es necesario que el suelo sea excavado y trasladado para su

tratamiento en tanques de lavado.

En la Figura 1.13, se muestra un esquema del procedimiento de lavado de
suelos. En primer lugar, es necesario extraer el suelo para tratarlo,
posteriormente debe ser tamizado para retirar las particulas de gran tamafio y
afadir las soluciones de lavado. La suspension resultante es centrifugada para
separar el limo y las arcillas de la fraccion mas gruesa. La solucion de lavado
debe ser trasladada a una planta de tratamiento de agua para la eliminacién
del contaminante. Las particulas de gran tamafo se pueden tratar mediante
otras técnicas de remediacién como la incineracion o ser depositadas en

vertederos.

Agua reutilizada

‘l' Tratamiento de agua

Aguay 2

reactivos e I— Agua limpia

Tanque de
lavado _—>
Residuos
contaminados
Suelo contaminado Suelo limpio

Figura 1.13. Diagrama de lavado de suelos adaptado de Meuser (2013).
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Finalmente, todas las fracciones deben ser analizadas para determinar si el
agente contaminante se ha eliminado o ha visto disminuida su concentracion
convenientemente. Los residuos en los cuales no se puede eliminar el agente
contaminante son trasladados para ser depositados en vertederos (Meuser,
2013). Entre las limitaciones del lavado de suelos, es importante considerar
que las soluciones utilizadas pueden alterar las propiedades del suelo y el

aumento del costo debido al traslado a vertedero de los residuos generados.

1.5.2.2. Técnicas electroquimicas

Las técnicas electroquimicas se basan en la aplicacion de una corriente
eléctrica continua a través de electrodos incorporados en el suelo (in situ), lo
gue provoca una migracion de diferentes compuestos presentes en la solucidon
de suelo hacia los electrodos, en los cuales son concentrados y posteriormente
extraidos (Van Cauwenberghe, 1997; Paillat et al., 2000). Los procesos de
migracion se deben a mecanismos de electromigracion (movimiento de
especies cargadas hacia el electrodo de signo contrario, a través de un
electrolito transportador), electroosmosis (transporte de especies cargadas y
no cargadas mediante el flujo neto de agua inducido por el campo eléctrico) y
difusién (transporte de compuestos debido al gradiente de concentracién). Su
principal limitacién es el contenido de humedad del emplazamiento
contaminado (sélo funciona con una humedad superior al 10%), los valores
extremos de pH, la variacién de la conductividad eléctrica y el elevado costo

energético (Volke y Velasco, 2002).

1.5.2.3. Fitorremediacion

La biorremediacién es una estrategia de remediacién de bajo costo, bastante
efectiva y sostenible para disminuir los efectos de los contaminantes en
suelos. Entre las técnicas de biorremediacion, la fitorremediacidon es una de las
estrategias mas utilizadas y su principal ventaja es que se lleva a cabo con
una minima alteracion del medio ambiente (Khan et al., 2004; Ruttens et al.,
2006).
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La fitorremediacion es una técnica in situ ampliamente empleada en el
tratamiento de suelos contaminados. Se basa en la utilizacion de plantas para
eliminar, reducir, transformar, degradar o volatilizar los contaminantes a
través de procesos bioldgicos (Kelley et al., 2000). Los mecanismos implicados
en la remediacion de suelos mediante fitorremediacién incluyen
fitovolatilizacidn, fitoestabilizacion, fitodegradacion y fitoextraccion (Ghosh vy
Singh, 2005). A continuacién se describen los mecanismos de fitoremediacion
maéas importantes en la remediacion de suelos contaminados con metales

pesados.

Fitoestabilizacion

La fitoestabilizacion involucra la utilizacion de plantas que minimizan Ia
movilidad de los metales pesados. Estas plantas son capaces de modificar las
propiedades edaficas y microbiolégicas de los suelos, con lo cual los metales
pueden ser acumulados en la raiz, concentrados en la rizosfera o asociarse con
complejos metalicos de baja movilidad, como se observa en la Figura 1.14.
Entre las plantas mas utilizadas en esta técnica se encuentran el vetiver
(Vetiveria zizanoides), Thysanolaena maxima y el neneo (Mullinum spinosu)
(Garbisu et al., 2007; Meeinkuirt et al., 2013).

Fitoextraccion

La fitoextraccion se basa en la utilizacion de plantas para absorber y acumular
los contaminantes en sus tejidos. Esta técnica es empleada para extraer
contaminantes que no pueden ser degradados. En el caso de su aplicacion a
suelos contaminados por metales, se utilizan plantas hiperacumuladoras,
capaces de generar una elevada biomasa en un periodo de tiempo corto
(Padmavathiamma y Li, 2007). Entre las plantas utilizadas cominmente para
descontaminar suelos se encuentran el vetiver (Vetiveria zizanioides), mijo
(Pennisetum glaucum), mostaza india (Brassica juncea) y girasol (Heliantus
anuus) (Elekes, 2014). La fitoextraccion también puede ser mejorada
mediante la utilizacion de agentes quelantes como el EDTA, los cuales
aumentan la movilidad de los metales en el suelo y permiten que estén

disponibles para la captacidon por las plantas (Chen et al., 2004).
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Posteriormente al tratamiento de fitoremediacién, las plantas son cortadas e
incineradas para luego depositar sus cenizas en vertederos, lo cual puede
aumentar el costo de su aplicacion.

Acumulacién en
tejidos

Fitoextraccién
Fitoestabilizacion

Figura 1.14. Fitorremediacion de suelos (adaptado de Kabata-Pendias, 2011).

Si bien la fitorremediacion es Util para tratar grandes superficies de terreno,
esta técnica presenta algunas desventajas, como la limitacion en la
profundidad de la superficie a tratar, que depende del tamafio de las raices de
las plantas empleadas (EPA, 2006).

1.5.2.4. Estabilizacion por adicion de materiales

Esta técnica de remediacion consiste en mezclar el suelo contaminado con
materiales (enmiendas) para disminuir la solubilidad o movilidad del
contaminante (Kumpiene, 2010). Adriano et al. (2004) han propuesto un
nuevo término para este tipo de técnica de remediacion: “remediacion natural
asistida”, bajo este nombre los autores incluyen la adicion de materiales de
bajo costo que son capaces de acelerar la inmovilizacion de metales en suelos
a través de procesos de adsorcién, precipitacion, reacciones redox vy
complejacién, disminuyendo de esta manera la disponibilidad y movilidad de
los contaminantes. Las eleccion de las enmiendas que son adicionadas en la

estabilizacion de suelos debe considerar algunas propiedades como, por
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ejemplo, la capacidad de aumentar la sorcién del contaminante mediante la
complejacion o coprecipitacion de éstos en la mezcla suelo+material
resultante, y asi disminuir su movilidad (Mulligan et al., 2001; Kumpiene,
2010). Las propiedades de los suelos contaminados y la presencia de
contaminaciéon multi-metalica en el emplazamiento pueden dificultar la
eleccién de las enmiendas a ser utilizadas en la remediacion de suelos. Es por
esta razén que muchas veces se recomienda la utilizacién de mas de un tipo
de material para mejorar el proceso de remediacion (Kumpiene et al., 2008).
Otro factor importante a considerar es la afinidad que presentan los metales
por determinadas particulas del suelo, lo cual conlleva a realizar estudios de
determinacion de la afinidad de los contaminantes sobre las diferentes

fracciones del suelo (Kumpiene et al., 2008).

La eleccion del tipo y dosis de material a utilizar en la remediacién de suelos
es clave en su eficiencia. Esta eleccidn se basard en la naturaleza de la
contaminacion, el efecto que puede causar en el suelo la composicidon quimica
del material elegido, su coste, disponibilidad y facilidad de aplicacién al suelo
(Gadepalle et al., 2007; Mench et al., 2007). En general, las dosis utilizadas
de estos materiales en diversos estudios no superan el 10 % (Carter et al.,
2009; Xu et al., 2012; Beesley et al., 2014).

Debido al importante incremento de la generacidon de residuos producidos por
el creciente desarrollo industrial y a la necesidad de racionalizar su
almacenamiento en vertederos y disminuir su impacto ambiental, la utilizacidon
de estos residuos en la remediacién de suelos contaminados es un tema de
creciente interés tanto econémico como cientifico. En este sentido, diferentes
tipos de materiales se han utilizado para inmovilizar metales pesados en
suelos contaminados, como por ejemplo, materiales fosfatados, arcillas,
carbonatos, 6xidos, residuos organicos y subproductos industriales (Kumpiene
et al., 2008; Farrell y Jones, 2010; Soler-Rovira et al., 2010; Gonzalez-Nufiez
et al., 2012; Tang et al., 2014).

En relacion a lo descrito anteriormente, se ha observado que la adicién de

materiales fosfatados como enmiendas disminuye la movilidad del Pb a través

de mecanismos de precipitacion. Otras enmiendas basadas en éxidos de Fe,
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carbonatos y arcillas promueven la inmovilizacién de Cu mediante la formacién
de hidréxidos de Cu o precipitandolo como carbonato, ademas de influir en los
procesos de intercambio cationico y la formacién de complejos en la superficie
de 6xidos de Fe y Mn (Kumpiene et al., 2008). Otros materiales empleados,
como los lodos generados en la industria azucarera (mayoritariamente CaCOs3),
que poseen un pH fuertemente alcalino y elevada capacidad tamponadora han
sido utilizados en la remediacion de metales pesados en suelos. La
inmovilizacién producto del uso de esta enmienda radica en el aumento del pH
de la mezcla resultante (Alvarenga et al., 2008). Estudios relacionados con

materiales de origen organico se describen en la seccion 1.5.3.4.

1.5.3. Uso de materiales organicos como enmiendas para inmovilizar

metales pesados en suelos

En la actualidad, se busca la revalorizacion de residuos industriales y urbanos,
especialmente los de marcado caracter organico, a través de su inclusién en
ciclos de valorizacién tal como su uso como fertilizantes en suelos agricolas o
como enmiendas en suelos contaminados. La presente tesis pretende

contribuir a evaluar la potencialidad de esta ultima estrategia.

1.5.3.1. Residuos organicos

Hasta el afio 2010, los residuos organicos son definidos como “todos aquellos
residuos que, en condiciones de vertido, pueden descomponerse de forma
aerobia o anaerobia, tales como residuos de alimentos y de jardin, el papel y
el cartén” (BOE, 2002). En el marco de la Ley 22/2011, de 28 de julio, de
residuos y suelos contaminados, este concepto fue redefinido como
biorresiduos, los cuales son “residuos biodegradables de jardines y parques,
residuos alimenticios y de cocina procedentes de hogares, restaurantes,
servicios de restauracion colectiva y establecimientos de venta al por menor;
asi como, residuos comparables procedentes de plantas de procesado de
alimentos” (BOE, 2011). El sector primario genera grandes volumenes de
residuos que son caracterizados por su elevado contenido de celulosa, carbono

y nitrégeno (Bernal y Gondar, 2007), tales como los desechos agricolas y
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ganaderos, los restos de poda y de cosechas y el estiércol. El sector
secundario produce también una gran cantidad de residuos organicos, en
especial la agroindustria (vitivinicola, cervecera, azucarera, producciéon de
aceite de oliva, etc.) y la industria textil (Bernal y Gondar, 2007). Finalmente,
el sector terciario genera de forma significativa residuos urbanos y lodos
provenientes de la depuracién de aguas residuales, ademas de restos de
material vegetal provenientes del mantenimiento del paisaje urbano (Perez

Murcia y Moreno Caselles, 2007).

En Espafa, la mitad de los componentes del total de residuos urbanos
generados corresponde a materia organica, como se muestra en la Figura
1.15. Considerando la composicion de los residuos urbanos generados tanto
en Espafia como en la Comunidad Europea, las legislaciones han evolucionado
hacia la mejora de la gestion de este tipo de residuos, estableciendo sistemas
de recoleccidn selectiva y reciclaje, y limitando su disposiciéon en vertederos
(CEC, 1975; CEC, 1991; BOE, 1998). Mas alla de las estrategias de gestion de
residuos y reciclaje, los residuos organicos pueden ser reutilizados con fines
diversos, siendo la aplicacion a suelos agricolas uno de los usos mas
frecuentes. La incorporacién al suelo de la materia organica proveniente de
estos residuos mejora las propiedades fisicas de los suelos agricolas debido a
la formacién y mantenimiento de los agregados del suelo, a causa de la
generacion de complejos humico-arcillosos, con lo cual aumenta la estabilidad
estructural de los suelos y su capacidad de retencidon de agua (Kemper y
Rosenau, 1986; Leroy et al., 2008). Ademas, mejora propiedades quimicas
como la CEC, gracias a los grupos funcionales de la materia organica, su
capacidad tamponadora (Costa et al., 1991), y propiedades bioldgicas,
conducentes a un aumento de la fertilidad al activarse el metabolismo
microbiano (Bulluck et al., 2002).
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Figura 1.15. Proporcion de componentes de residuos sélidos urbanos segun el Plan
nacional de Residuos Urbanos (PNRU) 2000-2006.

1.5.3.2. Compost

A pesar de todos los aspectos positivos que conlleva la incorporacidon de
residuos organicos en los suelos, hay que considerar las desventajas que
produce la utilizacion de un material no estabilizado. El aumento de la
actividad de microorganismos genera productos fitotdxicos, como el amoniaco
y acidos organicos, y la introduccion de agentes patdégenos y compuestos
organicos dafiinos, lo cual comporta un riesgo de contaminacion de los cursos
de agua (Goss et al., 2013). El compostaje de los residuos organicos puede
reducir el volumen de material generado asi como también disminuir
significativamente las desventajas antes mencionadas, ademas de optimizar la
calidad del material obtenido, conservando su contenido de nutrientes.

El compostaje es un proceso biooxidativo controlado de un sustrato organico
heterogéneo sélido, mediante el cual se obtiene un material organico
estabilizado (compost) a partir de materia organica en descomposicion. El
compostaje se inicia con una fase mesofila, en la cual los microorganismos
presentes en los residuos se multiplican y degradan azlcares, lipidos,
proteinas, etc. En esta fase la temperatura del sustrato aumenta hasta 30-
40°C. La segunda fase del proceso de compostaje comprende una etapa
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termogénica, en la cual la temperatura aumenta alcanzando los 70°C, que
permite maximizar el proceso de higienizacion, evitando de esta manera la
proliferacién y diseminacion de patdgenos en el compostaje. Cuando la
temperatura del material ha disminuido por debajo de los 50°C, comienza la
fase final del compostaje o etapa de maduracion. Durante la maduracion se
produce un aumento de la biomasa microbiana (bacterias y hongos) y
lombrices y de esta etapa resulta una materia organica estabilizada y con

elevado contenido de minerales (Zucconi y De Bertoldi, 1987).

Durante el proceso de compostaje de los residuos organicos se producen
grandes cambios fisicoquimicos en la materia orgdnica de partida (Senesi,
1989):

Descenso en la proporciéon C/N, debido al consumo de carbono producto de

la actividad microbiana.

Estabilizacion del pH. En la primera fase del compostaje el pH del material
disminuye debido a la liberacién de &cidos organicos y su degradacion
producto del metabolismo microbiano y producciéon de CO,. Posteriormente,
el pH aumenta a consecuencia de la liberacion de amoniaco producida por
la degradacién de las aminas procedentes de las proteinas presentes en la

materia organica.

Aumento de la CEC, debido a la generacion de materiales con un alto grado

de polimerizacidén, como acidos himicos y fulvicos.

Ademds de los cambios anteriormente mencionados, se produce una
disminucién en el peso y volumen del material original, lo cual es beneficioso

desde el punto de vista de la gestién de residuos (Climent et al., 1996).

Los materiales compostados tienen gran valor agronémico por su contenido en
nutrientes y materia organica. Las caracteristicas del compost lo sitian como
un material versatil que puede utilizarse como acondicionador del suelo o

fertilizante para la agricultura (Perez Murcia y Moreno Caselles, 2007).
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1.5.3.3. Biochars

El biochar es un material sélido que es producido por pirdlisis de biomasa
(madera, estiércol, restos de poda, forraje, cascaras, etc.) a temperaturas
relativamente bajas (300°C<t<700°C) y en condiciones de ausencia total o
concentraciéon reducida de oxigeno (Lehmann y Joseph, 2009). La adicién del
producto obtenido en el proceso de pirdlisis al suelo mejora las funciones de
éstos y contribuye de manera importante a reducir las emisiones de biomasa
que de otro modo se degradarian naturalmente a gases de efecto invernadero
(Lehmann et al., 2006; Lehmann y Joseph, 2009). El biochar, ademas tiene el
valor afladido de poder almacenar carbono de forma apreciable y, debido a su
estructura altamente porosa, puede contribuir a la mejora de la calidad del
suelo mediante el aumento de la retencién de agua y nutrientes. Asi, el uso de
biochar se puede considerar una estrategia sencilla y prometedora para

combatir el cambio climatico.

Las caracteristicas fisicoquimicas de los biochars dependen no sélo de las
caracteristicas de los sustratos de partida sino también de las condiciones de
pirdlisis. Este proceso tiene una duracién variable en funcién de la temperatura
utilizada (Mohan et al., 2006). La pirdlisis rapida es utilizada para producir
biocombustible a partir de biomasa, mientras que la pirdlisis lenta e intermedia
favorece la produccién de biochar. En estos dos procesos, el tiempo de
residencia de la biomasa en el reactor puede ser de horas a dias (Mohan et al.,
2006).

Durante la pirdlisis de la biomasa, la materia organica experimenta
descomposicion térmica, liberando gases y compuestos volatiles. Ademas, se
producen cambios significativos en su estructura, que se vuelve fuertemente
aromatica, pudiendo adoptar estructuras planas de tipo grafito (Schmidt vy
Noack, 2000). Debido a su estructura recalcitrante, los biochar son muy
resistentes a procesos de oxidacion quimica y térmica y fotoxidacion
(Skjemstad et al., 1996). Los biochar producidos a temperaturas elevadas
(500°C<t<700°C) contienen alrededor de 90% de carbono en su composicion,
un bajo contenido de hidrogeno y oxigeno y presentan superficies especificas
superiores a 300 m? g’! (Chun et al., 2004; Chen et al., 2008; Keiluweit et al.,
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2010). La disminucién del porcentaje de hidrogeno y oxigeno con la
temperatura de pirolisis genera una disminucién en las proporciones H/C y
0O/C, lo cual es utilizado como indicativo del elevado grado de aromaticidad de
estos materiales (Chen et al., 2008). Por el contrario, los biochar producidos a
temperaturas entre 300°C y 400°C contienen un menor porcentaje de carbono
y un mayor contenido de hidrogeno y oxigeno.

Los procesos de ruptura y formacion de enlaces que ocurren durante el
proceso de produccién de biochar generan diferentes grupos funcionales en la
superficies de estos materiales, como por ejemplo, grupos carboxilo, carbonilo,
fenol, amino éster, etc., como se ilustra en la Figura 1.16. Estas
funcionalidades explican la capacidad de los biochar para interaccionar con
distintos compuestos organicos e inorganicos y sus propiedades acido-base
(Uchimiya et al., 2011). En funcién del pH del medio, la superficie de un
biochar ostentara una carga de positiva o negativa, lo que induce cambios en

su hidrofobicidad y polaridad.

Fosforico

HO——P ——OH o Carbonil

sUs

Lactona

Anhidrido

Pirano

Figura 1.16. Representacidn de las funcionalidades organicas presentes en biochar.



El biochar ha sido ampliamente utilizado en la agricultura, ya que su
incorporacion en el suelo favorece el aumento del pH y de la disponibilidad de
nutrientes para las plantas, aumenta la CEC del suelo y promueve procesos
que mejoran la estructura del suelo y su capacidad de almacenamiento de
agua (Glaser et al., 2000; Fowles, 2007; Basso et al., 2013).

A pesar de todos los beneficios que puede producir la incorporacion de biochar
en un suelo, es importante tener en cuenta que los biochars pueden contener
sustancias contaminantes como metales traza y compuestos organicos téxicos.
La presencia de estas especies depende fuertemente de los materiales de
partida (Lehmann et al., 2006; Maraseni, 2010). Varios investigadores han
determinado la presencia de metales pesados como Cd, Cr, Cu, Mn, Pb y Zn en
biochars, aunque en bajas concentraciones lixiviables (Hossain et al., 2011).
Por lo tanto, éste es un aspecto a evaluar antes de plantear su utilizacion para

la remediacion de suelos contaminados.

1.5.3.4. Aplicaciones ambientales de residuos organicos, composts y

biochars

Las propiedades fisicoquimicas que presentan los residuos organicos, composts
y biochars hacen que sean materiales a considerar no sélo para su adicion a
suelos agricolas sino también como enmiendas en estrategias de remediacién
de aguas y suelos. La utilizacion de estos materiales en la remediacion de
suelos contaminados tienen como objetivo el aumento de la inmovilizaciéon de
metales pesados a través de procesos de reacciones de adsorcion, intercambio
cationico, precipitacion o modificando las propiedades de los suelos como el pH
y la capacidad tamponadora, con lo cual se disminuye el contenido de metal
de la solucién de suelo (Clark et al., 2007; Gondar y Bernal, 2009). En esta
seccion se revisan los principales trabajos sobre el uso potencial de enmiendas

de origen organico en la remediacion de suelos contaminados.

Entre los estudios realizados para evaluar la efectividad de estos materiales
para disminuir las concentraciones de metales en solucidén acuosa se encuentra
el realizado por Fiol et al. (2006), en el cual se evalud la capacidad de un

residuo solido generado por la industria de aceite de oliva para reducir la
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concentracién de Cd, Cu, Ni y Pb en solucién acuosa a través de experimentos
de sorcidén en batch. Los resultados mostraron que los porcentajes de sorcién
para este material superaron el 85% para todos los metales estudiados a
valores de pH de la solucidon de contacto entre 4 y 7. Los autores atribuyeron
la capacidad de sorcion a mecanismos de complejacién e intercambio idnico
para Cd, Cu y Zn, mientras que para Ni el mecanismo implicado en la
reduccion de la concentracion de metal en la solucién acuosa se asocid

principalmente al intercambio idnico.

Minamisawa et al. (2004) evaluaron la capacidad de sorcion de Cd y Pb en
materiales como quitosano, residuos vegetales (café, diferentes tipos de té y
aloe), carbén activado y zeolitas. Los resultados evidenciaron elevadas
capacidades de sorcion para todos los materiales entre pH 4 y 6,7, en especial
para los residuos de café y té, que mostraron porcentajes de sorcion sobre el
90% en soluciones acuosas contaminadas con Cd y Pb. Otros estudios, como
el realizado por Cao y Harris (2010), demuestran la eficacia de un biochar
producido con estiércol para sorber Pb de una solucidn acuosa, disminuyendo
la concentracion de Pb desde la soluciéon acuosa en un 93%, el efecto de la
enmienda se relaciond con la presencia de fésforo en la estructura del biochar.
También se ha evaluado el uso de compost generado en el cultivo de
champinéon como biosorbente de metales pesados (Pb, Cd y Cr), mostrando
una elevada capacidad de sorcién en soluciones acuosas entre pH 4,8 y 7. Los
autores atribuyeron la capacidad de sorcién de esta enmienda a la capacidad

de complejacién y a su electronegatividad (Chen et al., 2005).

La adicion de materiales de origen organico a suelos ha demostrado el
potencial de estos materiales para disminuir la disponibilidad de los metales
pesados en suelos. En el estudio llevado a cabo por Chen et al. (2010) se
determinéd la influencia de diferentes dosis (0% hasta un 13%) de compost
generado a partir de estiércol sobre un suelo contaminado con Cd. Los
resultados obtenidos en este estudio mostraron que la aplicacién del compost
transformé el Cd soluble a Cd organicamente enlazado entre un 50% y 70%,
con la consecuente disminucién de Cd absorbido por plantas. La disminucién
de Cd soluble fue asociada al aumento del pH generado tras adicién de la

enmienda y a la complejacion de Cd por la materia organica.
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Nwachukwu y Pulford (2009) evaluaron el biodisponibilidad de Cu, Pb y Zn en
un suelo contaminado tras la adicion de diferentes dosis (0%, 1%, 10% vy
20%) de compost, turba, residuos de coco y corteza de madera. Los
experimentos se llevaron a cabo mediante la incubacién de las mezclas
(durante 10 semanas) y la determinacion de la biodisponibilidad se evalud
mediante extracciéon con EDTA. Los autores observaron que las
concentraciones de metal extraible con EDTA fueron reducidas
significativamente, especialmente cuando las dosis de enmienda fueron
elevadas (10% y 20%), hasta el 60% de Pb para el suelo enmendado con
residuos de coco y el 67% para el suelo con corteza de madera, atribuido
principalmente al aumento del pH de la mezcla tras la adicion de las
enmiendas. Por otra parte, observaron que la adicién de turba aumenté la
concentracion de Cu y Zn extraible, lo cual fue atribuido al bajo pH resultante

de la mezcla con esta enmienda.

Clemente et al. (2007) evaluaron el efecto de dos enmiendas organicas,
estiércol y alperujo sobre la disponibilidad de metales en un suelo calcareo
contaminado con Cu, Pb y Zn mediante estudios a escala de campo. Los
autores encontraron que el estiércol no modificd las concentraciones de metal
extraible con DTPA, mientras que el alperujo incrementd la solubilidad de los
metales debido a la reduccién de los éxidos de Mn asociada a la degradacién

de compuestos fendlicos.

Beesley et al. (2010) investigaron el efecto de un biochar y un compost (con
dosis de 14% y 11% respectivamente) sobre la disponibilidad de Cd, Zn y Cu
en un suelo. Los resultados obtenidos fueron diferentes entre los metales
estudiados, mostrando una reduccién en las concentraciones de Cd y Zn en la
solucion de suelo tras la incorporacién de ambas enmiendas organicas, siendo
significativamente importante la reduccién observada tras la adicién de biochar
(10 veces la concentracion de Cd inicial en el suelo), lo cual fue atribuido por
los autores al aumento del pH en la mezcla suelo-enmienda. En el caso del Cu,
observaron un incremento de mas de 30 veces en las concentraciones en
solucidon de suelo después de la adicion de ambos materiales, este aumento
fue atribuido a la removilizacion del Cu debido al incremento del carbono

organico disuelto.
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A partir de los estudios anteriores, es posible concluir que los materiales
compostados y biochars pueden tener un efecto positivo en la inmovilizaciéon
de metales pesados, aunque la magnitud del efecto es altamente dependiente
del material, metal y suelo enmendado, ya que como se ha visto, los procesos
gue tienen lugar tras la adicion de las enmiendas organicas pueden ser muy
diferentes. Por otra parte, las enmiendas también podrian aumentar la
movilizacion de metales pesados en el suelo debido al incremento en la
concentracion de carbono organico disuelto, favoreciendo de esta manera la
formacion de complejos solubles con los metales pesados (Clemente et al.,
2007; Khokhotva y Waara, 2010; Beesley et al., 2014).

Considerando las diferentes observaciones entre los resultados que se recogen
en la bibliografia y en los parametros de caracterizacién de suelos y
materiales, es necesario realizar una caracterizacion exhaustiva de las
enmiendas de origen organico candidatas a ser utilizadas en la remediacién
tanto de suelos como de agua, para evaluar la influencia de sus propiedades y
los diferentes mecanismos de interaccidn involucrados en la sorcién. Ademas
es de gran importancia evaluar el efecto a largo plazo en el caso de su adicién
a suelos contaminados, debido a que efectos ambientales y la degradadacion
propia de las enmiendas pueden modificar la disponibilidad de los metales

pesados en el suelo.
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Capitulo 2.

Viabilidad del uso de residuos
organicos y biochars como enmiendas
para la remediacion de suelos
contaminados con metales pesados






2.1. Introduction

Soil pollution by heavy metals is a worldwide problem due to their high
toxicity, long-term persistence and their subsequent incorporation into the
trophic chain, which can produce harmful environmental and health effects.
Several remediation techniques have been investigated to reduce the
environmental impact of metal-contaminated soils, such as phytoremediation,
soil washing, stabilisation, solidification, electroremediation and excavation
(Mulligan et al., 2001; Kumpiene et al., 2008). Among these techniques,
remediation strategies that provide in situ immobilisation of contaminants due
to the addition of materials to the contaminated soils exhibit great potential
and can be applied to extended areas. In addition to diluting the concentration
of the pollutant, these materials can reduce the mobility of heavy metals due
to various mechanisms, such as adsorption, precipitation or complexation,
decreasing the (bio)availability of pollutants in soils. Agricultural, urban and
industrial waste products can be used in soil remediation because these
materials are typically inexpensive and available in large quantities (Lombi et
al., 2002; Kumpiene et al., 2008). In addition to their positive effect on soil
remediation, the use of such amendments also represents a satisfactory

alternative for the beneficial reuse of wastes.

Organic materials of different origins, such as composts from municipal and
food industry wastes and animal manures may be useful for remediation of
soils contaminated with heavy metals (Clemente et al., 2007; Nwachukwu and
Pulford, 2008). Biochars have also been studied as sorbents for inorganic and
organic contaminants in water (Mohan et al., 2014) and some authors have
been reported their use as amendments for soil remediation (Cao and Harris,
2010; Ahmad et al., 2014). The potential beneficial effect of these materials is
not yet clear. Organic materials can decrease the availability of heavy metals
by increasing the soil pH and the specific interaction of metals, because the
reactive groups in the organic matter may complex and sorb the heavy metals
present in the soil (Lee et al., 2004; Karlsson et al 2007). Biochars may
possess large surface areas, high porosities, alkaline pH and the ability to sorb
dissolved organic matter (DOM) (Pietikdinen et al., 2000). However, some

research results indicate that organic materials can also enhance metal
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mobility in soils due to a potential decrease in the soil pH, increase in the DOM
in the resulting mixtures and the related increase in metal-DOM soluble
complexes (Clemente et al., 2007; Khokhotva and Waara, 2010). Therefore,
the addition of organic materials to contaminated soils causes either positive
or negative effects on metal mobility depending on the characteristics of the
material and of the receiving soil (e.g., soil pH, organic matter and clay
contents). The use of compost originating from green, catering, paper and
municipal solid waste significantly reduced the heavy metal concentration of
Cu, Pb and Zn in a soil solution, but this effect was not observed for As (Farrell
and Jones, 2010). The effect of other materials (e.g., green waste derived
compost, spent mushroom compost, composted sewage sludge, coir compost)
on the mobility of Cu, Pb and Zn depends on the amendment and soil
combination (Van Herwijnen et al. 2007). Other studies on soil amended with
biochar and green waste showed a significant reduction of Cd and Zn in pore
water. However, the Cu and As concentrations increased (Beesley et al.,
2010). Therefore, it is important to characterise the relevant physicochemical,
structural and sorption characteristics of the materials that can play a role in

the eventual metal mobility in the amended contaminated soils.

In this Chapter, the suitability of eight materials is evaluated (i.e., green
waste, two materials derived from the olive oil industry, domestic compost,
two municipal solid waste composts and two biochars) for use as amendments
for the remediation of metal contaminated soils. In this context, the pH
buffering capacity and metal (Cd, Cu, Ni, Pb and Zn) sorption capacity of the
materials, as well as additional structural and physicochemical parameters,
were investigated to determine the most suitable materials.

2.2, Materials and Methods
2.2.1. Materials
Six organic and two biochar materials were examined. They were:

- Compost from municipal organic waste (MOW). This compost was derived

from collected organic waste, which was processed in wet treatment tanks.
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The pulp produced in this process was anaerobically fermented generating
slurry that was subjected to composting (Ecoparc, 2013).

- Compost from municipal solid waste (MSW). This material was obtained from
general waste containers, which included paper and glass materials that were
manually and mechanically separated. This material was subjected to a pre-
treatment separation of recyclable materials and pre-fermentation in
stabilisers tanks. Finally, this material was composted (Ecoparc, 2013).

- Green waste (GW). This waste originated from vegetable and plant residues
obtained from a private garden, and it also contained soil material.

- Compost derived from food leftovers. This material was submitted to a
maturation period of six months with humidity control (DOM).

- Two materials generated in the olive oil extraction process. Olive wet husk
(OWH), which is also called two-phase olive-mill waste, is a solid generated
from a two-phase method for olive extraction oil, and olive pomace (OP) is a
solid generated by a three-phase system during olive oil production.

- Two biochars. One biochar material was derived from tree barks (BF), and
the other one was derived from vine shoots (BS). Both biochars were produced
by pyrolysis at 400 °C for 3 h.

All of the materials were dried at 40°C until a constant weight was achieved,
homogenised and stored in polythene bottles.

2.2.2. General characterisation

The moisture content was determined by drying an aliquot of the material at
1059°C for 48 h. The loss-on-ignition (LOI) was determined after calcination at
4500°C. The electric conductivity and pH were measured in a 1:10 (solid/water)

solution.

CEC was determined by extracting with ammonium acetate. 5 g of the
material were added to 30 mL of 95% ethanol, and the resulting suspension
was stirred for 5 min and centrifuged. Then, the supernatant was discarded.
This procedure was repeated three times to remove the soluble salts. Next,
30 mL of 1 mol L' ammonium acetate were added to the remaining solid, and
the suspension was stirred for 5 min and centrifuged. Then, the supernatant
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was collected in a volumetric flask. The extraction with ammonium acetate
was repeated three times, and the supernatants were collected in the same
flask. The flask was filled to the reference volume with 1 mol L'™¥ ammonium
acetate. The exchange cations (Ca, Mg, K, Na) were determined in the
supernatant by ICP-OES, and the CEC was calculated as the sum of the
exchange cations. The total carbon, total nitrogen and total organic carbon
(TOC) were measured by elemental analysis (EA-1108 C.E Instruments,
Thermo Fisher Scientific). The TOC was measured after removal of the
carbonate content with 2 mol L't HCI. To quantify the dissolved organic carbon
content (DOC) under similar conditions to the sorption experiments, 50 mL of
a 0.01 mol L CaCl, solution were added to 2 g of the material. The resulting
suspension was end-over-end shaken for 10 min, the supernatant was filtered
and acidified to pH 2 with HCI, and the DOC was determined using a total
organic carbon analyser Shimatzu TOC-50000. The anion concentration was
determined in water extracts (ratio 1:25 solid/water) according to the EPA
standard method 9056 using anionic chromatography with a conductivity
detector and a mobile phase consisting of acetonitrile, glycerin, sodium

gluconate and boric acid.

The humic and fulvic acid content (HA and FA, respectively) were determined
by an official method (BOE, 1991) based on an extraction at alkaline pH to
dissolve the humic and fulvic acids. Then, the total organic carbon was
measured in the extract. An aliquot of the extract was acidified to a pH of 1
with H,SO, to precipitate the HA. The HA precipitate was separated and
dissolved in alkaline media. Finally, the total carbon content associated with
the HA was determined in the resulting supernatant. The FA content was
calculated as the difference between the total organic carbon in the initial
extract and the HA extract.

The total content of metals in the materials was determined by microwave
digestion in Milestone Ethos Touch Control. A 0.3 g sample was weighed in a
PTFE vessel, and 6 mL of 69% HNO3, 2 mL of 40% HF and 2 mL of 30% H,0,
were added in the first step. The temperature was gradually increased to
190°C in 15 min followed by a dwell time of 30 min. In the second step, 16 mL

of 5% H3BOs; was added to redissolve the fluoride precipitates, and the same
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temperature program was applied. After cooling the extracts to room
temperature, they were diluted with Milli-Q water to achieve a final volume of
50 mL and stored at 4°C prior to analysis.

The water-soluble metal content was determined after equilibrating 2 g of the
material with Milli-Q water (ratio 1:25 solid/water). The suspension was end-
over-end shaken for 16 h at room temperature. The samples were centrifuged,

and the supernatant was decanted, filtered and stored at 4°C prior to analysis.

Metals were determined in the extracts of the total and water-soluble metal
content by inductively coupled plasma optical emission spectroscopy (ICP-
OES) using a Perkin-Elmer Model OPTIMA 3200RL. The following emission
lines were used for each element determined (nm) Cd: 214.440 and 228.802;
Cu: 324.752 and 327.393; Pb: 220.353; Zn: 206.200 and 213.857; Ca:
315.887 and 317.933; Mg: 279.077 and 285.213; K: 766.490; Na: 330.237
and Ni: 231.604. The detection limits using this technique were 0.01 mgL™
Cd; 0.01 mg L! for Cu; 0.1 mg L for Ni; 0.2 mg L for Pb and 0.025 mg L™
for Zn. For samples with lower metal concentrations, a Perkin—-Elmer ELAN
6000 inductively coupled plasma mass spectrometer was used (ICP-MS).The
detection limits of the ICP-MS measurements were 0.02 pg L! for Cd;
0.1 pg L! for Cu; 0.2 pg Lt for Ni; 0.05 pg L't for Pb and 0.2 pg L for Zn.

2.2.3. Structural characterisation

The samples were analysed using a Thermo Scientific fourier transform
infrared spectrometer (FTIR). The FTIR spectra were recorded over a
wavelength range of 650 to 4000 cm™,

All of the materials except for the green waste were also characterised by
13C NMR. The 13C spectra were recorded on a Bruker Avance III WB 600
spectrometer at 150.903 MHz with a spinning frequency of 12 kHz, a 90° pulse
of 4.1 ps and an acquisition time of 6 s. The reference at 0 ppm was SiMe,.
After background subtraction, from the signal of the rotor and probe, the

spectra were deconvoluted using the DMFIT software handling infinite spinning
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speed (Massiot et al., 2002). A Gaussian-Lorentzian model was used for all of
the peaks, and the fitted parameters included the amplitude, position, line
width and Gaussian-Lorenztian ratios. The chemical shifts were assigned as
follows: alkyl-C from 0 to 65 ppm; O-alkyl-C from 65 to 110 ppm; aromatic-C
from 110 to 140 ppm; phenolic-C from 140 to 160 ppm; carboxylic-C from
160 to 190 ppm and carbonyl-C from 190 to 220 ppm.

2.2.4. pH titration test

The buffering capacity of the materials was determined by a pH titration test
(CEN/TS, 2006). First, the initial pH of each sample was measured in a 1:100
sample/deionised water ratio. Next, consecutive volumes of 200 pL of
1 mol L' HNO; or 1 mol L' NaOH were added, and the suspension was stirred.
The resulting pH of the suspension was measured 20 min after each addition
of the acid or base. The acid and base additions were repeated until the pH

range of 2 to 12 was covered.

This test also allowed for the determination of the acid neutralisation capacity
(ANC) of the materials, which is defined as the quantity of acid or base
(meq kg') required to shift the initial pH of the material to a pH of 4.
Therefore, for those materials with an initial pH higher than 4, the ANC
permits prediction of its buffering capacity with respect to external acidic
stresses.

2.2.5. Sorption isotherms

Batch sorption tests were performed in polypropylene centrifuge tubes. The
material samples (2 g) were pre-equilibrated with 50 mL of a 0.01 mol L™
CaCl, solution for 16 h using end-over-end shaking. After a pre-equilibration
time, different volumes of the metal solution (i.e., Pb, Zn, Cd, Ni and Cu) were
added in order to work with ten initial concentrations within the 0.05 to
10 meq L' range. Finally, the resulting suspensions were end-over-end
shaken for 24 h, as recommended by international procedures and previous
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works (OECD, 2000; Sastre et al., 2006). The samples were centrifuged, and
the obtained supernatants were filtered through a 0.45 pym filter. Major and
trace elements were determined in the solutions using a Perkin ElImer Model
OPTIMA 3200RL ICP-OES.

The metal sorbed concentrations were calculated from the quantification of the
metal concentration in the initial solution (C;) and after equilibrium (Ce,) using
the following equation:

(Ci 3 Ceq) 4
m

(1)

Csorb =

where Cs» is the sorbed amount of metal (meq kg'), m is the mass of

material (kg) and V is the volume of contact solution (L).

The solid-liquid distribution coefficient, K; (L kg!), was calculated for each
initial concentration as the ratio between the amount of target metal sorbed
onto the material, Cs (meq kg™'), and the amount of metal at equilibrium in
the aqueous phase, Coq (Mmeq L'!), according to the following equation:

Csorb
Ky = =22 2
d Ceq ( )

Metal sorption yields (S) for the materials were calculated as follows:

L_Ceq}xloo (3)

S (%) = C
!

2.2.6. Data treatment and fitting of sorption isotherms
The experimental sorption isotherms were fitted to various sorption models

(i.e., Freundlich and linear equations).

The Freundlich model is represented by the following equation:

Csorb = Kr Clevq (4)
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where the Kr and N parameters are obtained from the Cs Vs. Cgq fitting. The
Kr parameter describes the partitioning of the solute between the solid phase
and the liquid phase, and N is related to the heterogeneity of sorption sites
and is indicative of the non-linearity of the sorption isotherm. Values of N<1
indicate a high affinity of the soil for the metal at low concentration, whereas
values of N>1, for metals, might be explained as the sorption being inhibited
by a competing reaction within the solution (e.g., complexation with a ligand).
If N=1, the Freundlich equation approaches a linear model, and K; becomes
equal to the K, value, which remains constant for the whole concentration

range.

2.3. Results and Discussion

2.3.1. Physicochemical characterisation

The main parameters obtained for the studied samples are listed in Table 2.1.
In general, the samples were alkaline except for materials derived from the oil
extraction processes (OP and OWH). The LOI and TOC values indicated that
the organic matter content of the biochars and materials derived from the oil
industry was over 90%, but composts and especially the green material had
much lower organic matter content. For all of the samples, the C content was
close to the TOC values with the exception of the GW material, which is due to
the presence of carbonate phases. The samples showed high CEC values,
which was consistent with their high organic matter content. However, the two
variables were not correlated, which is most likely due to the different nature

of the organic matter in the examined materials.

OWH and OP exhibited the highest DOC values (expressed in percentage, for
better comparison with the TOC values) among the materials tested, which is
related to their high HA and FA contents (DOC and FA contents were
correlated with a regression coefficient of 0.94) and the presence of labile
organic compounds, such as polysaccharides or simple peptides in both
materials (Zmora-Nahum, 2007), that are able to interact with heavy metals
to form soluble chelates.
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Table 2.1. Main characteristics of the organic and biochar materials.

Parameter MOW MSW GW DOM OWH OFP BF BS
pH 8.3 8.1 8.4 8.3 4.6 5.7 8.9 10
Moisture (%) 5.7 6.3 3.2 184 5.8 5.8 4.5 5.9
CEC (cmol. kg™?) 105 102 74 148 84 220 23 53
LOI (%) 56 77 20 65 94 94 95 94
TOC (%) 27 31 8.6 25 49 43 77 67
C (%) 27 31 12 27 51 44 80 71
DOC (%) 0.56 1.86 0.13 0.6 5.3 6 0.075 0.13
HA(g C 100 g%) 2.03 156 0.17 1.28 835 2,55 0.58 1.16
FA(g C 100 g*) 2.37 498 0.93 5.62 16,5 148 0.75 1.45
EC (mS cm™) 8.8 11.2 3.9 9.4 4.1 6.7 0.37 1.5
N (%) 1.8 1.7 0.5 3.5 1.5 2 0.5 1.3
C/N ratio 15 18 24 8 34 22 171 53
NOs™ (mg L) n.d. n.d. 175 64 175 94 8 14
NO, (mg L) n.d. n.d. n.d. 65 n.d. n.d. n.d. n.d.
Cl (mg L™) 387 389 93 669 n.d. n.d. n.d. n.d.
PO,> (mg L™) n.d. n.d. 17 108 104 44 n.d. n.d.
S0,% (mg L) 385 443 30 90 45 50 11 41
Major elements
Ca (mg kg™) TC 99270 56870 159100 44770 17000 16020 21530 17970
Mg (mg kg™) TC 9110 5370 19180 5230 560 2570 1910 5170
K (mg kg™) TC 10530 8140 16390 29390 17930 28970 3380 13980
P (mg kg?) TC 9430 690 30260 2910 1470 n.a. n.a. n.a.
S (mg kg?) TC 6170 325 15320 5100 660 n.a. n.a. n.a.
Fe (mg kg?) TC 9660 12220 13430 5400 115 1860 1640 640
Al (mg kg'!) TC 18240 17430 27830 11540 50 3195 685 100
Mn (mg kg™) TC 240 9 385 190 180 45 27 56
Trace elements
Cd (mg kg™t) TC 2.9 1.9 2.6 0.9 0.4 0.9 1.2 0.6
WS 0.6 0.3 0.4 0.5 0.1 0.3 0.2 0.1
Cu (mg kg™) TC 168 133 22 51 15 27 33 17
WS 4.2 7.5 1.1 1.7 5.4 4.9 0.1 0.1
Ni (mg kg™) TC 40 36 17 10 3.3 8 13 1.6
WS 1.8 4.7 0.7 0.3 0.02 0.2 0.4 0.1
Pb (mg kg™) TC 89 125 22 33 2.7 4.5 4.2 1.7
WS 1.6 n.d. 3 0.3 n.d. 3.2 n.d. 0.2
Zn (mg kg™) TC 523 444 176 332 34 39 73 105
WS 3 14 1.3 5 20 8 2.1 1

n.a.: not analysed; n.d.: not detected; TC: total content; WS: water soluble.
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The total content of major elements as well as the total and water soluble
content of trace elements in these materials was also analysed. The green
waste contained the highest Ca, Mg, Fe, Mn, P, S and Al contents indicating
the existence of carbonate as well as Fe/Mn oxides and silicates, which is in
agreement with the presence of mineral components. The K content was
similar among the tested materials with less than one order of magnitude

between the maximum and minimum concentrations found in the materials.

The total content of heavy metals in all of the materials were low and less than
the maximum concentration permitted for the addition of organic amendments
to agricultural soils (BOE, 2005). However, from the point of view of the
water-soluble metal content and according to the European Council Decision
2003/33/CE (European Council, 2003), these metals are classified as non-
hazardous waste and not inert. Nevertheless, the low concentration of heavy
metals in the water-soluble extracts allowed us to neglect the contribution of

indigenous heavy metals in most of our sorption experiments.

2.3.2. Structural characterisation

As shown in Figure 2.1 a-f, the FT-IR spectra of all of the materials except for
the biochars revealed a broad band near 3400 cm™, which corresponds to the
stretching vibration of hydroxyl groups. The bands at 2930 cm™ and 1420 cm™
are due to the presence of-CH,- and -CHs in aliphatic groups, respectively,
and the bands near 1650 cm™ and 1400 cm™ were assigned to the C=0
stretching vibration of amides. The peak near 1028 cm™ indicated the

presence of polysaccharides (Silverstein et al., 1981).

The OWH and OP spectra also contained peaks at 1235 cm™ and 1243 cm™
due to C-O stretching vibrations and O-H deformation of COOH, respectively,
and small peaks near 1600 cm™ were assigned to COO™ stretching (Figure 2.1
e-f). These results are consistent with the presence of HA and FA in the
materials. GW exhibited a band at approximately 2530 cm™, which is
indicative of S-H groups (Illera, 2000) and in agreement with the high S
content in GW. The peaks below 800 cm™ correspond to the presence of

mineral material, such as quartz and feldspar.
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Figure 2.1. FT-IR spectra of the materials.
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The FT-IR spectra of the biochars possessed a distinctive pattern compared to
the other materials. It should be noted that the band near 1550 cm™ was
indicative of aromatic C=0 ring stretching and the one near 1404 cm™ was
assigned to —CH,- scissoring (Chun et al., 2004).

While the FT-IR analyses permitted a qualitative description of the structure
and identification of the main functional groups in the materials, 3C NMR
analyses allowed for quantification of their relative concentrations. The relative
areas of the chemical shift regions are shown in Table 2.2. Most materials
contained carboxyl groups, as shown in the FT-IR spectra, which confirm the
ability of these materials to form complexes with heavy metals (Tapia et al.,
2010).

Table 2.2. Relative areas of the chemical shift regions in the *3C NMR spectra.

Chemical

shift (ppm) Type of C bond Mow MSw DOM OWH OP BF BS
0-65 Alkyl (Aliphatic) 40.3 448 31.6 46.8 39.4 n.d. 21
65-110 O-alkyl 27.7 22.2 48.2 37.1 32 n.d. 13.7
110-140 Aromatic 9.5 5.6 8.2 3.6 146 89.9 51
140-160 Phenolic 3.5 10.1 n.d. n.d. 1.7 4.9 n.d.
160-190 Carboxyl 10.6 15.6 7.7 2.4 5.2 2 n.d.
190-220 Carbonyl 8.3 1.7 4.3 10.1 7.1 3.2 14.3

n.d: no detected.

The alkyl aliphatic C-bond had the highest relative contribution in all of
materials except for the biochars, which is in agreement with the band of
aliphatic groups identified in the FT-IR spectra. For the biochars, the most
significant contribution was from the aromatic C bond, which is in agreement
with the observed FT-IR bands.

2.3.3. Neutralisation capacity

Figure 2.2 shows the pH titration curves, which represent changes in the pH

upon addition of base (negative values) or acid (positive values) for a given

sample, as well as the derived ANC values.
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97




The GW, MOW, DOM and MSW materials exhibited the highest ANC values. For
GW, its high ANC value (7100 meq kg™) is consistent with the presence of
carbonate phases. The MOW, GW, DOM and MSW materials exhibited a
decrease of only 2 pH units upon addition of 0.5 meq g'* HNO5. However, the
subsequent addition of acid resulted in a relatively smaller effect on the pH for
these materials. In general, the ANC values for these materials were in the
upper range of the ANC values that have been reported in the literature for
soils and inorganic materials and lower than the values that have been
reported for highly calcareous materials (Cappuyns et al., 2004; Gonzalez-
Nufez et al., 2011).

The OWH, OP, BF and BS materials possessed lower ANC values than the other
studied materials. The low ANC values for OWH and OP are consistent with
their initial acidic pH. BF and BS also possessed low ANC values despite their
markedly alkaline initial pH because the single addition of 0.5 meq g* HNO;
provoked a decrease of 6-7 pH units. The low ANC for the biochars could be
explained by their very low content in organic acids (they presented the lowest
humic and fulvic acids contents, excepting for the GW material) as well as
their low content in phenolic and carboxylic functional groups (see Table 2.2).
These results also indicated that the ultimate ANC value is not correlated to
the initial pH of the material, which highlights the importance of this test for
the assessment of the buffering capacity of a potential soil remediation
material. According to these results, GW and MOW may be the most
appropriate materials based on the increase in the pH of a contaminated soil
that had an acidic pH value because they exhibited both an alkaline pH and
the highest ANC values among the tested materials. However, and as the
efficiency of the materials for buffering soil pH may decrease with time in the
medium and long-term, it could be required to monitor the pH in the resulting
mixtures and consider periodic (re)application of the materials in case the

material buffering capacity is depleted.
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2.3.4. Sorption capacity of the materials

2.3.4.1. Description of sorption isotherms

In addition to the acid buffering capacity of the materials, their sorption
capacity should also be tested to suggest the appropriate materials for soil
remediation. The sorption isotherm pattern varied depending on the
metal+material combination. Selected Cso, Vvs. Coq and Ky vs. Csop isotherms
are shown in Figure 2.3, whereas Figures 2.4 -2.11 show all of the Cys Vs.
Ceq sorption isotherms.

The sorption isotherms can be grouped in three main patterns according to the
observed shape (Giles et al., 1974). Most isotherms followed the high affinity
pattern, which is characterised by a decrease in the Csp vs. Ceq slope (that is
K4) as the metal concentration increased (Figure 2.3 a), which is due to the
material containing sites with different affinity for the metal. Constant partition
isotherms, which account for linear sorption in the whole range of tested
concentrations (further confirmed by the nearly constant K, values against
changes in Cg,) were only observed for a limited humber of metal+material
combinations (Figure 2.3 b) (i.e., OWH-Zn, OWH-Ni and OP-Zn). Finally,
sigmoidal-shaped curves were also observed for a few cases, such as
MOW-Cu, DOM-Pb, OWH-Pb and OP-Pb. These isotherms exhibited an
increasing Cs,rp VS. Ceq Slope (that is Ky) at increasing metal concentrations
(Figure 2.3 c).
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Figure 2.10. Sorption isotherms of BF for all metals.
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Figure 2.11. Sorption isotherms of BS for all metals.
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The pattern of the sorption isotherm affected the variation range of the Ky
values, which is apparent with the minimum (K mn) and maximum (Kgmax)
values obtained within the range of tested concentrations, as shown in
Table 2.3 and in Figure 2.12, which also presents their related sorption
percentages. Although only a few cases could be associated with linear
sorption (constant partition isotherms) in a straightforward manner, the range
of Ky variation was often less than one order of magnitude. The changes in K,
were over one order of magnitude for the majority of metals only for the BF,
BS and GW materials. Therefore, a single K, value estimating the sorptive
capacity of the materials could not be directly deduced from the raw sorption
data. Among the studied metals, Pb typically had the highest K, values except
for DOM and OWH, and Ni typically possessed the lowest K, values. For the
rest of the target metals, the K, (Cu) values were always in the upper range
with Ky (Zn) and K, (Cd) exhibiting lower values.

The sequence of K, values for the metals was in agreement with that widely
observed in other solid environmental matrices, such as soils or inorganic
materials used in the remediation of contaminated soils (Sauvé et al., 2000;
Gonzalez-Nufiez et al., 2011). With respect to the materials, OWH typically
exhibited the lowest K, values for all of the metals but there was no single
material that systematically exhibited the highest K, for all of the metals.
However, materials, such as BF, BS, GW and MOW, either exhibited the
highest K, for a given metal or were in the upper range of K, values among
the tested materials. Besides this, the K;max values, which are representative
for pollutant concentrations in environmental compartments, permitted to
quantify sorption yields over 90% and often close to 100%, for the majority of
metals and materials combinations, as shown in Figure 2.12. Exceptions to
this pattern were OWH, for all metals, and OP and MSW for Ni and Cd. This
indicated that many of the materials tested could also be used to remediate

contaminated waters.
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2.3.4.2. Fitting of sorption isotherms

The sorption isotherms were fitted to the Freundlich model, with the exception
of BF-Pb, leading to regression coefficients higher than 0.95 in most cases
(Table 2.3). In general, the values of the N parameter were lower than 1,
which is consistent with the presence of high affinity sites that result in higher
Ky values at low concentrations. In a few cases, the N values were clearly
higher than 1, which is in agreement with the observed sigmoidal-shaped
isotherms (e.g., MOW-Cu or DOM-Pb). In this case, the DOC content might
compete with the solid phase for the sorption of metals, leading to lower K,
values than expected at low concentrations. In general terms, the K; sequence
was in agreement with that observed from the Kgmi, and Kgmax values. The
quality of the correlations between these parameters depended on the specific
metal. K¢ correlated well with Ky max for Cd (R=0.62) and Ni (R=0.72), whereas
the best correlations with Ky, were obtained for Cd (R=0.98), Ni (R=0.99),
Pb (R=0.82) and Zn (R=0.69). Due to the low Cy values, the K; values were
not always within the Ky min-Ky, max range. Therefore, the Kr was lower than the
Kgmin for the high affinity isotherms (i.e., MOW-Pb and GW-Pb) and higher
than the Ky max for the sigmoidal-shape isotherms (i.e., MOW-Cu).

Because the K; values are only fully comparable when the N values are the
same (Coles and Yong, 2006) and they often relate to a metal concentration
that is not representative of environmental scenarios, additional data derived
from fitting models were calculated. Because heavy metal concentrations
associated with realistic contamination episodes are typically in the low
concentration range of our study with Cgq in the resulting pore solution close to
the 0.01-0.05 meq L*! range (Nwachukwu and Pulford, 2008). A K, derived
from the Freundlich model was calculated at a C.; of 0.015 meq Lt (K, Freundiich
in Table 2.3). In addition, sorption isotherms were fitted when possible to a
linear model considering data from the initial metal concentration range up to
0.6 meq L? (0.4 meq L! in a few cases to ensure linearity) to derive a Kj
value from the slope of the Cg, vSs. Ceq linear correlation (Kjy, jinesr in Table
2.3). Ky, iinear Was poorly correlated with K¢ for a few metals (i.e., Cu and Zn),
whereas the correlations were excellent with Kggeunagicn With correlation

coefficients within the 0.88-0.99 range for all metals.
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Table 2.3. Sorption parameters for the organic materials and biochars and
fitting parameters derived from the Freundlich and linear models. K, (L kg™).

;Egﬁgd“(:h Linear fitting
Kd, min Kd, max Kf N Rz Kd, Freundlich Kd, linear Rz
MOW (Cd) 285 2180 285 0.56 0.99 1815 1540 0.97
MOW (Cu) 165 1550 2720 1.31 0.99 740 815 0.92
MOW (Ni) 85 415 130 0.55 0.97 875 400 0.98
MOW (Pb) 2405 4990 1700 0.83 0.99 3460 3340 0.92
MOW (Zn) 440 1220 380 0.66 0.99 1585 1360 0.96
MSW (Cd) 95 1150 150 0.56 0.98 930 400 0.97
MSW (Cu) 45 195 70 0.76 0.99 185 175% 0.94%*
MSW (Ni) 10 60 45 0.70 0.96 150 50 0.97
MSW (Pb) 490 1730 740 0.93 0.98 990 n.f n.f
MSW (Zn) 60 220 120 0.73 0.98 370 150* 0.94*
GW (Cd) 40 2070 85 0.46 0.98 830 350 0.93
GW (Cu) 700 2345 490 0.59 0.93 2740 1830 0.99
GW (Ni) 35 660 75 0.45 0.99 735 470 0.92
GW (Pb) 3340 20650 1055 0.50 0.93 8615 n.f n.f
GW (Zn) 80 1410 130 0.46 0.99 1230 1490 0.99
DOM (Cd) 550 1670 455 0.64 0.98 2055 1320 0.93
DOM (Cu) 100 1150 460 0.86 0.87 830 n.f n.f
DOM (Ni) 165 570 245 0.65 0.95 1060 410 0.95
DOM (Pb) 35 485 110 1.31 0.9 30 70* 0.95%*
DOM (Zn) 280 1740 905 0.84 0.95 1770 n.f n.f
OWH (Cd) 3 10 7 0.64 0.99 35 8 0.94
OWH (Cu) 9 30 15 0.77 0.99 40 165 0.97
OWH (Ni) 1 4 4 0.85 0.97 7 3 0.93
OWH (Pb) 90 350 270 1.12 0.89 160 115 0.95
OWH (Zn) 2 8 5 0.97 0.91 6 5 0.92
OP (Cd) 60 120 75 0.81 0.99 170 120 0.99
OP (Cu) 50 405 100 0.45 0.93 1040 440 0.99
OP (Ni) 20 55 30 0.78 0.99 80 60* 0.99*
OP (Pb) 350 1970 1460 1.04 0.92 1230 325%* 0.97*
OP (Zn) 65 190 110 0.94 0.96 145 65 0.94
BF (Cd) 9 320 35 0.32 0.97 590 230 0.99
BF (Cu) 395 4860 330 0.66 0.99 1370 2030 0.94
BF (Ni) 3 35 10 0.55 0.99 60 20%* 0.96*
BF (Pb) 3730 91000 n.f n.f n.f n.f n.f n.f
BF (Zn) 105 515 130 0.8 0.95 295 210* 0.97*
BS (Cd) 100 1710 150 0.44 0.96 1555 780 0.99
BS (Cu) 390 2590 320 0.5 0.96 2630 2320 0.99
BS (Ni) 25 400 60 0.46 0.98 590 305* 0.99%*
BS (Pb) 4690 17110 4650 0.93 0.97 6240 5720 0.98
BS (Zn) 85 2660 150 0.41 0.99 1800 2390 0.98

n.f = no fitting; * Values calculated until Ciitizr = 0.4 meq L.

Ky, Freundiicn Was calculated at Coq= 0.015 meq L™.
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These results confirm the validity of the Freundlich fitting even in the low
concentration range. Moreover, Kgmax and Kginear correlated well (with R>0.9
for Cu, Ni, Pb and Zn, and R=0.76 for Cd).

The sequences of these two Ky values consistently indicated the materials with
the maximum sorption capacity at metal concentrations of environmental
interest: BF, BS, GW and MOW had the highest (or second highest) Ky rreundgiicn

and Ky, jinear for all of the metals examined.

2.3.4.3. Effect of material characteristics on the sorption capacity

The sequence of K, values for the studied metal+material combinations could
not be straightforwardly associated with any of the material parameters. Due
to the diverse origin and properties of the studied materials (materials with
low pH and high DOC, such as OWH and OP; materials with high pH and low
DOC, such as biochars; materials with high pH and medium DOC, such as
MSW), it was difficult to find unequivocal trends valid for all the scenarios.
Focusing on pH and DOC, which are two of the parameters expected to govern
metal interaction in this type of material, they correlated for the whole set of
materials (R=0.93), although the correlation was not significant when
excluding OWH and OP materials. A nearly identical pattern was observed
when examining the correlation between pH and HA+FA. Starting from this
observation, a correlation matrix was obtained between Ky max (8S Kg,jinear Was
not available for all the scenarios, and both parameters were well correlated,
as described in the previous section) and main soil properties that may affect
metal sorption. Correlations were tested for the complete set of materials and
excluding OWH and OP materials. Table 2.4 summarizes those cases were
correlations were statistically significant (p<0.1). pH and especially DOC were
linearly correlated to Ky max for the complete set of materials for many metals
(with the clear exception of Pb, which had extraordinarily high Ky max values,
which made it difficult to fit its sorption isotherm to linear equations), as high
pH and low DOC were associated with high Kj 5. values. Whereas these
correlations improved when removing the biochar samples, they were not
significant when the materials excluded were OWH and OP. TOC did not

correlate in any case with Ky max.
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Table 2.4. Correlation coefficients between Ky, nax and physicochemical

properties for all materials tested.

Cd Cu Ni Pb Zn
pH 0.68 0.66 n.s. n.s. 0.74
CEC n.s. -0.67 n.s. -0.63 n.s.
DOC -0.74 -0.67 -0.63 n.s. -0.68
HA+FA -0.7 -0.7 n.s. n.s. n.s.
Relative content of alkyl groups n.s. -0.89 n.s. -0.8 -0.94
Relative content of aromatic groups n.s. 0.95 n.s. 0.94 n.s.

n.s.: Correlation was not statistically significant at p < 0.1

The results for the complete set of materials are in agreement with those from
previously reported studies because an acidic pH favours the solubilisation of
metals and the increase in the DOC that can bind heavy metal ions in solution
(Clemente et al., 2007). In addition, the presence of a mineral fraction in the
GW material may also benefit the relatively high K, values observed for this
material (Gonzalez-Nufiez et al., 2011). The relatively high K; (Cd) determined
for this material may be due to the significant S content because Cd forms
stable complexes with S functional groups (Karlsson et al., 2007).

2.3.4.4. Potential use of materials investigated for environmental
remediation

The sorption capacity of the recommended materials proposed from the results
obtained in previous sections (BF, BS, GW and MOW) can be compared with
those of organic materials whose validity has been proven in the treatment of
aqueous solutions but not yet applied to soils. For Cd and Ni, the obtained K,
values were much higher than those reported for other materials, such as
humidified organic matter (Covelo et al., 2007) or humate potassium
(Shaheen et al., 2013). For Cu, the K, data were similar to those of composts,
biochars obtained at low pyrolysis temperature (Pellera et al., 2012), coir and
wood bark (Nwachukwu and Pulford, 2008), lower than the values reported for
municipal waste (Paralelo and Barral, 2012) and much higher than the values
reported for humidified organic materials (Covelo et al., 2007; Shaheen et al.,
2013). For Pb and Zn, the K, values were similar to those of municipal wastes

(Paralelo and Barral, 2012), lower than the values reported for coir and wood
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bark (Nwachukwu and Pulford, 2008), and much higher than the values for
humidified organic materials (Covelo et al., 2007; Shaheen et al., 2013).

For a material to be used for soil remediation from a sorption standpoint, its Ky
values for the target metals should be at least one-two orders of magnitude
higher than those of the untreated soils due to the low application dose to
have a significant effect on decreasing the metal mobility in the resulting
soil+material mixture. To confirm the viability of the use of the materials with
the highest sorption capacities as amendments to decrease metal mobility in
contaminated soils, their Ky values can be compared to the pH-dependent K,
values found in soils (Sauvé et al., 2000). The predicted K, values for soils in
the acidic pH range of 4-7 were 23-675 L kg™ for Cd, 370-2400 L kg™ for Cu,
14-1950 L kg™ for Ni, 2140-63100 L kg™ for Pb and 32-2345 L kg™ for Zn. A
comparison of these results with those obtained for the target materials
indicated that these materials would be more efficient for remediation of
initially acidic contaminated soils, as little can be done in terms of decreasing
metal mobility for those cases with metal K, over 1000 L kg'. A rough
estimation of the effect of materials on the sorption capacity of soils can be
calculated by estimating the K, of the resulting soil+material mixture as a
linear combination of their individual K, values, weighted by the corresponding
dose (typically within the 10% range). To do this calculation, we employed the
Kgmax for the materials because Kjginear Were not available for all metal-
material combinations. For acidic soils, the most important changes in Kjy
occurred for MOW-Cd, GW-Cd, BS-Cd, BS-Zn cases, with a 8-10-fold increase
in Ky, and BS-Ni, BF-Pb, GW-Zn, GW-Ni, MOW-Zn and MOW-Ni, with a 3.5-5.5
fold increase. Besides, all resulting mixtures would be characterized by
sorption yields higher than 95%, that represent an important increase for
those metals with the lowest K, values (i.e. Cd, Zn and Ni). In addition to the
potential increase in the sorption capacity in the resulting mixture, the addition
of the material would raise the pH of the resulting material+soil mixture,

which would result in a beneficial, indirect effect on Kg.

Based on our results, GW, BF, MOW and BS are the most suitable materials for
environmental remediation that can be used alone or in mixtures to increase
the soil pH and sorption capacity of the resulting mixture. However, the most

promising candidate materials should be tested with contaminated soils at
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larger scale and considering multi-metal contamination scenarios to fully
assess their performance as amendments. Furthermore, the long term stability
of the buffer capacity of the amendments should also be investigated,
especially in terms of ensuring a maintained shift over time of the initial acidic

pH of the soils to more basic pH values.
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Capitulo 3.

Viabilidad de la aplicacion del modelo
de NICA-Donnan para ajustar isotermas
de sorcion de metales pesados en
muestras organicas






3.1. Introduction

Soil organic matter is composed of humic substances (HS) including humin,
humic acids (HA) and fulvic (FA) acids, and non-humic substances (proteins,
carbohydrates, fatty acids, etc.) (Stevenson, 1994). Humic substances are the
result of chemical and biochemical processes related to the decomposition of
organic matter. From a structural point of view, these compounds can be
defined as complex molecules with a high degree of functionalisation and high
molecular weight, which are present in aquatic and terrestrial environments.
HS strongly affect physicochemical properties of soils, such as pH and CEC.
Besides, they provide highly interacting surfaces for ions, given the high
concentration of negatively charged functional groups in these substances. The
humic substances are usually classified according to their solubility: humic
acids (HA), are only soluble in alkaline environments, while fulvic acids (FA)

are soluble in basic and acidic conditions (Schnitzer, 1978).

HS strongly interact with cations, such as protons or heavy metals, controlling
their chemical form and availability in soils. Thus, modelling the interaction
between cations and HS is important to understand the chemical processes
which determine their mobility. With this objective in mind, several models
have been developed for describing cation-HS interactions. We can highlight
the WHAM model, developed by Tipping (1992; 1998), the SHM model from
Gustafsson, (2001) and the NICA-Donnan model (Koopal et al., 1994;
Benedetti et al., 1995). Main features of all these models have been already
discussed in Chapter 1.

Although in Chapter 2 sorption isotherms of heavy metals in the organic
materials were satisfactorily fitted using Freundlich and linear models, it was
decided to evaluate the feasibility of using the model of NICA-Donnan,
developed to describe the interaction between humic substances and heavy
metals. The NICA-Donnan model allows the prediction of the amount of metal
sorbed on the HS with respect to metal concentrations in solution, pH and
ionic strength. NICA-Donnan generic parameter sets for the interaction of
metal ions with pure humic substances have been developed by measuring

sorbed metal concentrations in humic substances of different origin. These
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parameters define the interaction in a fairly transferable way, allowing for the
prediction of sorption curves in samples with a significant content of humic
substances (Milne et al., 2003). In some cases, it is even possible to do the
fitting by modifying the generic parameter set to match experimental data. In
this case, the limitations of the model must be considered when interpreting
the fitted parameters, since the NICA-Donnan model was developed to
describe the sorption behaviour of HS. Therefore, it is necessary to consider to
which extent it is reasonable to assume that sorption in a target system would
resemble the characteristics of HS sorption in terms of site affinity, site

heterogeneity and behaviour with respect to pH and ionic strength.

Here, the viability of the NICA-Donnan model to describe the sorption
behaviour of heavy metals in the set of organic materials studied in Chapter 2

and in an organic soil is explored.

3.2. The NICA-Donnan Model

The NICA-Donnan model considers two kinds of interactions: an unspecific
electrostatic interaction accounted by the Donnan equation and a specific
binding to the phenol and carboxyl functional groups of organic matter, which

is described by the NICA equation.

3.2.1. The Donnan equation

The Donnan equation describes the coulombic interaction between the
negative charge of HS and the cations in solution. Therefore, the magnitude of
this interaction depends only on charge, being highly unspecific. The negative
charge in HS is only partially compensated by cations chemically bounded on
the surface, and residual charge results, which generates a negative
electrostatic potential (Benedetti et al., 1996). Thus, cations tend to
concentrate in the surroundings of the HS, increasing the local concentration
of cations that differs from the bulk solution concentration. In the Donnan

model, HS are considered as a penetrable gel with a definite volume defined
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as the Donnan volume (Vp, L kg!), where the charge concentration takes
place.

The charges from HS and ions must fulfill the electroneutrality condition:
i-+—Zz»(c i—¢c)=0
A ‘ i\Cpi i (1)

where g is the net charge of the HS (eq kg'), considering the charge
compensation associated with the bound cations, z;is the charge of the ion J,
including its sign and cp; and c¢; are the concentrations of ion /i inside the
Donnan volume and in the bulk solution, respectively. Both concentrations are
related by a Boltzmann factor ( ):

Cpi = XCi (2)

The Boltzmann factor depends on the Donnan potential ( p) through:

ey,
¥ = exp(——= (3)

where e is the charge of the electron, k is the Boltzmann constant and T is the
temperature (K). A higher Donnan potential will thus be related with higher
difference between bulk and Donnan concentrations.

As already commented, the Donnan equation assumes that the HS can be
described as a penetrable colloid, whose volume depends on the ionic force.
Thus, Donnan volume (Vp, L kg'!) is obtained from an empirical relation
between particle volume and ionic strength (I) (Benedetti et al., 1996; Milne
et al., 2003):

logVp =b(1—1logl)—1 (4)

where b is an empirical parameter determined from experimental data for the
protonation of HS at different ionic strength with respect to varying ionic
strength (Benedetti et al., 1996).

127



3.2.2. The NICA equation

The specific interactions (complexation, ion exchange) between the negatively
charged functional groups of HS and cations are represented by the NICA
equation (Non Ideal Competitive Adsorption). This equation describes a
bimodal distribution of affinities, associated with phenol and carboxyl groups,
which are the main functionalities present in HS. The NICA equation has been
derived in Chapter 1, it allows for the representation of multicomponent
systems interacting with heterogeneous surfaces, and is described by the
following equation (Koopal et al., 1994; Benedetti et al., 1995).

(Kizcp)"™ . [2i(Kiicpy)ia]Pr
YiKipcp)min 14 [Xi(Kipcp)™in]P

_ Ny
Qi - * Qmaxl,H *
N1

(3)

+E*Q . (Kiqcpp)™ i [Xi(Kizcp)™in]Pr
ngy M BiKigep)tin - 1+ [Zi(Kigep)tia]Pr

where indexes 1 and 2 correspond to carboxyl and phenol sites, respectively,
Q; is the amount of component i bonded to the surface, nj;;2) accounts for the
non-ideality in the sorption of j, related with denticity in bonding and lateral
and cooperative interactions, p;.) describes the intrinsic heterogeneity of the
HS due to the distribution of affinities that result from the structural variability
in the sorption sites, Kj;(2) are the median affinities of component / for the HS,
Qmax,H1cH2) (€9 kg?) is the total number of available sites for protons, as this
ion can be studied without competition with metals and serves as a reference
for another ionic species. cp; is the concentration of the component / in the
Donnan volume, as determined using the Donnan equations (Benedetti et al.,
1995). The latter highlights the fact that both NICA and Donnan terms depend
on each other. Thus, the system has to be resolved in an iterative way to

achieve a solution which is accomplishes the two equations simultaneously.
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3.3. Materials and methods

3.3.1. Samples

The viability of the use of the NICA-Donnan model to describe metal sorption
in organic samples was tested in organic materials candidates to be used as

materials in contaminated soils, and in an organic soil.

Four organic materials and two biochars, already described in Chapter 2 were
examined: compost derived from municipal organic waste (MOW); compost
made from residual municipal waste (MSW), which included paper and glass
materials that were manually and mechanically separated; olive wet husk
(OWH), which is also called two-phase olive-mill waste, is a sub-product from
the olive oil industry; olive pomace (OP), a solid generated by a three-phase
system during olive oil production; biochar derived from tree barks (BF); and
biochar derived from vine shoots (BS). The two biochars were produced by
pyrolysis at 400°C for 3 h. The methods used for the characterisation of these

samples are also described in Chapter 2.

Regarding the organic soil (ORG), it was collected in North of Scotland. The
ORG soil was characterised for general properties. The pH was measured in a
1:10 (solid/water) solution and cation exchange capacity was determined by
extraction with ammonium acetate, procedure described by Bower (Bower et
al., 1952). The total carbon (TOC) was measured by elemental analysis. To
determine the DOC content, 2 g of soil were equilibrated with 50 mL of a
0.01 mol L?! CaCl, solution. The resulting suspension was end-over-end
shaken for 10 min, the supernatant was filtered through a 0.45 um filter and
acidified to pH 2 with HCI, and the DOC was determined using a total organic
carbon analyser Shimatzu TOC-50000. The loss-on-ignition (LOI) was
determined gravimetrically after calcination at 450°C. The HA and FA contents
(HA and FA, respectively) were determined by an official method (BOE, 1991).
In this procedure, the humic and fulvic acids were dissolved at alkaline pH, in
the obtained extract (total humic extract), the total organic carbon was
measured. In order to precipitate HA the extract obtained was acidified to pH 1

with H,S0,. Finally, the HA was separated and redissolved at alkaline pH and
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the total organic carbon was determined in the extract of HA. The FA was
calculated as the difference between the total organic carbon in the total
humic extract and the HA extract.

3.3.2. Sorption experiments

The sorption experiments on the materials were described in detail in the
Chapter 2. The ionic strength was determined in the contact solution of the
sorption experiments as the sum of the ionic species in solution. The ionic
strength of the materials were: 0.057 mol L for MOW, 0.065 mol L for MSW,
0.028 mol L for OWH, 0.037 mol L' for OP, 0.02 mol L for BF and
0.018 mol L for BS.

The sorption experiments were performed equilibrating 1.5 g of soil with
30 mL of the target metal solutions in a medium that reproduced the cationic

composition of the soil solution. The ionic strength was adjusted to
0.034 mol Lt. The desired soil solution cation composition was achieved by

the addition of the associated electrolyte ions (CaCl,-2H,0, Mg(NOs),-6H,0,
NaCl and KCI). The initial concentrations of the target metals were 0.1, 0.2,
0.6, 1, 2 and 10 meq L!. The target metal was added to a contact solution
prepared to simulate the cationic composition of soil solution. The suspensions
were end-over-end shaken during contact time for a previously established
period of 5 hours for Cd, Cu, Zn and 24 h for Pb (Sastre et al., 2007). The
samples were centrifuged, and the obtained supernatants were filtered
through a 0.45 pm filter. Major and trace elements were determined in the
solutions using a Perkin EImer Model OPTIMA 3200RL ICP-OES. The detection
limits of the inductively coupled plasma optical emission spectroscopy (ICP-
OES) were 0.01 mg L for Cd and Cu; 0.025 mg L for Zn; 0.1 mg L for Ca,
Mg; 0.2 mg L for Pb; 1 mg L for K; and 5 mg L! for Na. A Perkin-Elmer
ELAN 6000 inductively coupled plasma mass spectrometer (ICP-MS), equipped
with a Perkin-Elmer AS-91 autosampler, was used for the lowest trace element
concentrations. Several element isotopes (*!'Cd, ''>Cd and !!*Cd; %3Cu and
65Cu; 298pb; ®zn, 57Zn and ®8Zn) were measured to detect and control for

possible isobaric or polyatomic interferences. To correct for instabilities in the
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ICP-MS measurements, '°Rh was used as an internal standard with a
concentration of 200 pg L in all of the samples. The detection limits of the
ICP-MS measurements were 0.02 ug L for Cd, 0.05 ug L™ for Pb, 0.1 pg L™
for Cu and 0.2 pg L? Zn. The following emission lines were used for each
element determined (nm) Cd: 214.440 and 228.802; Cu: 324.752 and
327.393; Pb: 220.353; Zn: 206.200 and 213.857; Ca: 315.887 and 317.933;
Mg: 279.077 and 285.213; K: 766.490; Na: 330.237.

3.3.3. Application of the NICA-Donnan model

The NICA-Donnan equations (1-5) were written as a python function (Python
Software Foundation, 2014). Python was chosen as the programming language

for the code due to its flexibility, syntax simplicity and the availability of
sophisticated optimisation routines (in the scipy toolbox). Both python and
scipy are non-commercial programs. Then, the NICA and Donnan equations
were solved simultaneously by iteration. In a nutshell, the process consists in
finding the equilibrium solution concentrations of the metal (c¢;) that are
consistent with both the NICA and Donnan equations and also with the total
initial concentrations (C,ta1), When the solution was found, the amount of
metal in the solid phase (Q;) was calculated. Defining an increasing number of
initial concentrations, independent predictions to obtain the sorbed
concentrations (Q;) are performed and the predicted isotherms are
constructed. The input parameters for the calculation are: content of humic
and fulvic acids in the solid phase, DOC, initial target metal concentrations,
ionic strength and pH. Ionic strength can be given as a fixed value from
experimental data or calculated from solution concentrations in the prediction.
We found that both choices resulted in similar sorption curves and decided to
employ the experimentally determined value.

The model was used in two different ways: first, predicted sorption curves
were calculated by employing the generic parameter set of the model. In a
second step, model parameters were fit to adjust to the experimental

isotherms.
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In the case where model parameters (Qmaxx, N, p and K) were optimised for
the fitting exercise, the former routine was coded as an independent function
called by a non-linear multivariate optimisation routine, employing the
Limited—-memory Broyden-Fletcher-Goldfarb-Shanno (L-BFGS-B) algorithm in
its bounded version, as programmed in the scipy optimisation toolbox (Morales
and Nocedal, 2011). For the fitting procedure, predicted sorption isotherms
were constructed and the standard deviation between the experimental and
predicted data was calculated, model parameters were then varied by the
optimisation routine and the new standard deviation from the new parameters
was compared to the former step. This process was repeated until reaching a

minimum in the standard deviation.

3.4. Results and discussion

3.4.1. Main sample characteristics

The selected samples covered a wide range of pH and DOC values, as well as
of HA and FA contents, as summarised in Table 3.1. It is anticipated that the
content of HA and FA may play a key role on the viability of the use of the

NICA-Donnan model.

Table 3.1. Main physicochemical parameters of organic materials and organic

soil.

Parameter BS MOW MSW OP OWH  ORG soil
pH 10 8.3 8.1 5.7 4.6 2.4

CEC (cmol. kg't) 53 105 102 220 84 119

LOI (%) 94 56 77 94 94 90

TOC (%) 67 27 31 43 49 47

DOC (mg C L) 49 233 745 2404 2124 233

HA (%) 2.0 3.5 2.7 4.4 14.4 15,5

FA (%) 2.5 4.1 8.6 25.5 28.5 30.6
HA+FA/LOI 0.05 0.14 0.15 0.32 0.46 0.51
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Several materials (MOW, MSW and BS) had a considerably low content of
humic substances, as shown in Table 3.1. Therefore, their high organic
matter content was not related to a high humification degree. On the other
hand, OP, OWH, and especially the ORG soil presented a relatively high
concentration of humic substances and a high related HA+FA/LOI ratio, which
indicated the relevant presence of humified materials. In this way, OWH, OP
and ORG were expected to be more likely samples whose sorption data could
be modelled through NICA-Donnan model, as they should resemble more
closely to the behaviour of the purified humic substances for which the model

was developed.

3.4.2. Sorption isotherms of ORG soil

The Csomp VS. Ceq sorption isotherms for Cd, Cu, Pb and Zn in the ORG soil are
shown in Figure 3.1. The Csp VS. Cyq slope decreased at increasing initial
concentrations for all studied metals, which indicated a higher affinity of the
soil to the metals at low concentrations. Saturation of the sorption sites at
higher initial metal concentrations could not be either disregarded, although
data at higher initial metal concentrations should be obtained to confirm this
hypothesis. Sorption of Cu and Pb up to an initial concentration of
1 meq L showed a very pronounced slope, in agreement with the high

relative affinity of the organic matter for these metals (Sposito, 2008).

As summarised in Table 3.2, the K, values for all target metals varied within a
short range, a maximum of one order of magnitude, as noticed for Pb. The
sorbed concentrations for Cu and Pb were always higher than for Cd and Zn.
This pattern was also shown by the higher K; values quantified for Cu and Pb
in comparison with the K, values determined for Cd and Zn, for both minimum
(Kgmin) and maximum (Kgmax) Ky values. Therefore, the Kgymax Vvalues
decreased in the following order: Pb>Cu>Cd>Zn, as also observed by Morera
et al (2001) for a soil with a high content of organic matter and in agreement

with the relative affinity of soil organic matter to the studied heavy metals.
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Figure 3.1. Sorption isothermsof Cd, Cu, Pb and Zn in the ORG soil.

Moreover, the Ky values were similar to those reported by other authors for
agricultural and forest soils (Morera et al., 2001; Sprynskyy et al., 2011), but
lower than values obtained for mineral soils (Sauvé et al., 2000; Sastre et al.,
2007). The Krvalues obtained from the Freundlich model followed the same

sequence observed for K, values. The N values obtained were always lower

Ceq (meqg L™

Ceq (meg L)

than 1, indicative of the presence of sites of different affinity.

Table 3.2. Minimum and maximum K, values and results from the Freundlich

fitting of the sorption of target metals in the ORG soil.

Kdmax Kdmfn
Kr N
(Lkg™) (Lkg™)
Cd 70 11 64 0.38
Cu 650 85 117 0.58
Pb 2370 220 220 0.52
Zn 65 20 40 0.64
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3.4.3.Prediction of sorption isotherms with NICA-Donnan model

As a first step, the generic parameter set of the NICA-Donnan model was
employed to predict the solution and sorbed metal concentrations for the five
materials and the organic soil (see Table 3.3) (Kinniburgh et al., 1999; Milne
et al., 2001; Milne et al., 2003). From these parameters, some of the trends in
the sorption of Cd, Cu, Pb and Zn on humic substances were already observed,
as Cu and Pb presented significantly higher affinity constants than Cd and Zn,
in line with their higher affinity towards organic matter. It was also noticed
that the phenol groups showed a higher affinity (log K,) towards heavy metals
than the carboxyl groups (log K;), in accordance with the relative affinity of
organic groups with respect to metals (Stevenson, 1994).

Table 3.3. Generic NICA-Donnan parameters for Cd, Cu, Pb and Zn binding to

humic and fulvic acids.

Fulvic acids
Qmaxi,+ (€q kg™) 5.88 p: 0.59
Qmaxz,1 (€9 kg™) 1.86 p2 0.70
cd Cu Pb Zn
log K; -0.97 0.26 -1.16 -3.84
log K 0.50 8.26 6.92 -0.73
ny 0.68 0.53 0.60 0.67
n, 0.50 0.36 0.69 0.61
Humic acids
Qmax,1 (€q kg™) 3.15 p: 0.62
Qmaxz,q (€9 kg™) 2.55 p2 0.41
Cd Cu Pb Zn
log K; -0.20 2.23 1.25 0.11
log K> 2.37 6.85 4.84 2.39
n 0.73 0.56 0.60 0.67
n, 0.54 0.34 0.69 0.27

The input data for the model were dissolved organic carbon (DOC), pH and
ionic strength of the contact solution, humic and fulvic acid content in solid
phase and initial target metal concentration. The DOC was assumed to behave

as a fulvic acid. In this way, three humic surfaces were defined, HA and FA in
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the solid phase and FA in solution, which weight was defined from the HA and
FA content in the solid phase and DOC, respectively. It is important to keep in
mind that three phases (HA and FA in soil phase and FA in solution) have to be

solved simultaneously.

3.4.3.1. The case of the materials

The ability of NICA-Donnan model to predict the sorbed metal concentrations
in the solid phase (Q;) and equilibrium metal concentrations in solution (c;)
varied among the different materials investigated. Figures 3.2-3.6 show the
predicted isotherm curves along with the experimental sorption data for each
material, obtained by using the generic set of parameters. The complete
isotherms are shown on the right side and the experimental data obtained at
low initial metal concentration are amplified and displayed on the left side. Not
unexpectedly, the predicted Cg,» of MOW, MSW and BS were strongly
underestimated in the majority of cases (see Figures 3.2-3.4), in agreement
with their low humic substances content. Thus, the description of metal
sorption by the NICA-Donnan model with the generic parameters seems to be
of little relevance, and contributions from another kind of phases, such as
oxides, should be taken into account, as is the case of general equations such
as the Freundlich model. The only exception to this general underestimation
was the prediction of the Cu sorption isotherm for the MSW amendment, which
matched reasonably well to the experimental data. Although a similar
agreement was not observed for Pb, this observation could be related to the
higher affinity of the humic substances for Cu. Therefore their relevance in the
Cu sorption was observed even for a sample in which the (HA+FA)/LOI ratio
was around 0.15, with a major contribution of fulvic acids within the organic
acids pool. It is worth mentioning that sorption underestimation has been
already observed in the prediction of Pb isotherms employing the generic
parameter dataset (Xiong et al., 2013), and it was related to specificity of the
experimental dataset from which the generic parameters were fitted, as the
experimental data employed for the derivation of Pb parameters consisted in
only a few purified humic substances, potentially giving rise to fitted
parameters that were less transferable than for other metals, which

parameters were obtained from a broader set of experimental data.
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Regarding materials with a higher content of humic substances (specifically,
OP and OWH), they exhibited a contrasting behaviour in the prediction of the
metals orbed concentrations, as seen in Figures 3.5 and 3.6. On one side,
the NICA-Donnan model underestimated the metal sorbed concentration in the
OP amendment, with Cu having the best prediction curve, similarly to what
was observed with MSW material. On the other hand, predicted sorbed
concentrations obtained for OWH were generally overestimated with respect to
the experimental values, with exception of Pb at the low concentration range.
This lack of fitting was an unexpected result on the basis of the high relative
contribution of HA and FA to the total organic matter content for this material,
and could be partially attributed to the presence of other soluble non-humic
organic substances such as proteins or sugars and especially lipids (Karapamar
and Worgan, 1983), which are significant for this particular material, as could
be noticed from the oily texture of the solutions obtained after the sorption
experiments, in agreement with its origin. These small organic molecules
would likely establish a competition for heavy metal binding with the solid

phase of the material, thus partially inhibiting metal sorption.
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Figure 3.5. Isotherms for OP material (experimental data in blue squares; predicted

data in red line).
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3.4.3.2. The case of the ORG soil

The results of the prediction of the sorption isotherm of the ORG soil are
shown in Figure 3.7. The prediction exercise based on the generic parameters
of the NICA-Donnan model resulted in much better agreement with the
experimental sorption isotherms of the ORG soil for many metals than that
observed for the materials. The NICA-Donnan model could effectively predict
the sorption isotherms of Zn, Cd and especially of Cu. This finding was in
agreement with the highly humified organic matter content in this sample.
Results showed again and underestimation of the Pb data, thus indicating that
NICA-Donnan generic parameters for this metal were not appropriate enough
and that they could be optimised, as already observed by Xiong et al. (2013).
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Figure3.7. Isotherms for ORG soil (experimental data in blue squares; predicted data in

red line).
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3.4.4. Optimisation of the NICA-Donnan model parameters

A second stage in the viability studies dealing with the use of the NICA-
Donnan model to this type of samples was to optimise the generic model
parameters and to compare the new values with the NICA-Donnan generic
data set. Trials to obtain a fitted set of parameters failed for MOW, BS, MSW,
OP and OWH materials. The optimisation procedure quickly led to
unreasonable values for the affinity constants, site concentrations and non-
ideality parameters. Considering that NICA-Donnan model was reasonably
successful in describing the metal sorption for the ORG soil, the viability study
focused on this sample.

The simultaneous optimisation of n, K and Qn.xx Wwould be likely to drive the
parameter optimisation to an unphysical solution because of the large number
of optimised parameters or due to covariance between them. In order to
circumvent this problem, the values of the affinity constants (K) were first
optimised with respect to the low concentration range of experimental curves.
We expected that effects stemming from site saturation and non-ideality would
be less important in the low concentration range, as we are far from a
significant coverage of the surface by the target metal. In this way, fitted K
values were able to reproduce the initial slope of the isotherms properly, which
was mostly related with the ion-surface affinity. Including the optimised K
values, we then fitted Qmaxn to all experimental points, as this parameter
represents the number of sites and is key in the representation of the
saturation of sites. Finally, we fitted K, n and Qmaxn Simultaneously by
employing the optimised values of K and Qmax . Thus, K and Qpmax,» Were again
allowed to vary, but starting from values that adequately represented the
affinity at low concentration (for K) and site saturation (for Qpax~). We did not
consider the heterogeneity parameter p in our parameter optimisation because
this term would add even more parameters to the calculation and is covariant

with n, which could pose problems for the interpretation of data.
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Table 3.4 summarizes the values of n, Qmaxx and K parameters in the NICA-
Donnan generic set and their optimised values. The most important changes
on the optimised parameters were obtained for the sorption parameters of
carboxyl group (site 1). This finding agrees with the fact that phenol groups
would remain almost completely protonated in the conditions of the
experiment (pH 2.4) and that a change in the affinity or non-ideality on this
kind of sites would then have a smaller effect on the sorption of metals than
changes in the carboxyl groups. As only two K parameters significantly
changed (K;-Pb-HA, K;-Zn-HA) from their generic values through the
optimisation process, trends about site affinity (phenol being more strongly
binding than carboxyl sites) and metal binding, with two highly interacting
metals (Cu and Pb) over Cd and Zn remained true in the optimised set of

parameters.

Table 3.4. Optimised and generic NICA-Donnan dataset for all metals. Generic

values were taken from Milne et al. (2003).

Fulvic Acids
Opt. Gen. Opt. Gen.
Qmaxi,x (€9 kg™) 2.16 5.88 Qmaxz,n (€9 kg™) 1.58 1.86
Cd Cu Pb Zn
Opt. Gen. Opt. Gen. Opt. Gen. Opt. Gen.
log K 0.61 -0.97 1.13 0.26 -0.44 -1.16 -3.84 -3.84
log K> 0.50 0.50 8.25 8.26 8.31 6.92 -0.72 -0.73
ny 0.47 0.68 0.31 0.53 0.63 0.60 0.63 0.67
n; 0.50 0.50 0.72 0.36 0.27 0.69 0.60 0.61
Humic Acids
Opt. Gen. Opt. Gen.
Qmaxs,1 (€9 kg™) 3.24 3.15 Qmax2.n (€9 kg™) 2.55 2.55
Cd Cu Pb Zn
Opt. Gen. Opt. Gen. Opt. Gen. Opt. Gen.
log K; 0.14 -0.20 0.46 2.23 3.69 1.25 2.24 0.11
log K> 2.40 2.37 6.57 6.85 5.37 4.84 2.42 2.39
ny 0.73 0.73 0.73 0.56 0.56 0.60 0.65 0.67
nz 0.41 0.54 0.59 0.34 0.65 0.69 0.27 0.27
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The largest changes in affinity were observed for the humic carboxyl group K;
of Pb and Zn, where an increase of two orders in magnitude was observed.
This trend was expectable since Pb and Zn sorbed concentrations were
underestimated on the prediction based on the generic parameter set (see
Figure 3.7). As mentioned earlier, discrepancies in the case of Pb were
already reported in literature (Xiong et al., 2013).

The largest change in Qnaxn Was observed for the total number of sites of
carboxyl group in fulvic acid. It is worth noting that this parameter has been
already identified as crucial in the accurate prediction of sorption curves based
on the NICA-Donnan model (Tan et al., 2013). Qmax .~ Was thus proposed as a
parameter that could be modified to obtain material specific sorption curves,
while maintaining the remaining parameters to their generic values.
Consequently, the large modification of Qnmax,~: for fulvic acids observed during
the optimisation exercise could be related to a general adaptation of the model
to fit this particular case.

The fitting of the metal sorption isotherms of the ORG soil was repeated with
the updated set of parameters. Results from this exercise are shown in Figure
3.8. The use of the optimised parameters led to an excellent fitting of the

experimental data.

From the results obtained, it appears as if not only the content of the humic
substances, but also their nature and degree of stabilisation are key factors for
the success of the NICA-Donnan application to fit sorption data in organic
samples. The importance of the content of HS was evident from the significant
underestimation of sorption curves in MOW, BS and MSW materials, which
likely presented metal sorption associated with other components of solid
phase different from HS.
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Figure 3.8. Isotherms of ORG soil. Experimental (blue squares); predicted data
obtained with the NICA-Donnan model by employing the optimised parameters.

The importance of the type of HS can be observed from the comparison of the
performance of the model with respect to ORG, OP and OWH, as ORG is a
highly stabilised organic soil, which should resemble the behaviour of purified
humic substances employed for the development of the generic dataset
properly. On the other hand, OP and OWH are comparatively less stabilised
materials, with a higher content of small organic molecules, as carbohydrates
or lipids. From the results obtained, it seems that not only the content of the
humic substances, but also their nature and degree of stabilisation are key
factors for the success of the NICA-Donnan application to fit sorption data in
organic samples.
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Capitulo 4.

Evaluacion de los cambios en la
lixiviacion de metales pesados en
suelos contaminados remediados con
residuos organicos y biochars






4.1. Introduction

Soils are one of the major sinks for heavy metals released into the
environment by anthropogenic activities. Unlike other contaminants, they do
not generally undergo microbial or chemical degradation, and their total
concentration in soils persists for a long time after their incorporation
(Adriano, 2001). Regulations about the management of presumably
contaminated soils are generally based on total content data, but this
information is usually not sufficient to assess the potential risk of a given
pollutant. Thus, information about interaction in soils and related mobility is
required for the decision making related to the management of contaminated
soils, which eventually may includes the choice of suitable remediation

strategies.

Soil remediation techniques often aim at decreasing the mobility and
bioavailability of heavy metals in soils, by modifying their interaction
mechanisms (Park et al., 2011). In this context, chemical immobilisation by
addition of amendments is an appealing alternative to diminish the mobility of
heavy metals in the resulting soils+amendment mixtures (Kumpiene et al.,
2008). This approach is less disruptive to soil and ecosystem than other
remediation alternatives and is usually less expensive when waste materials
are employed (Lombi et al., 2002). Main factors governing the efficacy of the
addition of an amendment to a contaminated soil are the effect on the soil pH,
given the strong dependence of the sorption mechanisms on this parameter,
and the enhancement of specific metal-amendment interactions that diminish
the availability of heavy metals through sorption processes (Dijkstra et al.,
2004). In this context, diverse amendments derived from biomass of natural
origin (e.g. animal manures, composts and biochars) have been tested in
remediation strategies, although leading to unclear conclusions about their
efficiency have been reported (Clemente et al., 2007; Nwachukwu and Pulford,
2009; Beesley et al., 2010). For example, Beesley et al. (2010) assessed the
effect of biochar and greenwaste compost on the pore water concentration of
Cd, Zn and Cu in a mildly acidic soil. Copper concentration in soil solution
increased by the addition of amendments, due to an increase in the DOC

content, whereas Cd and Zn concentrations decreased in the soil solution,
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which were attributed to an increase in pH of the resulting soil mixture.
Clemente et al., (2007) reported the effect of cow manure and olive husk on
the availability of heavy metals in a polluted soil. They found that the cow
manure had no effect on the metal extractability with DTPA, while the olive
husks increased the metal availability. The authors attributed this detrimental
trend to the reduction of the Mn oxides due to degradation of phenolic

compounds.

The effect of the addition of amendments to contaminated soils on the metal
availability should be tested first at laboratory level, in order to avoid
expensive experimental work at field level, to better monitor changes in metal
availability and to control the variables affecting the efficiency of the candidate
amendments. In this context, pHsa: leaching tests have proven to be a
valuable tool in the assessment of the available fraction of heavy metals in
contaminated soils and in soil+amendment mixtures (Van der Sloot, 1990;
Van der Sloot et al., 1996; Rigol et al., 2009; Gonzalez-Nufiez et al., 2012).
This approach is adequate for a meaningful evaluation of the dependence of
contaminant release as a function of pH in a broad range of pH values,
providing a complete assessment of the environmental impact of a pollutant or
of the metal availability at a given pH scenario (Kosson et al., 2002; Cappuyns
and Swennen, 2008).

The aim of this work was to evaluate the efficiency of four organic
amendments in reducing the heavy metal leaching in five soils contaminated
with Cd, Cu, Ni, Pb and Zn. The amendments were selected based on previous
complete physicochemical characterisation and sorption assays carried out at
laboratory level, as described in the Chapter 2. pHg.: leaching tests were
applied to the soil and soil+amendment samples within a broad pH range,
along with the determination of the acid neutralisation capacity in both
untreated soils and soil+amendment mixtures to evaluate the effect of the
amendment in the buffering capacity of the resulting mixtures. The
comparison of the metal leaching curves obtained in the untreated soil and
soil+amendment mixtures allowed the assessment of the effect of the
amendments in enhancing heavy metal immobilisation depending of the pH of

the resulting soil+amendment mixture.
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4.2. Materials and methods

4.2.1. Samples

Five contaminated soils and four amendments of organic origin were used in
this study. The contaminated soils were two soils affected by pyritic sludge
particles and acidic waste waters (RIB and QUE); a soil affected by mining
activities (S15); and two soils (ASCO and TENF) contaminated at laboratory
level with a slightly acidic solution that contained Cd, Cu, Ni, Pb and Zn, and
subsequently subjected to drying-wetting cycles to enhance the incorporation
of the heavy metals and better simulate a real scenario. The drying-wetting
cycles consisted in rewetting the samples at 100% of their field capacity and
maintaining them in capped vessels at 40°C during 24 h. Later, the samples
were dried in open vessels at 40°C during 48h. This procedure was repeated
three times.

The amendments included a compost derived from municipal organic waste
(MOW), a compost from green waste (GW), a biochar derived from tree barks
(BF) and a biochar derived from vine shoots (BS), both produced by pyrolysis
at 400°C for 3 h. All samples were dried, sieved trough a 2 mm mesh,
homogenised and stored in bottles before analyses.

4.2.2 Soil+amendment mixtures

The soil+amendment mixtures were prepared at 10% w/w amendment doses:
30 g of amendment were homogeneously mixed with 270 g of soil. The
mixtures were subjected to three drying-wetting cycles, in order to simulate
field conditions. The mixtures were subsequently mixed in an end-over-end

shaker for two days and stored in bottles before analyses.
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4.2.3. Soil characterisation

The amendments had been fully characterised in terms of physicochemical
parameters such as pH, cation exchange capacity (CEC), dissolved organic
carbon (DOC), total organic carbon (TOC), acid neutralisation capacity (ANC),
fulvic and humic acids. A detailed description of the amendment characteristics
has been provided in Chapter 2.

Briefly, the pH of the soil samples was measured in Milli-Q water, using a
solution-to-soil ratio of 1:2.5 mL g'. The organic matter content was
determined by the loss of weight on ignition (LOI) at 450°C for 16 h of 3 g of
soil sample previously oven-dried over night at 110°C (Burt, 2004). CEC was
determined after extraction with ammonium acetate (Bower et al., 1952). In
short, 5 g of the material were added to 30 mL of 95% ethanol, and the
resulting suspension was stirred for 5 min and centrifuged. Then, the
supernatant was discarded. This procedure was repeated three times to
remove the soluble salts. Next, 30 mL of 1 mol LY ammonium acetate were
added to the remaining solid, and the suspension was stirred for 5 min and
centrifuged. Then, the supernatant was collected in a volumetric flask. The
extraction with ammonium acetate was repeated three times, and the
supernatants were collected in the same flask. The flask was filled to the
reference volume with 1 mol L' ammonium acetate. The exchangeable cations
were determined in the supernatant by ICP-OES, and the CEC was calculated

as the sum of the exchangeable cations.

The particle size distribution was determined by the pipette method, based on
the varying settling velocity in a fluid medium according to the particle size
(Burt, 2004). The carbonate content was determined by using the calcimeter
Bernard method (Mueller and Gastner, 1971). The total content of trace
elements in soil samples was determined by soil digestion in a closed
microwave digestion system (Milestone Ethos Touch Control) following a
procedure adapted from EPA 3052 method (USEPA, 2008). In short, 0.3 g of
sample were weighted in PTFE vessels and 6 mL 69% HNOs, 3 mL 40% HF and
2 mL 30% H,0, were added in a first stage. The temperature was gradually

increased from 25°C to 190°C in 15 min followed by a dwell time of 30 min.
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After a cooling time of 10 min, 16 mL 5% HsBOs; was added in a second stage
to mask the free fluoride ions present in the solution and redissolve fluoride
precipitates. The resulting suspension was submitted to the same digestion
procedure as in the first stage. After cooling the extracts at room temperature,
they were diluted with Milli-Q water to a final volume of 50 mL and stored in
polyethylene bottles at 4°C until analysis.

The metal water-soluble concentrations were quantified by obtaining water
extracts after equilibrating a known amount of the soil or amendment with
Milli-Q water in 1:10 solid:liquid ratio (DIN, 1984), for 48 h at room
temperature. Finally, the samples were centrifuged, and the water extracts
were filtered through 0.45 pm filter and stored at 4°C before the analyses.
Trace elements were determined in the solutions by ICP-OES using a Perkin -
Elmer Model OPTIMA 3200RL ICP-OES.

4.2.4. pH titration test

The acid neutralisation capacity (ANC) of the untreated soils and
soil+amendment mixtures was determined by adapting the CEN/TS 15364 pH
titration test (CEN/TS, 2006a). The ANC is the quantity of acid or base
(meq kg'!) required to shift the initial pH of the sample to a pH of 4. Thus, the
ANC parameter permits an estimation of the buffering capacity over external
acidic stresses of samples with an initial pH higher than 4. To determine this
parameter, the initial pH of each sample was measured in a 1:100 sample
mass/volume of deionised water ratio (2 g of soil: 200 mL of water). Next,
consecutive volumes of 200 puL of 0.3-1 mol L' HNO; or
0.5-1 mol L't NaOH were added, and the suspension was stirred. The resulting
pH of the suspension was measured 30-40 min after addition of either acid or
base. The acid and base additions were repeated until the pH range between 2

and 12 was covered.
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4.2.5. pHg;.: leaching test

The pHgae leaching test, based on the CEN/TS 14997 protocol (CEN/TS,
2006b), allowed the examination of metal release as a function of pH. Six
grams of sample of soil or soil+amendment mixtures were suspended in a
given volume of deionised water to obtain a liquid-solid ratio of 10 mL g™
From the information provided by the pH titration test, an adequate amount of
acid (HNO3) or base (NaOH) was initially added to modify the initial pH of the
sample to reach pH values between 2 and 12. A minimum of eight suspensions
covering the pH range were prepared for each sample. Sample suspensions
were stirred for seven days, which is an adequate contact time for the
characterisation of samples with particle size lower than 2 mm (Kosson et al.,
2002). The pH was maintained by addition of small quantities of acid
(0.1-1 mol L' HNO3) or base (0.3-1 mol L' NaOH), in order to minimise
changes in the solid:liquid ratio, using an automatic pH control equipment
(Model pH-103 Adasa Sistemas). Finally, the suspensions were centrifuged and

filtered through 0.45 m pore size nylon membranes and stored until analyses.

The concentrations of trace elements in the extracts were determined by ICP-
OES, or by ICP-MS when lower detection limits were required. Emission lines
employed for ICP-OES (Perkin-Elmer Model OPTIMA 3200RL) were (nm) Cd:
214.440 and 228.802; Cu: 324.752 and 327.393; Pb: 220.353; Zn: 206.200
and 213.857; Ca: 315.887 and 317.933; Mg: 279.077 and 285.213;
K: 766.490; Na: 330.237 and Ni: 231.604. The detection limits using this
technique were 0.01 mg L Cd; 0.01 mg L! for Cu; 0.1 mg L for Ni; 0.2 mg
L' for Pb and 0.025 mg L' for Zn. For samples with lower metal
concentrations, a Perkin—-Elmer ELAN 6000 inductively coupled plasma mass
spectrometer was used (ICP-MS). The detection limits of the ICP-MS
measurements were 0.02 pg L for Cd; 0.1 pug L for Cu; 0.2 ug L for Ni;
0.05 pg L for Pb and 0.2 ug L for Zn.

The dissolved organic carbon (DOC) was also determined in the extracts using
a total organic carbon analyzer (TOC-50000, Shimatzu). For the determination
of DOC in those extracts obtained by addition of acid, it was necessary to carry
out experiments in parallel substituting HNOs by HCI.
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4.3. Results and discussion

4.3.1 Main characteristics of untreated soils

Table 4.1 summarises the main soil characteristics of the untreated soil
samples, as well as the total and water soluble concentrations of the target
metals in the soils. Soils had a low content of organic matter, with LOI values
within a 0.5-3.2% range, and loamy textures.

ASCO soil had a neutral pH, low CEC and high carbonate content (36%). S15
soil had a slightly acidic pH, low CEC, and medium carbonate content (16%).
RIB and QUE soils had slightly acidic pH, low CEC (6.9 and 13.3 cmol. kg,
respectively), and non-quantifiable carbonate content. Finally, TENF soil had
the most acid pH (4.3) and the highest CEC (48.3 cmol. kg™') among the soils
tested. S15 soil had the highest total metal concentrations, followed by ASCO
and TENF soils, whereas QUE and especially RIB soils had the lowest values.
The comparison of these data with the intervals of threshold limits for heavy
metal content for agricultural and industrial soils for two autonomous regions
of Spain (see Table 4.2) showed that all soils exceeded the reference levels
for agricultural use for Cd, Cu, Pb and Zn. ASCO, TENF and S15 also exceeded

the maximum limits established for industrial soils in at least two metals.

With respect to the water soluble metal content, metals had low extraction
yields (<2%) in ASCO, QUE, S15 and RIB soils, excepting Ni and Zn in RIB
soils (8% and 4%, respectively), and Cd and Zn in S15 soil (58% and 2%,
respectively). On the contrary, extraction yields were higher in the TENF soils,
with metal extraction yields over 15% for all metals, except for Pb. Due to the
high total metal concentration in a few cases, low extraction yields were not
necessarily related to low extractable concentrations (mg kg™!), which were
compared with the recommended limits for acceptance of waste at landfills of
the European Council Decision 2003/33/CE (European Council, 2003) for the
management of waste (see Table 4.3).
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Table 4.2. Reference limits (mg kg™) of metal total concentration in soils
(data gathered from regulations of Catalunya and Andalucia autonomous
regions in Spain).

Metal Agricultural use Industrial use
Cd 2-3 55

Cu 50-100 1000

Ni 40-50 1000

Pb 60-200 550

Zn 170-300 1000

Table 4.3. Threshold limits (mg kg™) of water soluble metal concentrations
(European Council, 2003).

Metal Inert waste  Non-hazardous waste Hazardous waste
Cd 0.04 1 5

Cu 2 50 100

Ni 0.4 10 40

Pb 0.5 10 50

Zn 4 50 200

The water soluble metal in ASCO, QUE and RIB soils exceeded the limits for
inert waste for a few metals and soils could thus be classified as non-
hazardous wastes. Furthermore, S15 and TENF soils overcame the thresholds
for hazardous wastes due to their high water soluble content of Cd and Zn in
both soils and also of Ni and Cu in the TENF soil. Despite the high metal

extractable concentrations, the low metal extraction yields observed for a few
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metal-soil combinations could jeopardize the beneficial effect of using
amendments to further decrease metal leachable concentrations.

4.3.2. Effect of amendment addition on pH and buffering capacity of
soil

Figure 4.1 shows the pH titration curves for the untreated soils and
soil+amendment mixtures, please note that the added acid is represented in
meq g! in the titration curves, while the ANC values are expressed in meq kg
in the discussion. These curves represent the changes in sample pH when
adding base (negative values) or acid (positive values). Table 4.4 presents
the initial pH at the experimental conditions of the titration test, and related
ANC values of soils and mixtures. ANC and pH data for the amendments

studied in Chapter 2 are also included for comparison purposes.

TENF and RIB soils showed the smallest ANC values (40 and 60 meq kg,
respectively), followed by the QUE soil (300 meq kg!). The low ANC for the
TENF soil, the lowest among the soils examined here, was in agreement with
its acidic initial pH (4.6). The titration curves of these soils presented a
marked decrease in pH upon addition of a small aliquot of acid, which was
attributed to their low buffering capacity, accordingly with the absence of
carbonate phases in these soils. In contrast, S15 and ASCO soils showed
distinctive titration curves with an inflection point at pH around 8, which was
attributed to the neutralisation of carbonates, quite abundant in these two
samples (see Table 4.1). Consequently, these soils showed the highest ANC
values (1960 and 6950 meq kg!, respectively) among the soils tested here. In
fact, the ANC of the ASCO soil was as high as the highest ANC of the examined
amendments (GW, 7100 meq kg!). Therefore, it could be expected a higher
effect on pH and ANC from the amendment addition to TENF, RIB and QUE
soils than in ASCO and S15 soils.
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pH

The addition of amendments did not significantly vary the pH and ANC values
of ASCO and S15 soils (see Table 4.4). As expected by the lower pH and,
especially, lower ANC values in the soils than in the amendments, QUE and
RIB mixtures exhibited an increase in pH and ANC with respect to the
untreated soils, in agreement with the doses of the added amendments. The
highest changes were noticed for the TENF soil, with an increase in pH of

around 2 units and related increases in ANC of one order of magnitude when
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Figure 4.1. pH titration curves of soil and soil+ amendments mixtures.
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the amendments with the highest ANC were added (mixtures with MOW and
GW). Therefore, it can be anticipated a positive effect of the addition of the
amendments in shifting the pH of the soils to values in which the leaching of
the metals could be decreased, especially for the TENF, RIB, and QUE soils.

This hypothesis will be examined in a following section.

Table 4.4. pH, ANC and DOC (at initial pH) of the amendments, soils and
mixtures.

ANC DOC
pH (meqgkg®) (mgcCL™h

MOW 8.3 4280 530
GW 8.4 7100 160
BF 8.9 420 10
BS 10.0 725 220
ASCO 7.7 6950 15
A+MOW 7.8 6665 50
A+GW 7.7 6840 35
A+BF 7.8 6190 10
A+BS 7.8 6790 35
QUE 6.9 300 30
Q+MOW 7.3 755 65
Q+GW 7.5 720 40
Q+BF 7.5 340 25
Q+BS 7.6 340 35
RIB 6.3 60 25
R+MOW 7.7 290 55
R+GW 7.8 305 40
R+BF 7.6 90 20
R+BS 7.7 95 25
S15 6.8 1960 10
S15+MOW 7.1 2260 45
S15+GW 6.9 2140 20
S15+BF 6.7 2070 5
S15+BS 6.9 1740 30
TENF 4.6 40 50
T+MOW 7.0 365 95
T+GW 7.6 440 60
T+BF 7.4 75 50
T+BS 6.3 195 55
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4.3.3. Effect of amendment addition on DOC in the soil+amendment

mixtures

As suggested in previous works (Clemente et al., 2007), organic matter, either
in the solid phase or dissolved in the soil solution, might play a key role in the
mobility and availability of heavy metals in soils. Therefore, as the
amendments had an organic origin, it was required to test the effect of their

addition in the changes in the DOC content in soil+amendment mixtures.

Table 4.4 shows the DOC values of amendments, soils and soil+amendment
mixtures at the initial pH of the samples. At this pH, the DOC content of the
soils was low (within the 10-50 mg C L range), which was in the low range of
previously reported values (Rigol et al., 2009; Gonzalez-Nufiez et al., 2012).
The DOC content in the amendments was around one order of magnitude
higher than in soils (from 160 for GW to 530 mg C L?! for MOW). The
exception for this pattern was BF, which had a DOC content similar to the
soils. At the doses essayed, it was expected that the MOW amendment would
then provoke the largest increases in the DOC values of the soil+amendment
mixtures as was confirmed by the results included in Table 4.4, especially for
the soils with the lowest DOC values, as S15 and ASCO. However, the DOC
values in the mixtures did not exceed 100 mg C L'! in any case, thus a minor
effect of the increase in DOC in the mixtures on metal leachability at initial pH

can be anticipated.

Besides analyzing the situation at initial pH, changes in the DOC with changes
in pH were also examined for amendments, soils and soil+amendment
mixtures, as shown in Figure 4.2 for soils and amendments and summarized
in Table 4.5 for mixtures. Figure 4.2 a presents the leaching curves of DOC
for the untreated soils, deduced from the DOC determination in the pHgat
extracts from the application of the leaching test. The five studied soils
followed a similar pattern with minimum DOC values around pH 6-8. Under
more acidic conditions all soils showed an increase in the DOC content in the
extracts. At high pH (>10), all soils but S15 also exhibited an increase in the
DOC values in the extracts, with maximum values at pH around 12. This
pattern was consistent with the solubilisation of humic and fulvic acids, which
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depends on the pH (Van der Sloot, 2002). Figure 4.2 b shows the DOC
concentration in the extracts of amendments. The DOC curves followed a U-
shaped pattern, especially for the MOW and GW amendments, as already
observed for untreated soils, except for the BF amendment that showed only a
slight DOC increase at high pH. The maximum leachable DOC content were
1200 mg C L'! at pH 2 for MOW, which was 2-fold higher than the DOC content
at initial pH (530 mg C L!), and 1400 mg C L at pH 12 for GW (around a
9-fold increase with respect to the DOC content at the initial pH). BS, and
especially BF, showed DOC values similar to those obtained in soils (always
lower than 300 mg C L for BF).

4002 ASCO O S15 © RIB O QUE * TENF

350- K

300
250 o
200

1504 oX

DOC (mg C L)
O

100+

50+ = *¥

10 12 14

pH

Figure 4.2. pHq.: curves of DOC in a) untreated soils and b) amendments.
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As deduced from data in Table 4.5, DOC concentrations for soil+amendment
mixtures at strong alkaline and acidic pH values were systematically higher
than at the initial pH (a mean of 4 and 7-fold higher at acid and basic pH,
respectively), with DOC contents up to 20 times higher than at the initial pH,
due to the simultaneous increase in DOC in soils and amendments.

A comparison between the DOC content of soils and soil+amendment mixtures
shows that addition of amendments resulted in a 2 to 3-fold rise in DOC
concentrations under acidic conditions for ASCO, TENF, RIB and QUE soils. At
basic pH, the increase was around 2-fold for these soils. In the case of
amendment addition to S15, a similar 3-fold increase was observed with
respect to the untreated soil at low pH, while a 3 to 11-fold rise was
determined under alkaline conditions. Despite these significant changes in
DOC concentrations in relative terms, it has to be pointed out that the initial
DOC content of the untreated soils was low. In this way, DOC concentrations
in soil+amendment mixtures always remained below 500 mg C L. Thus, it is
not expected to encounter a marked effect of DOC in the heavy metal
leachable concentrations after the addition of the amendments.
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Table 4.5. DOC content of the mixtures at acidic and alkaline pH.

pH DOC
A+MOW 3.0 290
12.0 115
A+GW 4.9 225
12.0 240
A+BF 3.7 105
12.5 120
A+BS 2.7 140
12.0 180
Q+MOW 2.0 255
12.2 195
Q+GW 1.7 180
12.0 140
Q+BF 1.6 140
11.5 160
Q+BS 4.0 60
11.8 225
R+MOW 2.0 85
12.5 315
R+GW 3.2 75
12.6 370
R+BF 2.0 30
12.4 385
R+BS 2.1 135
12.3 310
S15+MOW 2.0 150
11.6 85
S15+GW 2.0 110
11.4 150
S15+BF 2.0 45
12.0 30
S15+BS 2.0 120
11.6 95
T+MOW 2.3 265
12.0 370
T+GW 2.6 210
12.0 470
T+BF 4.5 90
12.0 440
T+BS 2.7 140
12.0 465
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4.3.4 Leaching pattern of heavy metals

Figure 4.3 shows the pH-dependent leaching curves of heavy metals (Cd, Cu,
Ni, Pb and Zn) for untreated soils and soil+amendment mixtures. Leaching
curves of the untreated soils were rescaled with a factor of 0.9 to correct for
the dilution effect due to amendment addition at 10% dose, thus allowing a
direct comparison of leaching curves of untreated soils and soil+amendment

mixtures.

A strong dependence of the metal leached concentrations with respect to pH
was noticed in all cases. In general, the leaching pattern differed more for a
given metal among soils than among metals for the same soil. Thus, curve
patterns were the same for all metals in RIB, QUE and TENF soils. In general,
larger extraction yields were observed at strongly acidic pH values, with much
lower leachability at neutral and alkaline regions (generally lower than 2%).
This pattern agreed with the competitive effect of protons at acidic pH, which
compete with the metal for the sorption sites, as well as with the positive
charge in the surfaces at acidic pH and the partial dissolution of the mineral
phases in soils and the leaching of the DOC content (Dijkstra et al., 2004;
Sastre et al., 2004). For the specific case of RIB soil, leaching curves also
showed a significant increase in metal leachability at strongly alkaline pH,
except for Ni. This increase was also observed for Pb and Zn in a few soils,
probably due to the formation of soluble hydroxyl carbonate complexes,
especially for the soils with a significant carbonate content as ASCO and S15
soils, or hydroxyl complexes due to the high pH (Dijkstra et al., 2006).

At low pH, Cd extraction yields ranged from 30% (RIB) to 90% (S15), and
from 50% (RIB) to 90% (ASCO) for Cu and Zn. In the case of Pb, extraction
yields were lower than 10%, except for ASCO (85%) and TENF (50%). Finally,
Ni extraction yields (%) ranged from 15% (RIB) to 95% (ASCO).
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The addition of amendments did not change significantly the leaching curve
patterns in the mixtures with respect to those of the untreated soils, decreases
in the leachable concentration of heavy metals were observed at extreme pH
values for a few cases, which could be partially explained by an increase in the
sorption sites by addition of the amendments or minor changes in DOC in a
few cases. For ASCO soil at acidic pH, the amendments provoked a decrease in
Pb, Zn and Ni leachable concentrations, especially for the latter metal (96% to
70%). Amendments on ASCO soil produced significant decreases for Zn and Pb
at high pH (up to 4-fold decreases and at least 2-fold decrease, respectively).
For S15 soil, changes in metal leachability at acid pH were low and not fully
consistent, the most significant decreases being related to Zn, especially when
adding the BS material (from around 63% to 34%). For Pb, the amendments
also provoked a decrease in leaching in the S15 soil at basic pH. The addition
of amendments in RIB soil led to a general reduction in leached Pb at acidic
pH, with the exception of the mixtures with MOW, which led to an increase in
Pb extractable yield to a value around 10%. At alkaline conditions, the most
important reductions were observed for Cd, Cu and Zn when adding the BS
biochar. In the case of the QUE and TENF soils under acidic conditions, all
amendments resulted in a modest diminution of extractable concentrations for
all metals. In TENF, the addition of the amendments increased the extraction

yields at alkaline pH.

4.3.5 Leaching of heavy metals at initial pH

Figure 3.4 displays the extractable metal concentrations at initial pH for soil

and soil+amendment mixtures. Threshold limits for “inert waste” (black line),

“non-hazardous waste” (orange line) and “hazardous wastes” (red line)

according to European Council Decision are also indicated.
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Figure 4.4. Extractable metal of soils and soil+amendment mixtures at initial pH.



As already commented, regardless of the total and leachable metal
concentrations, which were higher or lower depending on the particular soil and
metal, extraction yields (%) were generally low (<2%) at the initial pH, except for
Cd, Cu, Ni and Zn in TENF soil, Ni and Zn in RIB soil and Cd in S15 soil. However,
the cases where total metal concentration was high, even low extraction yields
(%) could lead to leachable metal concentrations that exceeded the recommended
limits inert wastes acceptance for those soils having a high total metal

concentration, according to the European Council Decision criteria.

Although ASCO soil already presented low extraction yields (<2%), high buffer
capacity and pH, the addition of GW, BF and BS led to a high decrease in the Cu
extractable concentrations, which could be explained by a significant increase in
specific sorption sites in the resulting mixtures, in agreement with the relatively
high Kgjinear Values related with these amendments (Kgjinear Values were 1390
L kg, 2030 L kg and 2390 L kg?, respectively, as shown in Table 2.3 in
Chapter 2). Significant reductions were also observed for Cd, Pb and Zn
extractable concentrations in this soil (from 0.4 to 0.13 mg kg™ for Cd, 9 to 2 mg
kg™ for Pb and 7.3 to 1.6 mg kg for Zn) after addition of the MOW amendment,
also in agreement with their Kginear Values (1540 L kg™, 3340 L kg™ and 1360 L
kg, respectively). The positive effect of addition of MOW was also observed in
S15 soil for Cd (5950 mg kg™ to 1900 mg kg™) and Zn (6650 mg kg™ to 1910 mg
kg') leachable concentrations, despite this soil also presented high ANC and pH
values. However, the effect of the amendments did not lead to a change of the
ASCO and S15 category within the waste classification. RIB soil showed a
significant reduction of Ni (from 1.9 mg kg™ to 0.02 mg kg!), Zn (13.5 mg kg™ to
1 mg kg?!) and Cd (0.1 mg kg to 0.007 mg kg?), likely because of a combination
of an increase in pH and the increase in specific sorption due to the amendment
addition, although these combined effect are hard to disentangle, as the pH effect
tends to be dominant (Sauvé et al., 1997). A similar reduction was also observed
for Ni and Zn in the case of the QUE soil.

TENF soil was originally over the limit for hazardous materials in the case of Cd,
Cu and Ni, and over the limits for non hazardous materials in the case of Pb and
Zn. After addition of the amendments, the metal concentrations showed a

significant decrease, with a reduction in Cd from 27.8 to 0.3 mg kg, Cu from 16
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to 5.6 mg kg, Ni from 95 mg kg! to negligible concentrations, Pb from 16 to
0.65 mg kg™ and Zn from 697 to 11 mg kg!. These high decreases in the metal
leaching could be related to the large pH effect caused by the addition of the
amendments observed for this case. Thus, the significant diminution of metal
extractable concentrations after addition of amendments observed for TENF, the
classification of this soil category changed from hazardous to non hazardous waste

for all metals.

Based on the results obtained in this work, the amendments with high pH and ANC
values could be useful to decrease the available metal concentrations in acid soils.
The additional effect in sorption capacity has to be considered in some cases,
especially in cases where amendments presented a high sorption capacity towards a
given metal. Finally, the negative effect of DOC content was found to be negligible.
An additional aspect to consider is the long-term changes in available metal
concentrations in the amended mixtures, due to environmental factors, which could
modify the key properties that control metal availability in the soil+amendment
mixtures, potentially leading to a remobilization of heavy metals in some cases,

hampering the positive effect of amendment addition.
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Capitulo 5.

Disponibilidad de metales pesados en
suelos enmendados con residuos
compostados y biochars: efecto del
envejecimiento






5.1. Introduction

Accumulation of heavy metals in soils is a worldwide problem, because these
pollutants can have a large impact on the environment and the human health.
When the metals are incorporated in soils, they participate in biogeochemical
reactions, which determine their chemical form and subsequent availability in
the soil system (Tack, 2010). Total metal concentrations are often employed
to establish the degree of contamination of a soil; however, these data provide
insufficient information about the potential risk associated with a contaminated
soil if no further knowledge on contaminant availability is accessible (Gupta et
al., 1996; Adriano, 2001), thus jeopardizing a correct assessment of the risk.

Heavy metal availability depends on sorption reactions with mineral and
organic phases of soil, which are controlled by pH, ionic strength, surface area
and concentration of complexing ligands (Hooda, 2010; Kabata-Pendias,
2011). From the knowledge of the key interactions mechanisms that govern
metal mobility in soils, many remediation technologies aiming at remediating
contaminated soils focus on reducing metal availability in soils (Khan et al.,
2004). This is the case of the in situ chemical stabilisation by the addition of
amendments, which is a remediation strategy with relatively low cost and
which facilitates the treatment of large polluted areas (Kumpiene et al., 2008).
In this context, organic wastes originated from biomass treatments are
promising candidate amendments for this remediation approach as they can
regulate soil pH and provide specific sorption sites for heavy metal binding
(Lee et al., 2004). However, organic amendments may also remobilize metals
if they present a high dissolved organic carbon (DOC) content, which can form
soluble complexes with metals in the soil solution (Khokhotva and Waara,
2010). Furthermore, chemical processes of organic matter, which may occur in
the medium term after adding the amendments to the contaminated soils,
such as oxidation, hydrolysis, depolimerisation and microbial degradation
could result in a modification of the availability of heavy metals in the
contaminated soil (Martinez et al., 2003; Nwachukwu and Pulford, 2008). In
this way, changes in metal remobilisation related to an aging process in soils
treated with organic amendments, should be further studied to better assess

the suitability of organic wastes to be used in remediation actions, as reported
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results do not permit to draw unambiguous conclusions on amendment
stability over time. Reported experiments investigating the effect of the
addition of mineral and organic amendments (specifically, CaCOs, iron grit, fly
ash, bentonite, bone meal and manure) on the leaching of Cd, Zn and Pb in
contaminated soils showed a decrease in Cd and Zn leaching due to an
increase in the pH of the resulting mixtures, which remained over time
(Houben et al., 2012). By contrast, those amendments with a high DOC
content provoked an increase in the leaching of Pb at the initial time and, at
longer aging times, changes in the leaching of Pb agreed with those observed
in the DOC content. Beesley et al. (2010) investigated the effect of biochar
and greenwaste compost on the pore water concentration of Cd, Zn and Cu in
a mildly acidic soil and their changes over time after aging experiments.
Copper concentrations in soil solution increased by the addition of
amendments, due to an increase in the DOC content, but this initial
remobilisation decreased over at the end of the aging period. On the other
hand, a decrease in the leachable concentrations of Cd and Zn was observed
due to the increase in the pH of the mixtures at initial time, which remained
until the end of the experiment.

Due to the lack of unequivocal conclusions about the effect of aging of organic
amendments in changes over time in metal extractability in contaminated
soils, which seem to be dependent on the amendment and metal considered,
the aim of this work was to go depth in the examination of the stability over
time of organic materials in soil+amendment mixtures, in laboratory
conditions that simulated those of the field scale. Thus, it was evaluated the
effect of the addition of three organic wastes (a municipal compost and two
biochar materials) on the availability of Cd, Cu, Ni, Pb and Zn in three
contaminated soils with contrasting characteristics, as well as the effect of an
aging process, forced at laboratory level through the application of drying-
wetting cycles, on metal leachability in untreated soils, amendments and
soil+amendment mixtures. Evaluations of the changes over time in the metal
interaction in the target samples were carried out through the application of
sorption and leaching test in order to elucidate if aging process could
significantly affect the efficiency of organic amendments and thus metal

availability.
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5.2. Materials and methods

5.2.1. Samples

Three amendments and three contaminated soils were used in this study. The
amendments were, on one side, a biochar derived from tree barks (BF), and a
biochar originated from vine shoots (BS), both produced by pyrolysis at
400°C, and a compost derived from municipal organic waste (MOW2).

The contaminated soils were one soil contaminated with pyritic sludge particles
and acidic waste waters (RIB), and two soils contaminated by exposure to
mining activities (S15 and ALJ). All soils originated from the southwest of
Spain, within the Andalusia autonomous region. All samples were dried, sieved
trough a 2 mm mesh, homogenised and stored in bottles before analyses.

5.2.2. Sample characterisation

The pH of the samples (soils and amendments) was measured in deionised
water using a solution-to-solid ratio of 10 mL g!. Field capacity (FC) was
determined by wetting the samples until obtaining a saturated paste and then
centrifuging them at 0.33 bar (75 x g during 30 min). Later, the samples were
dried at 105°C to constant weight and FC was derived from the weight loss.
The particle size distribution was determined by the pipette method, based on
the varying settling velocity in a fluid medium according to the particle size
(Burt, 2004).

The buffering capacity of the samples was examined by a pH titration test
(CEN/TS, 2006). This test also allowed for the determination of the acid
neutralisation capacity (ANC) of the samples, which is defined as the quantity
of acid or base (meq kg™!) required to shift the initial pH of the amendment to
a pH of 4. First, the initial pH of each sample (2 g) was measured in a 1:100
sample/deionised water ratio. Then, consecutive additions of 200 pL of

1 eq L' HNO; or 1 eq L't NaOH were carried out, and the pH of the suspension
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was measured after 40 min of stirring after each addition. The acid and base

addition was repeated until the pH range of 2-12 was covered.

Cationic exchange capacity (CEC) of the amendments and soils was
determined by extraction with ammonium acetate, procedure described by
Bower (Bower et al., 1952). This procedure was performed on 5 g of the
sample, which was put in contact with 30 mL of 95% ethanol, and the
resulting suspension was end over end shaken for 5 min and centrifuged. This
procedure was repeated three times to remove the soluble salts, discarding
the supernatants. Subsequently, 30 mL of 1 mol L' ammonium acetate were
added to the remaining solid, and the suspension was end over end shaken for
5 min and centrifuged. This step was repeated three times and the
supernatants were collected and joined in the same flask. The exchangeable
cations (Ca, Mg, K, Na) were determined in the supernatant by ICP-OES, and
the CEC was calculated as the sum of the exchangeable cations. The loss-on-
ignition (LOI) of the samples was determined as the loss of weight at 450°C
for 16 h of 3 g of soil (or 10 g of amendment) previously oven-dried over night
at 110°C. The dissolved organic carbon (DOC) was quantified in the water
extracts obtained by equilibrating 6 g of sample with 60 mL of deionised water
during 48 h. Then, samples were centrifuged and filtered through a 0.45 ym
filter, and the DOC content was determined in the water extract, previously
acidified to pH 2 with HCI, using a total organic carbon analyser Shimatzu
TOC-50000.

The total content of trace elements in soil samples was determined by soil
digestion in a closed microwave digestion system (Milestone Ethos Touch
Control) following a procedure adapted from EPA 3052 (USEPA, 2008). Briefly,
0.3 g of the sample were weighed in a PTFE vessel, and 6 mL of 69% HNOs,
3 mL of 40% HF and 2 mL of 30% H,0, were added in a first stage. The
temperature was gradually increased from 25°C to 190°C in 15 min followed
by a dwell time of 30 min. After a cooling time of 10 min, 16 mL of 5% HsBOs
were added in a second stage to mask the free fluoride ions present in the
solution and redissolve the fluoride precipitates, and the resulting suspension

was submitted to the same digestion procedure as in the first stage. After
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cooling the extracts to room temperature, they were diluted with deionised

water to a final volume of 50 mL and stored at 4°C until analysis.

The water-soluble metal content was quantified in the water extracts obtained
after equilibrating a known amount of sample with deionised water in a 1:10
solid:liquid ratio (DIN, 1984), during 48 h at room temperature. Then, the
samples were centrifuged, and the water extract was decanted, filtered and

stored at 4°C until analysis.

Metals were determined in the solutions by inductively coupled plasma optical
emission spectroscopy (ICP-OES) using a Perkin—-Elmer Model OPTIMA 3200RL.
The following emission lines were used for each element determined (nm) Cd:
214.440 and 228.802; Cu: 324.752 and 327.393; Pb: 220.353; Zn: 206.200
and 213.857; Ca: 315.887 and 317.933; Mg: 279.077 and 285.213;
K: 766.490; Na: 330.237 and Ni: 231.604. The detection limits using this
technique were 0.01 mg L' Cd; 0.01 mg L! for Cu; 0.1 mg L* for Ni;
0.2 mg L for Pb and 0.025 mg L for Zn. For samples with lower metal
concentrations, a Perkin—-Elmer ELAN 6000 inductively coupled plasma mass
spectrometer was used (ICP-MS). The detection limits of the ICP-MS
measurements were 0.02 pg L™ for Cd; 0.1 pug Lt for Cu; 0.2 pg L for Nj;
0.05 pg L for Pb and 0.2 ug L for Zn.

30 g of amendment were homogeneously mixed with 270 g of soil. The
mixtures were subjected to three drying-wetting cycles, in order to simulate
field conditions. The mixtures were subsequently mixed in an end-over-end

shaker for two days and stored in bottles before analyses.

5.2.3. Preparation of soil+amendment mixtures: aging experiment

The soil+amendment mixtures were prepared at 10% dose of the amendment.
40 g of amendment were homogeneously mixed with 360 g of soil. The
mixtures were placed on plastic pots and subjected to ten drying-wetting
cycles (DW) in order to examine the effect of the aging process in metal

extractability. Samples of amendments and soils were also submitted to DW
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cycles to better understand the aging process and its effect on the metal

extractability in the mixtures.

Every drying-wetting cycle consisted in wetting the sample at its respective
field capacity (FC), maintaining the samples closed in vessels at room
temperature for 72 h and later drying them at 40°C for 48 h. In the case of
the soil+amendment mixtures, the FC was calculated as a linear combination
of the individual FC of the soil and the amendment, taking into account the
amendment dose. Samples were collected after 0, 5 and 10 DW cycles (thus
defining TO, T1 and T2 samples, respectively). Each experiment was conducted
in two replicates. CEC was determined at TO and T2 in the amendment
samples, whereas pH, ANC and DOC were determined in all samples at TO and
T2. Finally, the extractable metal contents were determined in soils,
amendments and mixtures at TO, T1 and T2.

5.2.4. Sorption tests

5.2.4.1. Quantification of K,

Sorption experiments for Cd and Cu, as representative for the examined heavy
metals, were conducted on amendments at TO, T1 and T2, according to
recommended protocols (OECD, 2000; Sastre et al., 2006).

The amendment samples (2 g) were pre-equilibrated with 50 mL of a
0.01 mol L CaCl, solution for 16 h using an end-over-end shaker. After a pre-
equilibration time, known volumes of the metal solution (Cd and Cu) were
added in order to have a list four different initial metal concentrations up to
0.8 meq L', which represent concentrations observed in environmental
contamination episodes (Nwachukwu and Pulford, 2008). The volume of metal
solutions added to the batches was kept below 1% of the total volume of the
suspension in order to avoid significant changes in the solid-liquid ratio. The
resulting suspensions were end-over-end shaken for 24 h. Subsequently,
suspensions were centrifuged, and the supernatants were filtered through a

0.45 pm filter. Target metals were determined in the supernatant solutions
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with ICP-OES as described earlier. The sorbed metal concentrations were
calculated from the quantification of the metal concentration in the initial
solution (C;) and in the equilibrium solution (Ce,), as follows:

Ci- Coq) V
Csorb = —( d meq) (1)

where Cqor is the sorbed concentration of metal (meq kg!), m is the mass of

amendment (kg) and V is the volume of contact solution (L).

The solid-liquid distribution coefficient, Ky (L kg), was thus calculated for
each initial concentration as the ratio between the amount of target metal
sorbed onto the amendment, C.» (meq kg!), and the amount of metal at
equilibrium in the final contact solution, C.; (meq L), according to the

following equation:

Ky = (2)

5.2.4.2. Fitting of sorption isotherms

The experimental sorption isotherms were fitted to Freundlich and linear

models. The Freundlich model is represented by the following equation:

Csorb =Kfcleyq (3)

where the Krand N parameters were obtained from the Cgq, vs. Ceq fitting. The
K¢ parameter describes the partitioning of the metal between the solid phase
and the liquid phase and N is related to the heterogeneity of sorption sites and
is indicative of the non-linearity of the sorption isotherm. If N=1, the
Freundlich equation approaches to a linear model, and K becomes equal to
the K, value, which remains constant for the whole concentration range.
Values of N>1, for metals, might indicate a scenario in which the sorption is
inhibited by a competing reaction within species in the solution, such as
soluble organic ligands, whereas values of N<1 indicate the presence of high
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affinity sites in the sample that govern metal sorption at low metal
concentrations.

The metal sorption isotherm was fitted to a linear equation for the
concentration range in which a constant slope of Csn Vvs. Cg could be
considered. This was the case of the overall concentration range in the specific
case of the amendments investigated here and at the metal concentration
range assayed. Therefore, a Kgnesr value was derived for all the amendments

and metal combinations, for all the aging times examined.

5.3. Results and discussion

5.3.1. Changes in soil properties with aging process

5.3.1.1. Initial conditions

Table 5.1 summarizes relevant physicochemical parameters of contaminated
soils. Soils presented very low LOI values, which can be associated with low
organic matter content, low DOC and low CEC values. S15 soil presented a
mildly acidic pH, but a significant carbonate content, which guaranteed a
significant buffering capacity, and hence, the highest ANC value among the
examined soils. ALJ soil had an acidic pH, lower than 4, this fact being
responsible for their negative ANC values. RIB soil had also a mildly acidic pH,
negligible carbonate content and low ANC value.
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Table 5.1. Main parameters of soils.

Parameter S15 RIB AL
pH 6.3 6.4 2.2
ANC (meq kg?) 1960 60 -440
Moisture (%) 7.9 1.1 1.3
FC (%) 34 29 21
LOI (%) 0.9 1 1
DOC (mg L) 12 21 18
CaCoOs (%) 16 <l.qg. <l.g.
CEC (cmolkg™) 13 6.9 3
Sand (%, wrt mineral matter) 63.9 76.5 34.2
Clay (%, wrt mineral matter) 9.5 7.2 18.2
cd (mg kg™t) TC 10200 4 15
WS 5140 0.3 0.8
Cu (mg kg'?) TC 16430 120 1610
WS 8.1 0.6 330
Ni (mg kg™) TC 150 26 60
ws 4.9 0.6 9.9
Pb (mg kg™) TC 91520 260 12370
WS 43 0.5 60
Zn (mg kg™) TC 275500 350 3295
ws 6030 9.8 360
Effect of aging in selected soil properties
pH TO 6.3 6.4 2.2
T2 6.4 5.1 2.2
ANC (meq kg™) T0 1960 60 -440
T2 1865 25 -350
DOC (mg C L™) TO 10 20 20
T2 5 10 15

TC: total content; WS: water soluble; I.qg.: limit of quantification.

The total and water soluble metal concentrations of contaminated soils are
also shown in Table 5.1. Regarding total metal content, S15 presented the
highest concentration levels for all metals, followed by ALJ and RIB soils with

the lowest levels. In order to evaluate the degree of contamination of the
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three soils, total metal concentrations were compared with reference levels
established by the Junta de Andalucia, since the target contaminated soils
originated from this Spanish region and have to be managed accomplishing
this regulation (see Table 5.2). Considering this criteria, except for Ni in RIB,
the total metal concentrations in the three soils exceed the maximum
allowable concentration for non-polluted soils (reference levels). S15 and ALJ
soils should be remediated because, except for Ni, their total metal
concentrations are higher than the limits considered dangerous and requiring
urgent remediation (intervention limits) even for industrial use (Cu, Pb and Zn
for two soils and Cd for S15 soil). On the other hand, total metal
concentrations for RIB soil are all bellow the intervention limits for agricultural
soils. In this way, RIB is a soil that exceed the reference level but without

requiring remediation.

Regarding the water soluble metal concentrations, S15 soil showed the highest
extraction yield for Cd, corresponding to 50% of the total content. ALJ and RIB
soils presented lower extraction vyields for this metal (5% and 8%
respectively). Pb extractable concentrations in all soils were negligible,
showing values lower than 1%. This low extractability was also observed for
Cu in S15 and RIB soils, while Cu extraction yield was significantly higher in
ALJ soil (20%). Water extraction yields of Zn were relatively low in S15 and
RIB soils (2% and 3%, respectively), while in ALJ soil is around 11%. It should
be pointed out that despite the low extraction vyield, Zn extractable
concentration in S15 was considerably high (6000 meq kg™'). The extractable
yield of Ni was low in RIB and S15 soils, and higher in ALJ (around 17%).
Water soluble metal concentrations of the soils were compared with the
European Council limits for the management of wastes (see Table 5.2)
(European Council, 2003). Under this regulation, RIB soil is classified as non-
hazardous waste, whereas the high water soluble concentration of all metals in
ALJ soil and of Cd and Zn in S15 soil, may this soils to be considered as
hazardous wastes. Considering that these soils exceeded the limits for total
content and water soluble metal concentrations, they must be considered as

potential candidates for remediation.
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5.3.1.2. The effect of aging in selected properties of soils

Some soil parameters (pH, ANC and DOC) were monitored during the aging
period, as summarised in Table 5.1 for TO and T2 samples. Soil pH remained
constant during the aging experiments for ALJ and S15 soils. In contrast, RIB
soil exhibited a significant acidification (1.3 pH units) at the end of the aging
period assayed. This behaviour could be related to a partial oxidation of the
pyrite present in the RIB soil, which resulted in an acidification of the soil
(Lacal, 2003). This process was not observed for the ALJ soil, which also

presents considerable pyrite content, due to its much lower initial pH (2.2).

The ANC values of all soils remained roughly constant during the aging period.
The significant relative decrease noticed in the RIB was probably due to the
acidification of the sample. The DOC content in soils remained low during the
aging process, although presenting a slight relative decrease at longer aging

time.

5.3.2. Changes in amendment properties with aging process

5.3.2.1. Initial conditions

Table 5.3 summarizes the main physicochemical parameters of amendments.
All amendments presented alkaline pH, and higher FC (all over 100%) and
CEC values than those of the soils. MOW2 had a high ANC value, much higher
than that of the soils, and also nearly one order of magnitude higher than that
of the biochars. The LOI contents ranged from the lowest value in MOW2
(60%) up to around 95% in the two biochars. Conversely, MOW2 showed the
highest DOC content, followed by BS and BF, this latter with a much lower
DOC content that was of the same order of magnitude as that of soil samples.
It is worth mentioning that LOI and DOC content in amendment samples did
not correlate, indicating that the ratio between solid and soluble organic

matter strongly varied depending on the amendment.
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Table 5.3. Main parameters of amendments.

Parameter MOW2 BF BS
pH 8.1 8.6 9.4
ANC(meq kg™) 4180 420 725
Moisture (%) 6.0 4.5 6.0
FC(%) 175 116 100
LOI (%) 60 95 95
DOC (mg L) 475 10 220
CEC (cmol. kg?) 65 25 55
cd (mg kg™t) TC 6.4 1.2 0.6
WS 0.4 0.8 0.1
Cu (mg kg?) TC 150 33 20
WS 7.3 0.4 0.2
Ni (mg kg™*) TC 75 15 1.6
WS 0.9 <l.q. <l.q.
Pb (mg kg™) TC 175 4.2 1.7
WS 1.9 1.6 1.0
Zn (mg kg™) TC 430 75 105
WS 2.1 9.2 0.8
Effect of aging in selected amendment properties
pH T0 8.1 8.6 9.4
T2 8.0 8.3 8.7
ANC(meq kg™) TO 4180 420 705
T2 4915 515 790
CEC (cmolc kg™?) T0 65 25 55
T2 85 30 60
DOC (mg L) T0 475 10 220
T2 390 6 245

TC: Total content; WS: Water soluble; I.qg.: limit of quantification.
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The total metal content in the three amendments was low, even lower than
the maximum concentration established for the addition of organic
amendments to agricultural soils (BOE, 2005). MOW?2 presented the highest
total metal concentration and BS had the lowest, while BF exhibited
intermediate total metal concentrations. In most cases, the low metal
concentration with amendments will result in a dilution effect of the total metal
concentrations of soils due to the amendment dose, with exception of MOW2
with respect to Zn, which already present a significant concentration of this
metal.

Regarding metal water soluble concentrations, they were systematically lower
in amendments than in soil samples. Considering the dose of amendments
applied to soils (10%) and the low soluble metal content in these
amendments, the contribution of amendments to the water soluble pool of
heavy metals in soil+amendment mixtures was considered negligible. If we
compare the metal soluble concentrations with the European Council limits for
the management of wastes (European Council, 2003), the three amendments
would be classified as non-hazardous waste due to their low metal extractable

content.

5.3.2.2. The effect of aging in selected properties of amendments

Alike it was done for soils, a few parameters (pH, ANC, CEC and DOC) were
monitored during the aging period, as summarized in Table 5.3 for TO and T2
samples.

The pH of the amendments remained reasonably constant, within the alkaline
range, although for the BS biochar a moderate decrease of 0.7 pH units was
noticed. The slight decrease in the pH could be related to the formation of acid
organic functional groups associated with natural oxidation of organic matter,
which is a mechanism that has a lower impact on pH for samples with already
low pH (Hale et al., 2011).

The time dependent formation of functional groups on the surface of the

amendments was also reflected in the slight increases of CEC and ANC in the

amendments at the end of the experiment, also in agreement with reported
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data (Mukherjee et al., 2014), in which an increase in the CEC due to the
oxidation of functional groups on the surface was observed. These two latter
parameters were correlated (R=0.82), thus confirming that the functional
groups responsible for the changes in CEC were also responsible for the minor
changes in the ANC. Finally, no clear conclusions could be drawn with respect
to possible changes in the DOC content over time, as slight increases or
decreases were observed depending on the examined amendment, thus
indicating that the DOC content was not strongly affected by the aging

process.

5.3.2.3. Changes in the sorption capacity of amendments due to the
aging process

Changes in the sorption capacity of the amendments over the aging time were
also tested for two of the metals examined, Cd and Cu, as the sorption pattern
might provide significant information to partially justify changes in the metal
leaching pattern in the soil+amendment mixtures. The isotherms obtained at
TO, T1 and T2 are presented in Figure 5.1, whereas Table 5.4 summarise the
main sorption parameters of Cd and Cu in the amendments, which were

derived from the data and fitting of respective sorption isotherms.

Regarding sorption data at TO samples, the Ky parameter varied within a short
range according to changes in the initial metal concentration for all the
amendments, as differences between Ky mi, and Ky max values were lower than
2-fold. For Cd, amendment sorption capacity decreased following the sequence
of MOW2>BS>BF, similarly to the sequence of CEC and ANC values in the
amendments, thus indicating that exchange sites played a key role in Cd
sorption. In the case of Cu, the K, values followed the sequence
BF>BS>MOW?2, inversely to the DOC content of the amendments. This
behaviour was in agreement with the high affinity of Cu for the organic matter,

which favours the formation of stable complexes in solution.
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The obtained isotherms were also fitted by the Freundlich model. In the case
of Cd, N values were always lower than 1, indicating sorption of Cd at high
affinity sites at low concentrations, but at lower affinity sites for higher
concentrations, in which ionic exchange mechanisms may govern sorption.
Moreover, the K¢values for Cd followed the same sequence observed for Ky min
and Kgmax, but were lower than Ky mi, since in all cases C.,; was lower than
1 meq L. For Cu, whereas BF showed N<1 indicating sites of different affinity,
the amendments with a higher DOC content (MOW2 and BS) showed N>1,
suggesting that at low concentrations Cu was mostly associated with organic
matter in solution, whereas at higher initial concentrations of the metal the
competitive role of dissolved organic matter decreased and the sorption of Cu
increased. In this way, K values for these cases were generally higher than
Ka,max, Since it was deduced from extrapolating the Csp VS, Ceq isotherm to a
Ceq value of 1 meq L for which a higher slope (and thus a higher K;,) value

was expected

As the Kr estimation is strongly dependent on the N value, and then a direct
comparison of the metal+amendment scenarios would be compromised,
comparisons were better made on the basis of fitting sorption data to a linear
model. The Kg near could be calculated for all cases, and for the overall metal
concentration range tested, giving a satisfactory fit, with R>>0.9. The fitted
Kainear Parameters presented the same relative sequence of sorption among
amendments as Ky min and Kgmax, for both Cd and Cu. Therefore, Ky jinear Was
considered a robust parameter to evaluate the effect of aging in the sorption
capacity of the amendments.
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Table 5.4. Sorption parameters of amendments.

Chay ey u )

Cd

MOW?2 TO 2320 3265 1040 0.81 2230
T1 2440 3510 1020 0.81 2350
T2 2190 3525 1015 0.83 2085

BF TO 170 320 80 0.64 155
T1 150 270 80 0.67 135
T2 100 210 60 0.67 90

BS TO 770 1710 375 0.79 910
T1 1725 3205 680 0.80 1555
T2 1640 3320 300 0.62 1400

Cu

MOW?2 TO 915 1445 4840 1.3 1715
T1 825 1530 5770 1.32 1740
T2 620 1585 1350 1.03 1245

BF TO 2605 4860 610 0.72 2160
T1 3930 8200 900 0.70 3620
T2 2535 7370 535 0.66 2300

BS TO 1770 2255 2590 1.03 2220
T1 1405 2630 22115 1.5 2810
T2 1495 2415 4470 1.13 2625

In general, minor variations were observed in the Ky jnear by the effect of aging,
which was consistent with the minor changes in the physicochemical
parameters of the amendments, such as DOC, ANC and CEC. This implied that
the sorption capacity of the amendments could be considered as stable over
the aging period. Besides, the relatively high K, values observed in a few cases
(e.g., Cd-MOW?2, or Cu in biochars) should also be considered as an additional

factor to explain changes in metal availability in soil+amendment mixtures.
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5.3.3. Changes in soil+amendment mixture properties with aging

process

5.3.3.1. Initial conditions

The effect of the addition of the amendments on selected soil properties (pH,
ANC and DOC) is summarised in Table 5.5.

All the mixtures had either similar or higher pH than the initial soils. The
amendments affecting more the pH were not those with the highest pH, but
those with the highest ANC, that is, with the highest buffering capacity.
Accordingly, changes in pH and ANC were more relevant in soils with a lower
ANC. The addition of materials led to minor increase in the pH of the mixtures
with the S15 soil, since this soil already had a high ANC. In the case of the RIB
soil, with a lower ANC, the amendments led to a slight increase in the pH of
the mixtures (1.1 with MOW2, 0.7 with BF and 1.6 with BS). Changes in pH of
ALJ soil were strongly dependent of the employed amendment. MOW?2 addition
resulted in a strong increase of soil pH (2.5 units of pH), whereas biochars had
no effect on the mixture pH, since the buffering capacity of these two
amendments was insufficient to have an effect in such an acidic soil. The same
reasoning can be used to explain changes on ANC after amendment addition.
Soil mixtures with MOW?2 resulted in an increase in the ANC values, being the
highest effect in ALJ soil with the lowest ANC, and the lowest effect in S15 soil
with an already high ANC. Finally, non significant effects were observed either
in pH or ANC due to aging, as could be expected by the absence in pH and

ANC variations observed in amendments and soils.

With respect to DOC, the addition of MOW2 and BS amendments led to a slight
increase in the DOC concentration in the mixtures with respect to the initial
soils, as could be expected by their high DOC, while this parameter was
practically not modified after the addition of BF. Accordingly to what was
observed in soils and amendments, aging process did not play a significant
role in the modification of DOC in the soil+amendment mixtures.
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5.3.3.2. Changes in the water extractable metal concentration due to

the addition of amendments and aging

Figure 5.2 summarizes the leaching of the target metals in the
soil+amendment mixtures (TO samples), taking the untreated soil as control,
as well as the effect of aging in the leaching of the metals in soil and
soil+amendment mixtures (T1 and T2 samples).

The case of the S15 soil

In the initial situation (T0), S15 soil showed varying extraction yields
depending on the metal. Leaching of all metals was very low (within the 0.05-
3% range), with the exception of Cd (50%). As expected by the already low
extraction yields and high buffer capacity of this soil, the amendments did not
cause, in general, a decrease in metal leachability in addition to the
concentration dilution effect caused by the addition of the amendment at 10%
dose. Changes were generally within the variability range inherent to this type
of experiments. A slightly decrease in metal extractability was observed only
for Cd and Zn when adding MOW2 and BS amendments, whereas the effect
was lower for BF. These changes could be partially explained by the fact that
BS and especially MOW2 had high Ky (Cd) values, even higher than that could
be expected in soils (Sauvé et al., 2000). Therefore, a similar sequence of
sorption pattern in the amendments could be anticipated for Zn, on the basis
on their similar sorption behaviour in environmental samples. For Cu and Pb,
non-significant differences were observed from the application of the
amendments, thus no additional role on decreasing metal extractability could
be attributed to sorption mechanisms, being the same explanation appropriate
for Pb.

Regarding the effect of the aging process on the S15 samples, major changes
observed for a few metals when comparing TO and T2 samples were attributed
to changes in the metal-soil interaction due to the application of drying-
wetting cycles as already reported, as drying-process accelerated the process
of natural attenuation in which the metals can be sorbed by inner sphere

mechanisms instead of outer sphere mechanisms, due to the loss of water

201



molecules, and thus becoming less reversibly sorbed (Gerson et. al., 2008).
This mechanism eventually governed changes in soil+amendment mixtures, as
resulting mixtures often showed the same decrease pattern as untreated soils
and also in agreement with the lack of changes in the amendment properties

due to the aging process.

The case of the RIB soil

At the initial situation, metal extraction yields for the RIB soil followed the
same trend as observed for S15. Pb and Cu presented the lowest extraction
yields (<0.5%), Ni and Zn were also in the low range of values (2% and 3%,
respectively), whereas Cd had the highest but moderated extraction yield
(8%). As anticipated, the significant changes in pH and ANC values in the RIB
mixtures due to the addition of the three amendments resulted in a significant
decrease in leachable concentrations for Cd, Ni and, especially for Zn, in the
mixtures with respect to the untreated soil. Although decreases in metal
extractability were mainly attributed to pH and ANC, a minor additional role of
the increase in specific sorption should not be disregarded, especially for Ni
and Cd. In this sense, MOW2 and BS provoked larger reductions in the
extractable yield than BF, in line with their higher K; towards Cd. The
amendments had a minor effect on the Cu and Pb extractable concentrations
because of the extremely low extraction yields for these metals in the RIB soil,
despite the changes in pH and ANC.

With respect to the effect of the aging on metal extractability, the decrease in
the leachable concentrations of metals persisted during the aging time in the
soil+amendment mixtures, even when slight increases in the extractable
concentration were observed in the untreated soils (as was the case of Zn).
Actually, further decreases with time were observed for Ni and Cd. As already
observed or the S15 soils, this confirmed the stability over time of the

amendments when added to the contaminated soil.
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The case of the ALJ soil

Due to the low pH value of this soil, metal extraction yields of the untreated
ALJ soil were generally higher than for the other two soils: 5%, 20%, 17% and
11% for Cd, Cu, Ni and Zn, respectively, with the exception of Pb, which also
had extremely low extraction yields (lower than 0.5%). The addition of the
MOW2 amendment led to a significant decrease in leachable concentrations of
all metals as this material increased more than two units the pH of the soil.
Conversely, no effect was observed by the addition of BS and BF, since the
ANC of these amendments was insufficient to increase the pH of such an acidic
soil.

The changes in metal extractability observed in the soil+amendment mixtures
at TO were in general maintained over time. Therefore, the positive effect of
the MOW2 amendment and the leachability pattern of the other two mixtures
were constant even after the aging process to which the mixtures were

submitted.

Based on the presented results, it can be stated that amendment addition led
to a beneficial effect on the metal availability in the studied contaminated soils
for several cases. In such combinations, the main reduction in extractable
concentration was observed already at TO, immediately after amendment
addition, while changes due to aging were minor. This picture reveals that the
effect of the amendment persists with aging time, as desirable for a robust

amendment for soil remediation.
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6. Conclusiones

En el presente capitulo se describen las principales conclusiones obtenidas del

trabajo realizado en esta Tesis Doctoral.

Respecto al primer objetivo especifico planteado, que consiste en la
caracterizacion y posterior seleccion de materiales de origen organico para ser
utilizados como enmiendas en la remediacion de suelos contaminados con

metales pesados, las principales conclusiones son las siguientes:

De los ocho materiales orgdnicos investigados los materiales MOW vy
GW mostraron los mayores valores de ANC (4200 meq kg! y 7100
meq kg, respectivamente). Se observé que no habia una correlacién
entre el pH de los materiales y su ANC.

Los materiales con elevado contenido de carbono organico disuelto
(DOC) y pH ligeramente acido, como es el caso de OWH y OP (5,3% y
6%, respectivamente), mostraron una capacidad de sorcion inferior a
aquellos con pH elevado y bajo DOC, como MOW y GW (0,53% vy

1,86%, respectivamente), para todos los metales estudiados.

Los analisis estructurales (}*C NMR y FTIR), demostraron la presencia
de grupos funcionales en los materiales (grupos carboxilo, fenol y
carbonilo), los cuales estan relacionados con la capacidad de formar
complejos con metales pesados.

Las enmiendas MOW, GW, BF y BS mostraron los valores de Ky
mayores para Cd, Cu, Ni, Pb y Zn, con intervalos de valores maximos
de 320-2180 L kg para Cd, 1150-4860 L kg™ para Cu, 35-660 L kg™
para Ni, 1730-91000 L kg'! para Pb y 515-2660 L kg para Zn. Estos

valores de K,y comportaron porcentajes de sorcidn superiores al 90%.
El ajuste de las isotermas de sorcidn obtenidas con el modelo de

Freundlich mostré valores inferiores a 1 para el pardmetro N en la

mayoria de los casos, lo que indica una elevada afinidad de los
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materiales para los metales a concentraciones bajas. En algunos casos
(MOW-Cu, DOM-Pb) se obtuvieron valores de N mayores a 1, lo cual
evidencié la competicion, para bajas concentraciones de metal, entre
la sorcion del metal en la fase sélida y complejacién por ligando

organicos en solucion.

Como el pardmetro Kr obtenido del modelo de Freundlich no pudo ser
comparado entre isotermas al ser los valores de N distintos, se calculd
el parametro Kg rreunaiicn @ partir de los valores de los parametros Ny K¢
obtenidos y una C,, de relevancia ambiental (0,015 meq L-1). Ademas,
las isotermas también fueron ajustadas a un modelo lineal para bajas
concentraciones de metal, lo que permitié cuantificar una Kgjinear @
partir de la pendiente de la correlacién Csor, VS. Ceq. Ambos parametros
correlacionaron (R>0,9 for Cu, Ni, Pb and Zn, and R=0,76 for Cd), lo

que evidencio la calidad de los ajustes con los dos modelos.

A partir de los valores de pH, ANC y K, obtenidos se propusieron los
materiales MOW, GW, BF y BS como los mas prometedores para a ser

utilizados en la remediacién de suelos contaminados.

Con respecto al segundo objetivo planteado, el cual consisti6 en examinar la
viabilidad de la aplicacién del modelo NICA-Donnan para estimar la sorcién de
metales pesados en los materiales caracterizados en el trabajo anterior y un

suelo organico, se puede concluir:

Las isotermas de sorcion de los metales en los materiales no pudieron
ser predichas convenientemente utilizando los valores genéricos de los
parametros del modelo NICA-Donnan, en parte debido a la baja
concentraciéon de sustancias humicas y al bajo grado de estabilizacién

de éstas.

La prediccién de las isotermas de sorcién obtenidas con los parametros
genéricos en la literatura para el suelo organico fue correcta para
todos los metales, especialmente para Cd, Cu y Zn, con valores de

Csor» predichos préoximos a los valores experimentales. La bondad de
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este ajuste se justifico por el alto contenido en substancias humicas

(mas del 45% w/w) y su gran estabilizacion.

La optimizacion de algunos parametros del modelo de NICA-Donnan
(K, Ny Qmaxn), en el contexto de la isoterma del suelo organico,
permitid un excelente ajuste de los datos experimentales para todos
los metales. Esto fue en parte debido a que los valores optimizados
difirieron hasta dos ordenes de magnitud respecto a los valores
genéricos (para las constantes de afinidad de Pb y Zn), lo cual pone de
manifiesto las diferencias entre las sustancias himicas con las cuales
se obtuvieron los parametros genéricos del modelo respecto al suelo

estudiado.

En relacion con el tercer objetivo especifico, en el cual se evalud el efecto de la
adicion de materiales en la inmovilizacién de metales (Cd, Cu, Ni, Pb y Zn) en

suelos, las principales conclusiones son las siguientes:

Las enmiendas sélo aumentaron el pH y ANC de los suelos en las
mezclas resultantes en aquellos casos en que los suelos presentaron
valores iniciales bajos para ambos parametros. De esta manera, el
efecto mas significativo fue observado en los suelos RIB vy
especialmente TENF, con aumentos de pH de hasta 2,4 unidades. De
forma similar, los mayores aumentos en la ANC se observaron para los

mismos suelos, con aumentos de hasta 5 y 10 veces, respectivamente.

La adicién de las enmiendas a los suelos comporté un aumento menor
en el contenido de DOC, con valores finales al pH inicial de las mezclas

suelo+enmienda nunca superiores a 100 mg C L.

La adicién de las enmiendas no cambi6 de forma significativa el patrén
de lixiviacidon de los metales pesados en los suelos tratados en todo el
intervalo de pH ensayado (2-12). Mayoritariamente, la lixiviacién de
los metales fue maxima a pH acido, tanto para los suelos como para
las mezclas (30%-90% para Cd, 50-90% para Cu y Zn, 15%-95%
para Ni e inferiores al 10% para Pb). En algun caso, especialmente
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para Pb y para el resto de metales en el suelo RIB, también se observo
un aumento significativo en la lixiviacion en la zona de pH basico. La
adicion de las enmiendas provocd en algunos casos la disminucion de
la extraccién de metal (por ej., Ni en ASCO, Cd y Zn en S15 tras la
adiciéon de todas las enmiendas) lo cual se atribuyd parcialmente al

incremento de los sitios de sorcion en la fase soélida.

La adicion de enmiendas fue efectiva en la reduccion de las
concentraciones de metal lixiviables en el pH inicial de las mezclas en
los casos en los que se observd una variacidn significativa de pH y ANC
de los suelos, ademas del propio efecto por dilucién debido a la dosis
utilizada (10%). Las reducciones mas importantes de metal extraible
fueron observadas en los suelos QUE, RIB y especialmente TENF,
asociadas al aumento del pH del suelo, donde la adicién de las
enmiendas MOW y GW indujeron reducciones en la lixiviacién préximas

a un orden de magnitud para todos los metales.

Debido a la reduccién en la concentracion de metal extraible, los
suelos QUE, RIB y TENF cambian de clasificacidon segun la directiva que
establece los criterios para la admisién de residuos en vertederos. En
el caso de los suelos RIB y QUE pasaron de residuos no peligrosos a
inertes, y en el caso del suelo TENF de residuo peligroso a no

peligroso.

Respecto al cuarto objetivo, que consisti6 en evaluar el efecto del
envejecimiento (aging) en la lixiviacion de metales pesados (Cd, Cu, Ni, Pb y

Zn) en mezclas suelo+enmienda, se desprenden las siguientes conclusiones:

El proceso de envejecimiento, basado en la aplicacion de ciclos de
secado-mojado, provocod un incremento menor tanto en la CEC como
en la ANC de las enmiendas, las cuales fueron atribuidas al aumento
de la funcionalizacion de la superficie de las enmiendas, mientras que

no se observaron variaciones significativas del DOC.
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El proceso de envejecimiento no afectd el pH de los suelos S15 y ALJ
(6,3 y 2,2, respectivamente), mientras que en el caso del suelo RIB se
evidencié una disminucion del pH (desde 6,4 a 5,1), lo cual fue
atribuido a la oxidacion del material piritico, lo cual no se observo en el
suelo ALJ, que a pesar de contener material piritico presenté un pH
marcadamente acido (2,2). De forma consistente con el efecto sobre el
pH, la ANC de los suelos S15 y AL no se vio alterada
significativamente a lo largo del proceso de envejecimiento, mientras
que la ANC del suelo RIB disminuyd. Por otro lado, los valores de DOC
en los suelos, que ya eran bajos en el momento inicial, disminuyeron

levemente tras el proceso de envejecimiento.

El examen de los valores de Ky min, Kgmaxs KrY Ka,iinear Obtenidos de los
ajustes de las isotermas de sorcion de Cd y Cu en las enmiendas
sometidas al proceso de envejecimiento mostré que no se generaron
cambios significativos en la capacidad de sorcidon de las enmiendas.
Considerando los valores de Kgjinesr COMO referencia, MOW2 es la
enmienda con mayores valores de Ky jinear (2230 L kg™) con respecto a
Cd, mientras que para Cu, BF y BS presentaron elevados valores de
Kalinear (2160 L kg'y 2220 L kg™').

Los mayores cambios en las concentraciones de metal extraible en las
mezclas suelo+enmienda se observaron inmediatamente después de la
adicion de las enmiendas (T0), como resultado del aumento en el pH y
ANC y, en menor medida, del aumento de la capacidad de sorcion del
suelo debido al elevado valor de K; de las enmiendas para
determinados metales (MOW2-Cd, BF-Cu y BS-Cu). Las diferencias
entre el inicio y el final de los experimentos de envejecimiento fueron
menores que el efecto de la enmienda, aunque en algunos casos se
observé una disminucién de las concentraciones de metal disponible
en los suelos debido a procesos de atenuaciéon natural (por ejemplo,
Ni-S15, Cu-S15 y Pb-ALJ). De este modo se evidencia que el efecto de
la enmienda fue mas importante que el efecto del tiempo de

envejecimiento en la mayoria de los casos.
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Considerando los resultados obtenidos en los estudios de sorcion sobre
las enmiendas y la evolucion de sus propiedades fisicoquimicas, se
desprende que las enmiendas son estables respecto a los factores
ambientales, lo que se tradujo en que el aumento en la inmovilizacién
de metales pesados tras la adicion de las enmiendas estudiadas fue

persistente en el tiempo.
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