€S
Cim

>

Universitat Politécnica de Catalunya

Programa de doctorat de recursos naturals i medi ambient

Presencia, mobilitat i risc d’elements traca en sols naturals

Els mecanismes de sorcié com a reguladors de I'equilibri sol-aigua

Xavier Martinez Lladd

Tesi Doctoral
Manresa, 2008

Directors:
Vicens Marti Gregorio

Miquel Rovira Boixaderas






Agraiments

Des dels inicis de comengar la tesi, un pensament recurrent que em venia al cap era qué hi posaria als
agrdiments. Indirecta o directament, m'ha ajudat tanta gent durant aquests gairebé cinc anys, que sempre
pensava que seria impossible recollir tothom en aquestes linies, que em deixaria algl. I, evidentment, segur
que m'he deixat algd. Aixi doncs, m'agradaria comengar agrdint a totes aquelles persones, que segur sén

moltes, que han col-laborat en aquest treball i que no cito textualment a continuacid.

Es inevitable comencar agrdint a en Joan de Pablo tot el qué ha fet per a mi durant aquests anys. Recordo
que el primer cop que vaig fractar amb ell estava un xic espantat. Era per demanar-li per fer el projecte de
final de carrera al CTM. Qui m'ho havia de dir que la imatge seriosa i freda que fenia d'ell estava tan
equivocada i que alld comengava aquesta histéria. Ell m'ha ensenyat a recérrer els camins de la ciencia pero

si li agraeixo especialment quelcom, és el bon humor i optimisme que sempre m'ha transmes.

Podria estar pdgines i pdgines parlant de la relacié que he tingut amb els meus directors: en Miquel i en
Vicens. Ells sempre han estat per mi un model a seguir. Ells, encara que no ho sapiguen, sén els veritables
culpables de qué decidis fer la tesi. Sempre he admirat la passié que aporten a tot el que fan i que
transmeten als qui ténen al voltant. A part d'aixd, han estat uns molt bons companys de feina des dels inicis,

i m'han ensenyat moltes més coses de les que s'imaginen.

Guardo un record molt especial per al Ferran. Es evident que sense ell aix6 no hauria estat el mateix. Amb
ell recordo les millors estones que he passat durant aquest viatge. D'ell he aprés que les coses s'han
d'agafar amb la relativitat que es mereixen i que, per sobre de tot, el més valués que he descobert durant

aquests anys sén les persones.

De tant en tant, tens la sort de creuar-te amb persones que es creuen el que fan i de qui aprens que tot té
un sentit. En el meu cas, un d'aquests ha estat en Miquel Vila. Ell és el culpable de bona part del qué hi ha
escrit en aquest treball i sense ell aixd hauria tingut molt menys sentit. Gracies per obrir-me les portes de

casa teva i per fer-me una mica menys ignorant en el terreny de la geologia.

I parlant de geodlegs, moltissimes grdcies també al Carles Ayora i el Fidel Grandia. El primer per ensenyar-
me, in-situ, que ho tot s'acaba al laboratori i que la naturalesa és molt més bonica i complicada que un tub
d'assaig. Al Fidel li he d'agrair el temps dedicat a ensenyar-me a utilitzar els ordinadors per donar un sentit

al treball realitzat.

Molt bonica ha estat també la meva relacié amb les persones del departament d'Enginyeria Quimica,

comengant per la Sandra, amb qui vaig tenir la sort de passar un dels millors viatges de feina. El Javi també



ha estat un referent durant aquests anys, el seu entusiasme per fer coses és encomanadis i m'ha ajudat
molt més del qué es pensa. L'Oriol també ha sigut un exemple a seguir, primer obrint-me les portes de casa
seva i acompanyant-me a buscar mostres, i després des d'Irlanda, enviant-nos munts de correus per parlar
del famds tema del port. L'Ernesto, la Rosa, la Souad, el César i I'Ignasi també mereixen ser citats en

aquestes linies i guardo molt bon record d'ells.

No puc deixar d'agrdir i recordar tots els companys de laboratori i despatx. La Miriea, el Jordi, el Josep i
I'Arnau als inicis, quan teniem gairebé tot el laboratori i el despatx per nosaltres, per deixar pas a la Isabel,
la Sandra, les Montses, les Laies, la Neus, la Cristina, el David, el Ramon i el Frederic. A tots, moltes gracies
per fer la feina més agradable cada dia. Moltes grdcies fambé a tots els altres companys i companyes del

CTM amb qui he compartit edifici durant aquests anys.

No tinc paraules per agrdir a |'Enric, el Marcel, I'Oriol, |'Isaac i el Cesc tot el que han fet per a mi durant
aquests anys. Amb ells comparteixo els millors records i d'ells he aprés que, per molt que canviin les coses,

per molts tombs que dongui la vida, la veritable amistat és per sempre.

La familia, I'Alba, en Joan i la Montserrat, ha estat un suport molt important durant aquests anys. Sempre
m'han motivat per intentar ser millor i créixer dia a dia pero, el qué és més important, han estat alla quan
els he necessitat i han sabut deixar-ho tot per fer-me costat. Tot i que els podria haver cuidat millor

durant aquests anys, ells sempre m'han donat el suport incondicional per poder seguir endavant.

T només em queda I'Alba. Qualsevol paraula es quedaria curta per descriure el suport que m'ha donat
aquests anys. Ella sempre ha estat al meu costat en els moments bons i en els no tan bons, sense demanar
res a canvi. Sempre havia pensat que es caminava millor sol, que la vida era, en el fons, un viatge solitari.

Que equivocat que estava, ella ha donat i déna sentit a tot el que faig. Grdacies per ser-hil

Amb el suport del Comissionat per a Universitats i Recerca del Departament d'Innovacid, Universitats i

Empresa de la Generalitat de Catalunya i el Fons Social Europeu.



Taula de Continguts

AGIATMEINTS ...ttt 3
Taula de CONLINGULS ... 5
ACTONIMS 1 SIMDOIS ..o 9
RBSUIM ..t en e 13
LINEFOTUCCIO ... 17
1.1 El medi ambient i 'evolucid teCnOlOGICa. ... ....ccooiiiiiiiiiiiii e 17
2 o | SRS 18
1.3 COMPOSICIO AEI SO ... et e e et e e e e e e et e e e e e e e e eeababeeaeeeeeeasnseees 20
(R = W eTo) g =1 a1 aF= Ve o TN o [T IK=To | P URPRUPUPR 23
1.5 Els criteris de qualitat del sol. Metodologies d’analisi de FiSC............ccooviiiiiiiiiieei e 25
O = = =T =Y oL ST = Vo TSR 27
1.7 La mobilitat de contaminants €N €1 SOl ...........ovviviiiiiiiiiiiiiieie e 32
1.8 EIS fENOMENS A SOICIO ...ttt ettt e e e bebebebabababebesaasssssasssssannsasassnsnsnsnnnnns 34
LIRS N Oo ] Tox (U153 (o] o 1RO POPPPPPPPPPPPRPRRPR 36
TAO RETEIENCIES ...t e e e e e e e e e e e e et a e e e e e e e e eeaateeeeeaeeeaeaanseees 37

2 Elements traga en sols de Catalunya. Valors de fons i referéncia i relacio amb la

0E010GIA SUDJACENT ... 43
P20 I 1 (o Yo [1 o7 T RSP UROPPRR 43
2 @ o)1= o1 (UL 46
PR o] g F= W o =] (1 T | PP PP PRP 47
2.4 Materials i MEBIOAES .......ooiiiiiiie et e e et 50
2.4.1 DiSSENY A MOSIIEIG .. ceiieeiiieiie ittt e et e e e e e e e e et e e e e e e e e e e nneneee e e e e nnnneees 56
2.4.2 EXECUCIO del MOSIIIQ .. ...eeeeieieiiie ettt e e et e e e e e e e e e e e e e e e e e annneees 56
2.4.3 MEIOAES @NAITHICS. ....eeitiieieiie ettt 57
2.4.3.1 Preparacil d€ MOSITES ........ueiiiiiiieiiiiieiie ettt e e e e e e e e e e e e e be e e e e ae e e s e s eanbsaeeeeessansnreees 57
e T o PR 58
2.4.3.3 Perdua de Pes @ 104 OC ... .ttt e e e e 58
2.4.3.4 Determinacid de CarbONALS .........c.ueiiiiiiiie e 58
2.4.3.5 Determinacid de Materia OrganiCa..........oooiiieiei i 58
2.4.3.6 Capacitat de bescanvi cationiC (CBC).........ccuiii it e 59
2.4.3.7 Digestio de 165 MOSIreS de SOl .... ... 59
2.4.3.8 Analisi elemental per ICP-MS ........ ..o e e e e 60



2.4.3.9 Extraccio sequencial segons el métode de TeSSIer.........oooiiiiiiiiiiiii i 62

2.5 RESURALS | AISCUSSIO .....eeeiiitieie ittt e s e s e e e e e e e e e e 64
2.5.1 Parametres fiSiCO-QUIMICS .......ueeiiiiiiiieiiee et e e e e et e e e e e earnreees 64
2.5.2 Elements traga en SOIS NALUFAIS ...........ooviiiiiiiiiiieeee e e e e e e e 67
2.5.3 Valors anomals i ajust @ diStribUCIONS ...........coiiiiiiiiiiic e 72
2.5.4 Calcul de valors de fons i referéncia d’elements traca en sols de Catalunya............ccccocceeennee 76
2.5.5 Elements traga en sols urbans i industrialS.............oeeiviiiio i 79
2.5.6 Mobilitat d’elements traga en sols naturals. Extraccié sequencial. ............ccooooioiiiiiiiiiiiciee. 82
2.5.7 Influéncia de les practiquEs agriCOIES ..........cocuuiiiiiiiiie e e 89
2.5.8 Influéncia de la geologia SUDJACENT ............oiiiiiiiie e e 90
2.8 CONCIUSIONS ...ttt e e bttt e sh e e e bt esab e e ettt e sa b et e ebe e e esb e e nne e e ser e e e nareenaneas 94
2.7 REFEIBNCIES ..ottt b et rab e ettt e bt e e b et e e st e nne e e sr et e naneesareas 96
3 Mobilitat d'antimoni en SOIS NALUFAIS...............ccooorvorireieeee e 105
O I [ o1 o o [U T o1 o B OO TP PR RTPPOTPPPPRTNt 105
3.1.1 EIS fENOMENS € SOICIO ...ttt enee e 105
3.1.2 L’antimoni @ 18 NATUIA ........eoiiiee e et e e et srae e 106
3.1.3 Interaccid d’'Sb amb fases MINETAIS ...........cooiiiiiiiiii e 109
T2 O o)1= Tor (U S PRSPPI 111
R I 1V = =T = PRSPPI 111
G Tt S T [ SRRSO 111
3.3.2 Caracteritzacio fisico-quimica del SOIS..........ccccuuiiiiieii e 112
3.4 Metodologia EXPEriMENTAl..........coeiiiiiiiiiiiiee e e a e e e e e e e e e e 112
3.4.1 EXPEIIMENTS BN SEIIE ...ttt e e e e e et e e e e e e e e et e teeeaaeeeesannbsseeeeessannnneees 112
3.4.2 EXPeriments diNAMICS ... ..ooiiiiiiiee ittt ettt e e bt e e e rat e e e e rabe e e e e anbeeeesnbeeeeean 113
3.4.3 MEOAES dE CAICUL.......eeiiieiei ettt ettt e e s et e e e st e e e s nnneee s 114
3.5 RESURALS | DISCUSSIO .....ceiiiiiiiiiiiiiiee ettt ettt et et e e sttt e e e e e e e s nnneeee s 115
3.5.1 CaracteritZacio delS SOIS .........cuuiiiiiiiiii e 115
3.5.2 EXperiments BatCh ... 115
3.5.2.1 CINGLIQUES dE SOICIO .......uuveiiiiei ittt e e e e e et e e e e e e e e aabr e e e e e e e eenanseees 115
3.5.2.2 MOAEIS CINBLICS ...ttt ettt nae e 118
3.5.2.3 1SOtEIrMES dE SOICIO .......viiieiiieeie ettt 123
3.5.2.4 MOUAEIS U8 SOFCIO .....eeieieiiiee ittt ettt ettt e ettt e e e ea bt e e e aabe e e e e sabe e e e e sbeeeeesnteeeannneeeeaas 124
3.5.3 EXperiments €N CONTINUU ........oooii et e e e e e e e e e e e e e neneeees 131
3.5.3.1 Propietats fisiques i hidrauliques de les ColuMNES ... 133
3.5.3.2 Estudi del retard de SD(V) ......ooi oo eraee e 135
K SR @013 Tt (U (o] o 1 PSPPSR 141

T (S =T =T Lo [ 143



4 Els oxi-hidroxids de ferro com a reguladors de la mobilitat de Sh i Se en sistemes

NAEUFAIS. ... 149
L I | 01 1 (oo [ 8 oo o PP PP P PPPP P 149
4.1.1 Mobilitat de Se en sistemes naturals. Interaccié amb goetita i hematita................ccccccooooeie 151
4.1.2 Interaccié de Sb amb goetita SINtELICA .........ccoeeiiiiiiiiie e 153
@ o)1= Y1 1T ST 153
V= 1 (= 4= SRR 154
4.3.1 Goetita i Hematita NAtUFAIS...........ooiiie e 154
R I € 1o 1= 1] = I 01 (= o= T PSPPSR 154
4.4 Metodologia EXPeriMmental.......... ..ot 155
4.4.1 Se amb OXids de Fe NAtUFalS..........coiuiiiiiii e 155
4.4.2 Sb amb goetita SINtELCA ..........uvviiiiiee e e e 155
4.5 Metodologia d€ CAICUL...........coi i e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e eaaa 156
4.6 ReSUIALS | AISCUSSIO ......eeiiiiiiieii ettt e e sttt e e s et e e e e e e e s anneeeas 157
4.6.1 Interaccié de Se amb goetita i hematita naturals ..o 157
4.6.1.1 CINGIQUES A SOMCIO ... eeieeiee ettt e e oottt e e e e e e e e et e e e e e e e e e s nneneeeeeaaeaeaaannnneeaaaeeeaanns 157
4.6.1.2 1SOLEIMES A SOICIO ...eeiiitiieie ittt ettt ettt ettt e it e e e aab bt e e aab bt e e e aabe e e e saneeeas 159
4.6.1.3 Sorption edges. Efecte del pH sobre 1a SOrCio ............oveiiiiie i 163
4.6.2 Interaccié de Sb amb goetita SINtELICA .........ccooiiiiiiiiiie e 168
4.6.2.1 CINGLIQUES A SOTCIO ........eeeiiieeiee e ettt e e et e e e e e e e et e e e e e e e e e s atareeeaaaeeessnssnaeeaaeeesaanns 168
4.6.2.2 Isotermes de sorcid. Efecte de la forga idnica i la temperatura sobre el grau de sorcio. ....... 172
4.6.2.3 Sorption edges. Efecte del pH sobre 1a SOrCio ...........oooiiiiiiiiii e 174
A O o4 &[] o] 1= S PRSP 177
4.8 REFEIENCIES ...eeiiiiiiiie ettt ettt e e ab et e e e b bt e e e aab bt e e abb e e e e s aanree s 178

5 Indicadors de risc per a la salut humana associat a la presencia d’'elements traca en el

sol. Implicacions dels models de transport en el calcul del riSC. ..o 183
BT INETOAUCCIO ...t b e b e st e e bt e st e san e e s ne e e nre e e 183
L o] 1Yo 1 U RSP OTPR 185
5.3 Calcul de les concentracions maximes admissibles en el SOl...........coccviiiiiiii e, 186
5.3.1 Materials i MELOUES ..ottt e et e et ee e s abeeee e 186
5.3.1.1 Metologia genérica d’analisi del MiSC...........ooiiuiiiiiiiii e 186
5.3.1.2 ANQALISi dEIS EFECIES ...ttt 187
5.3.1.3 ANAliSi € 'EXPOSICIO .......uvreiiieiee i ittt e e e e e e e e e e e e e e e e s s e sanbaaeeeeeeannnnneees 190
5.3.1.3.1 INQestio direCta de SOI .......cociiiiiiiiiiiiee e a e 190
5.3.1.3.2 Inhalacié de particules de SOI.........coiuiiiiiiie e 191
5.3.1.3.3 Inhalacié d’elements traga VOIALiIS. ...........oooueiiiiiiie e 192
5.3.1.3.4 INQeStiIO e PIANTES .....eeiiiieeie e 193



5.3.1.3.5 INGESHIO A CAM ....coiiiiiiie ettt st e s e e 195

5.3.1.3.6 INGESHO dE B ...ttt e e e e e e e e 196
5.3.2 Caracteritzacio del rSC ODJECHU. ........eiii i eree e entaeee e 197
LR G I (TS0 L = | £ RSP OTPR 198
5.4 Influéncia dels models de sorcié-desorcié de contaminants en la caracteritzacioé del risc per aigiies
LS 01 (=4 = 1= SR 202
Lo Bt [0 (o T U oo o SRS 202
5.4.2 MaterialS | MELOAES .....oooieeee ettt e e e e e et e e e e e e e e e e e e ee e e e e nnneees 202
5.4.2.1 Escenari de transport ... 202
I /[ Yo L= I 1o = U ][RR RRRSURRI 203
Lo 372G 1V, (oo [ o T=To Lo [ U 10 1 oS PRSP 204
B5.4.2.4 RESUIALS. ... ittt ettt e ettt e s sttt e e e et e e e e aae e e e s nee e e e nneeeeeannaeeeean 206
5.4.2.4.1 Model del coefficient de distribuCio (Kd) .........coouiiiiiiiiiii e 206
5.4.2.4.2 Model de complexacid superfiCial ..o 209
Lo RS T O] o 11 L] T S 215
LT T = 1= =Y T 1= 217
6 CONCIUSIONS GENETAS .........coovooe s 221
ANNEX |ttt 219
I.1 Diagrames de difraCCio de raigS-X .......ccuiuuiiiiiiieie e 219
1.2 Relacions i constants termodin@miQUES...........uuiiiiiiiie e 237
IR BN =T =Y =T o o7 T OO UEE 237
I T o] o= Tox o o < SO 238
1.4.1 CONEIDUCIONS @ CONGIESSOS ....eiiiuiiiiieiiiiiie ettt e e ettt e e s teee e s et e e e et ee e e e s nseeeeeansteeesanbeeeeennseeeeennnes 238

1.4.2 Articles en reViSteS INAEXAUES ..........u. it e e e e e e e s e e e eaaaas 238



Acronims i simbols

AAS
BET
CQs
CBC
CA
cv
EPA
FAO
GC
GPS
HEAST

ICP-AES
ICP-MS
IRIS
OMS

sSIG
TLM
u-XRD
XAS
XRD
XRF

Vi

Vs
mec
AH
A8
20}
OH
oi1s
0os

Espectrometria d’absorcio atdomica

Area superfcial mitjiangant métode Brunauer, Emmet i Teller
Criteris de Qualitat del Sol

Capacitat de Bescanvi Cationic

Aproximacioé de I'additivitat de components

Coeficient de varianga

U.S. Environmental Protection Agency

Organitzacio d’Aliments i Agricultura de les Nacions Unides
Aproximacié de composicioé generalitzada

Sistema de posicionament global

Health Effects Assessment Summary Tables

Espectroscopia d’emissié mitjangant plasma acoblat inductivament
Espectrometria de plasma acoblat inductivament

Integrated Risk Information System

Organitzacié Mundial de la Salut

Sistemes d’Informacié Geografica
Model de la Triple Capa

Micro difraccié de raigs-X
Espectroscopia d’absorcié de raigs-X
Difraccié de raigs-X

Fluorescéncia de raigs-X

Intérval de confianga

Coeficient de produccié d’ordre zero per la fase liquida

Coeficient de produccié d’ordre zero per la fase solida

Capacitat maxima de sorcio a la fase solida

Entalpia de reaccié

Entropia de reaccié

Permeativitat del buit

Carrega superficial deguda a H" i OH’

Carrega superficial deguda a complexes d’esfera interna

Carrega superficial deguda a complexes d’esfera externa
Carrega superficial total

Porositat

Densitat

Desviacio estandard real d’'una poblacié

Mitjana real d’'una poblacio

Coeficient de degradacié de primer ordre del solut a la fase liquida
Coeficient de degradacié de primer ordre del solut a la fase solida
Coeficient de regressioé chi-quadrat

Potencial electrostatic

Area

Concentracio espécie A en el medi i
Activitat de I'espécie i

Temps mitja d’exposicio

Distribucié binomial evaluada a a amb n mostres i una probabilitat a
Factor de bioacumulacio en arrels
Factor de bioacumulacio en fulles
Factor de bioacumulacié en gespa
Factor de bioacumulacié en carn
Pes corporal per adults

Pes corporal per infants
Concentracio a la fase liquida
Concentracio inicial a la fase liquida



Ks;

NN k:h xh %h

IF
IR
IR,y
[Radu

Max
Min

ND
PAy
PA int

PEF
)Z2%)

Concentracio6 a la fase liquida a I'equilibri

Densitat de capacitancia a la capa i

Concentracio en el sol que provoca una taxa de sobrerrisc de 10 per via
inhalatoria

Concentracié minima que provoca efectes sistémics per via inhalatoria
Concentracio en el sol que provoca una taxa de sobrerrisc de 10 per via oral
Concentracié minima que provoca efectes sistémics per via oral
Concentracio en el sol que provoca una taxa de sobrerrisc de 10° per
ingestio de vegetals

Concentracié minima que provoca efectes sistémics considerant volatilitzacio
de conaminants.

Concentracié minima que provoca efectes sistémics per ingestio de vegetals
Concentracié minima que provoca efectes sistémics per ingestio de carn
Concentracio en el sol que provoca una taxa de sobrerrisc de 10 per
ingestié de carn

concentracio resident o promitjada pel volum de la fase liquida
Concentracio a la fase liquida a temps ¢

Diametre

Coeficient de dispersié hidrodinamic

Dosi

Energia d’activacié

Periode d’exposicio

Periode d’exposicio per infants

Periode d’exposicio per adults

Frequéncia d’exposicio

Constant de Faraday

Factor d’'Odeh avaluat a a amb n graus de llibertat

Cabal o flux volumétric

Constant de velocitat

Constant d’equilibri

Constant de velocitat del model de primer ordre

Constant del model del coeficient de particio

Constant del model de Freundlich

Constant del model de Langmuir

Constant de velocitat del model de pseudo primer ordre

Constant de velocitat del model de pseudo segon ordre

Factor de transferencia sol-carn

Factor de transferéncia sol-llet

Factor de transferéncia sol-planta

Conductivitat hidraulica longitudinal

Conductivitat hidraulica horitzontal

Conductivitat hidraulica vertical

Quocient de Risc

Numero de mostra

Dosi d’'ingestié ponderada

Taxa d’ingestio

Taxa d’'ingestio per infants

Taxa d’'ingestio per adults

Coeficient del model del Freundlich
Massa de solid

Maxim

Minim

Nombre de mostres

No detectat

Concentracio de particules a I'exterior
Concentracio de particules a I'interior

Factor d’emissio de particules
Percentil 95



Concentracio a la fase solida
Concentraci6 a la fase solida a I'equilibri

Valor de concentraci6 a la fase solida predit
Concentracio a la fase solida a temps ¢
Constant dels gasos

Dosi de referéncia per via inhalatoria

Dosi de referéncia per via dérmica
Dosi de referéncia per via oral

Radi

Coeficient de regressio

desviaci6 estandard d’'una mostra
Factor de poténcia carginogénica

Factor de poténcia carginogénica per via oral

Factor de poténcia carginogénica per via dermal

Dosi de referéncia subcronica per via oral

Temperatura
temps

Funcio t-Student evaluada a a amb n graus de llibertat

Temps corresponent al tub i
temps mort
Quocient de Risc Objectiu

Taxa de sobrerrisc
Factor d’unitat de risc en I'aire

Volum de fase liquida

Valor de fons

Factor de volatilitzacié
Velocitat aparent de l'aigua
Volum mort

Valor de referéncia

mitjana aritmética

mediana

Distancia

Carrega eléctrica de I'espécie i

11






Resum

Resum

La correcta gestio del sol és fonamental per a la proteccid d’aquest vector ambiental que
serveix de suport a bona part de les activitats de la societat actual i constitueix un actor
important en els cicles biogeoquimics globals. La contaminacié per elements traga i els riscs
per a la salut humana i els ecosistemes, derivats de la preséncia d’aquests en el sol, és un
problema ambiental de consideracié important. En aquest aspecte, nombroses ageéncies i
administracions, ja han comencat a implementar politiques de proteccié basades en els
anomenats Criteris de Qualitat del Sol (CQS), els quals estableixen uns valors llindar que

defineixen els limits de concentracié en el sol per a la presa de decisions.

Degut als diferents processos de descomposicio de la roca mare, els elements traga es troben
de forma natural en el sol. L’enorme variabilitat d’aquest vector, juntament amb la influencia de
la geologia subjacent implica que, abans de l'establiment de CQS, és necessari coneixer la

concentracié de fons d’elements traca en el sols de cada regio.

Les metodologies d’analisi de risc sén una eina molt important per a I'establiment de CQS. A
partir de la definicio d’'un escenari representatiu i mitjangant un model d’exposicié de la poblacio
d’estudi, les eines d'analisi de risc son capaces de definir la dosi rebuda. Aquestes
metodologies ténen en en compte les caracteristiques toxicoldgiques i 'exposicié de la poblacié
d’estudi a cada compost o element i estableixen els valors llindar per sota del qual el risc

associat a la preséncia de contaminants en el sol és assumible.

No obstant aix0, aquests calculs requereixen un coneixement exhaustiu de la toxicitat de les
substancies i la seva mobilitat entre els diferents compartiments ambientals. Els elements traca
presents en el sol poden ser transportats fins a les aiglies subterranies, un compartiment
ambiental molt més sensible i al qual la poblacié estd molt més exposada. Es per aquesta ra6
que és de vital importancia conéixer els mecanismes que regulen la mobilitat de contaminants
en el sistema sol aigua i 'obtencié de models que prediguin aquesta mobilitat de forma correcta

en les diferents condicions ambientals que poden tenir lloc a la natura.

En una primera part, aquesta tesi s’ha centrat en el calcul dels nivells de fons d’elements traca
en sols de Catalunya com a etapa previa a I'establiment de CQS. Mitjangant eines SIG, s’ha
dissenyat una campanya de mostreig per obtenir mostres de sols naturals representatives de la
totalitat del territori. L’analisi per ICP-MS i el posterior tractament estadistic de les dades, han
permes el calcul dels valors de fons i referéncia per a 17 elements tragca en sols de Catalunya.

També s’ha estudiat la relacié amb la geologia subjacent, aixi com I'efecte de I'is del sol.

Seguidament, s’ha estudiat la mobilitat d’antimoni en sodls carbonatics naturals adoptant

'aproximacié de composicié generalitzada. A partir d’experiments batch i en columna s’ha

13



Resum

estudiat la capacitat de retencié d’antimoni d’aquests sols i s’han desenvolupat models empirics

per a la prediccié de la seva mobilitat.

Aplicant I'aproximacié d’additivitat de components, s’han estudiat els mecanismes que
controlen la retencié d’antimoni i seleni en Oxi-hidroxids de ferro. A partir d’experiments batch
amb goetita i hematita naturals s’ha verificat I'aplicabilitat diferents mecanismes quimics
proposats a la literatura per a la complexacié de selenit i selenat en aquestes dues fases
minerals. En el cas de I'antimoni, s’ha estudiat I'efecte de la temperatura, la forca ionica i el pH
sobre la capacitat de sorcid6 de la goetita sintética i s’ha proposat un mecanisme de

complexacié superficial.

En l'dltim apartat s’apliquen les metodologies d’analisi de risc per calcular la concentracié
maxima d’elements traca admissible en el sol. S’han definit escenaris d’exposicié que han
permés quantificar el risc associat a la preséncia d’elements traga en el sol i s’ha calculat la

concentracié maxima admissible per a les diferents vies d’exposicio.

Finalment, a partir dels resultats obtinguts en els capitols anteriors, s’ha estudiat I'aplicabilitat
de I'aproximacié de I'additivitat de components i composicié generalitzada per a la prediccié de
la mobilitat de contaminants. Utilitzant codis de transport geoquimic, s’ha definit un model
conceptual per estudiar els efectes sobre el calcul del risc associat a la presencia de

contaminants en el sistema sol-aigua.

Abstract

An adequate management of the soil system is essential in order to protect this media where
current society develops most of its activities and which acts as a main actor in the global
biogeochemical cycles. Trace element pollution and its associated risk for the human health and
ecosystems is a concerning environmental problem. In this framework, numerous enviromental
agencies and governments have already developed protection policies based in what is called
Soil Quality Guidelines (SQG) and establishing treshold values which define concentration limits

for decision taking.

Trace elements are naturally occurring in soil due to parent material descomposition. The huge
variability that soil shows, together with influence of the underlying geology, makes regional

background values development a necessary step prior to SQG definition.

Risk assessment methodologies configure a fundamental tool for the SQG establishment.
Based in the definition of representative scenarios and using an exposure model, risk
assessment tools are capable of calculating the received dose. These methodologies take into

account toxicological characteristics a population exposure to each contaminant in order to
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calculate the treshold values below which the risk associated to the presence of trace elements

in soils is acceptable.

However, these calculations require and exhaustive knowledge of the subtances toxicity and
mobility between each environmental compartment. Trace elements in soil can be transported
to groundwater, a more vulnerable media to which population is more exposed. For this reason,
it is crucial to understand the mechanisms involved in pollutants mobility in the soil-water
system and the development of models capable of predict this mobility within the naturally

occuring environmental conditions.

In the first part, this thesis has focused in the definition of the background levels of trace
elements in soils of Catalunya as a previous stage to the SQG establishment. Natural soil
samples representative of the whole region have been obtained by means of sampling
campaign designed with GIS tools. ICP-MS analysis and subsequent statistical treatment of the
data allowed to calculate background and reference values for 17 trace elements in catalan

soils. Relationship with underlying geology and soil use influence have also been investigated.

Antimony mobility in natural carbonaceous soils has also been studied using the generalized
composition approach. Batch and column experiments allowed to investigate the retention

capacity of these soils and the development of empirical models for prediction purposes.

Using the component additivity approach, retention mechanisms that control antimony and
selenium in iron oxi-hydroxides have also been studied. Batch experiments with natural goethite
and hematite provided evidences of the applicabilty of previously purposed mechanisms for
selenite and selenate complexation to synthetic minerals to natural materials. The effect of
temperature, ionic strenght and pH in the interaction between goethite and antimony has been

studied. A surface complexation mechanism for this interaction has also been proposed.

In the last chapter, risk analysis tools are used to compute the maximum acceptable trace
element concentration in soils for human health. Exposure scenarios have been defined in order
to quantify the risk associated to the presence of trace elements in soils. Finally, the applicability
of the component additivity and generalized composition approach for the prediction of
pollutants mobility have been studied. Using geochemical transport codes, a conceptual model
has been defined in order to study the influence in the risk assessment of pollutants in the soil-

water system.
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1 - Introduccio
1.1 El medi ambient i I'evolucié tecnologica

La tecnologia és un concepte ampli que es refereix al coneixement i utilitzacié d’eines i destreses per
part d’'una espécie, i com afecta en la seva habilitat per controlar i adaptar-se al medi ambient. En la
societat humana és la consequiencia de la ciéncia i I'enginyeria, tot i que diversos avengos tecnologics
precedeixen ambdds conceptes. Tot i que han passat 200,000 anys des de la utilitzacié de les
primeres eines de pedra, ha estat en els dos Ultims segles i, concretament en les ultimes décades, on

s’han desenvolupat les eines amb més capacitat d’adaptar el medi a la condicié humana.

Alguns socidlegs opinen que una de les mesures per jutjar I'evolucié cultural, és el grau de control i
aprofitament de I'energia. En aquest sentit, el consum d’energia a nivell global s’ha gairebé triplicat en

els ultims 30 anys (Figura 1-1).
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Figura 1-1. Evolucid del consum d’energia a nivell global en els ultims 40 anys. Font:: [1]

Considerant el grafic anterior i tenint en compte que alguns autors estimen que la nostra civilitzacié és
capacg d’aprofitar el 70% dels 1.7-10"" W de poténcia disponibles a la Terra [2], podem fer-nos una

idea de la capacitat que ha adquirit la societat humana per transformar el medi en el que viu.

Perd aquesta capacitat de transformacié sovint s’ha utilitzat sense tenir en compte les seves
consequencies. El terme desenvolupament sostenibile, definit com “el desenvolupament que satisfa
les necessitats del present sense comprometre la capacitat de les generacions futures a satisfer les
seves propies necessitats”, no apareix fins al 1987 [3] i, fins molt recentment, la societat no ha sigut
conscient de la magnitud de les conseqiéncies sobre el medi derivades del desenvolupament

tecnologic.

17



Les generacions futures hauran de lluitar contra problemes a nivell global tals com el canvi climatic, la
deforestacid, I'esgotament dels recursos naturals o la pérdua de biodiversitat, tot i tenint en compte
que aquests sén consequéncia del desenvolupament de només una petita part de la poblacio
mundial, i que cada cop hi ha més paisos en vies de desenvoupament que adopten el mateix model

no sostenible.

En el marc de la Uni6 Europea, el sis€ Programa d’Accions Ambientals identifica quatre arees
prioritaries d’actuacié: canvi climatic, natura i biodiversitat, medi ambient i salut i recursos naturals i
residus [4]. Per assolir aquests objectius, el Programa defineix el desenvolupament de 7 estratégies
tematiques que cobreixen els camps de: aire, prevencié de residus i reciclatge, medi mari, sol,

pesticides, recursos naturals i medi urba.

Aquestes estratégies tematiques es podrien identificar com els elements clau d’actuacio per assolir el
desenvolupament sostenible de la societat actual. Tot i que s’han fet grans avengos per entendre els
processos ambientals, és evident que hi ha una manca de coneixement de com l'activitat humana
interacciona amb el medi ambient i que és necessari estudiar 'impacte de la societat actual en

'entorn per equilibrar el creixement economic i el desenvolupament sostenible.

1.2 El sol

El sol es defineix com la capa superficial de I'escorga terrestre i cobreix, aproximadament, el 30% de
la superficie planetaria. Esta format per particules minerals, matéria organica, aigua, aire i organismes
vius. Es un medi extremadament complex que conforma la interfice entre I'aigua, l'aire i la terra. El sol
també és un recurs no renovable que duu a terme nombroses funcions vitals: produccio,
emmagatzemament i transformacio d’aliments i d’altres substancies de vital importancia pels equilibris

biogeoquimics globals de 'aigua, el carboni i el nitrogen.

El sol és un medi molt heterogéni. L’Organitzacié per a I'’Agricultura i I'Alimentacié de les Nacions
Unides (FAQ) classifica el sol en 30 grups i 121 subgrups [5] (Figura 1-2). La variabilitat en les seves
caracteristiques fisiques, quimiques i bioldogiques a nivell global és enorme, fins i tot a escala sub-

meétrica.
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Figura 1-2. Distribucié mundial dels principals grups dominants de sols. Font: World Reference Base for Soil Resources (WRB).

La formacié del sol, o pedogenesi, és I'efecte combinat dels processos fisics, quimics, biologics i
antropogenics al medi rocds original que deriven en la formacié dels horitzons el sol. La composici
del sol es deu, principalment, a aportacions provinents de la roca mare, és a dir, de la litologia que ha
originat el sol. No obstant aixd, el sol també és receptor directe de les emissions i abocaments de les

activitats d’origen antropic.

Sén precisament el gran nombre i diversitat d’aquests processos de formacio, juntament amb els
llargs periodes a través dels quals ténen lloc els canvis, els culpables de la gran diversitat en la
composicié i estructura dels sols. Tot i aixd, aquests processos també aporten una estabilitat

relativament elevada a aquest vector ambiental si el comparem amb I'aigua o I'atmdsfera.

El sol és un element ambiental esencial per la vida. Entre les seves funcions principals cal destacar:

- Emplagcament de la biodiversitat dels ecosistemes terretres

- Emmagatzemament i transformacié dels fluxes globals d’aigua i gasos

- Suport fisic per a I'agricultura i la silvicultura

- Funcions culturals i economiques per a tot tipus d’activitats, incloent I'habitatge, el transport,

I'extraccié de matéries primeres minerals i la seva contribucié al paisatge.
El fet que la societat actual desenvolupi la major part d’activitats en el sol implica que aquest estigui

sotmés a una gran pressiéo antropogénica. La incorrecta gestid del sol impedeix que el realitzi

correctament les seves funcions i serveis a la societat i ecosistemes. Aix0 resulta en pérdua de
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fertilitat, carboni retingut, biodiversitat, capacitat de retencié d’aigua, trencament dels cicles de gasos i
nutrients i reduccié en la capacitat de degradacié de contaminants. La degradacié del sol influeix
directament en la qualitat de l'aigua i l'aire, la biodiversitat i el canvi climatic pero també té

consequencies directes sobre la salut i amenaca la produccio i seguretat dels aliments.

La majoria de processos de degradacié del sol ténen lloc a totes les escales: local, regional i, fins i tot,
continental. La desertificacio i la contaminacio, suposen les principals amenaces per al funcionament
del sol. Aproximadament el 12% de la superficie d’Europa esta subjecte a 'erosié, un 45% dels sols
europeus ténen un baix contingut en matéria organica i el nombre d’emplagaments contaminats a la
Unié Europea s’estima en 3.5 milions [6]. La base de dades de Cobertura Terrestre Corine mostra

canvis significants en els Usos del sol a Europa. Entre el 1990 i el 2000, almenys el 2.8% de la

superficie d’'Europa va patir un canvi d’Us, incloent un creixement significatiu de les arees urbanes [7].

Degut a les limitades dades existents, és dificil extrapolar les tendéncies actuals a un futur. Tot i aix0,
les activitats que causen les amenages sobre el sol mostren una tendéncia creixent. El canvi climatic,
en forma d’increment en les temperatures i fendmens meteoroldgics extrems, accelera les emissions
de gasos d’efecte hivernacle emmagatzemats al sol i accelera amenaces com l'erosié, la salinitzacio i

el decaiment en el contingut de matéria organica.

Un gran nombre d’evidéncies mostren que la majoria dels costos associats a la degradacio del sol no
sén causa dels usuaris immediats siné de la societat en general i per intérprets allunyats de la
localitzacié del problema. Es, per tant, molt important la creacié de normatives i regulacions per a la
proteccié del sol, similars a les ja existents per a d’altres vectors ambientals com poden ser I'aigua o

l'aire.

1.3 Composicid del sol

Tot i que la composicié dels sols és molt variada i canvia en funcié dels factors ambientals, la fase
solida inorganica sol constituir-ne la part més important. Propietats de la fase inorganica tals com el
tamany, l'area superficial i la carrega afecten de forma notable els equilibris i cinétiques dels

processos que ténen lloc al sol.

Aquests components inclouen minerals primaris i secundaris. Els minerals primaris sén aquells que
no han estat alterats quimicament des de la seva deposicié i cristal-litzaci6. Es troben principalment
en la fraccio sorrenca del sol (de 2 a 0.05 mm de diametre) i en els llims (de 0.05 a 0.002 mm de

diametre), pero també es poden trobar en la fraccio més argilosa [8].
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Entre els minerals primaris més comuns hi ha el quars (SiO,) i els feldespats. Aquests ultims es
poden dividir en dos grans grups, els feldespats alcalins amb composicions que varien de KAISi;Og

fins a NaAlSi3Og, i les plagioclases que varien de NaAlSi;Og fins a CaAl,Si,Os.

Altres minerals primaris que es troben en els sol en menor quantitats sén els piroxens, miques,
anfiboles i olivines. Els piroxens i les anfiboles sén minerals ferromagnésics amb esctructures d’'una i
dues cadenes de tetraedres de silici enllagats. Les olivines sén neosilicats on el Mg2+ i el Fe* es

troben coordinats octaédricament amb atoms d’O.

Els minerals secundaris son aquells que resulten de la meteoritzacié dels minerals primaris, ja sigui
per l'alteracié de l'estructura o per reprecipitaci6 de minerals préviament dissolts. Tot i que la
composicié és molt variable, els minerals secundaris més comuns sén aluminosilicats com la kaolinita
o la montmorillonita, dxids com la gibbsita, la goetita i la birnesita, materials amorfes com la imogolita i

I'al-ldfana, sulfurs i carbonats.

Els aluminosilicats argilosos sén agrupacions de capes tetraédriques i octaédriques de composicid
molt variable (Figura 1-3). Els minerals argilosos secundaris juguen un paper fonamental en tots les

reaccions que ténen lloc al sol.
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Figura 1-3. Nomenclatura i estructura dels filosilicats. Font:: [9].

D’altra banda, els oxids d’alumini, manganes i ferro juguen un paper molt important en la quimica dels
soOls. Tot i que no es troben en grans quantitats, tenen efectes significatius sobre processos com la
sorcio i I'equilibri redox ja que presenten arees superficials molt elevades i una gran reactivitat. El
terme Oxids es refereix al hidroxids, oxi-hidroxids i 0xids metallics i engloba un grup de minerals
omnipresents que es poden trobar en forma de cristalls, recobriments de fil-losilicats i substancies

humiques i gels.
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Finalment, els principals carbonats que es troben al sol sén la calcita (CaCOj3), magnesita (MgCOs),
dolomita (CaMg(COs)), i anquerita ((Ca,Fe,Mg),(COz3),), i entre els sulfats cal destacar el guix
CaS0,4-2H,0. [9].

De forma similar, la matéria organica del sol juga un paper molt important en els processos quimics
que hi ténen lloc. Tot i aixd, amb I'excepcié d’alguns casos concrets, no es coneix amb profunditat la
seva estructura. La seva abundancia varia entre el 0.5% en soIs minerals fins al 100 en sols organics
(histosols) i esta composta dels compostos organics excloent els teixits vegetals i animals, els

productes de la seva descomposicio parcial i la biomassa.

En general, la quantitat de matéria organica d’un sol depén del temps, el clima, la vegetacio, el
material mare i la topografia. Els seus efectes en les propietats del sol van des d’afavorir la retencio
d’aigua, facilitar-ne I'escalfament, intercanvi de gasos, estabilitzar I'estructura, incrementar la

permeabilitat, afavorir la disponibilitat de nutrients, tamponar el pH, retencié de pesticides, etc.

El components de la matéria organica es poden dividir entre substancies humiques i substancies no
hdmiques. Les ultimes son facilment degradades pels microorganismes del sol i només hi perduren
un curt periode de temps. Son els carbohidrats, proteines, péptids, aminoacids, greixos, ceres i acids
de baix pes mol-lecular. El s0l, i en concret la seva part organica, juga un paper important en el cicle
del carboni. Es important destacar que el total del carboni emmagatzemat en el sol, és 3.2 cops

superior al present a I'atmosfera i 4.4 al biologic.

Les substancies humiques es defineixen com les substancies organiques naturals, d’origen bioldgic,
heterogénies, d’alt pes mol-lecular i refractants [10]. S6n amorfes, parcialment aromatiques i no
presenten caracteristiques fisiques i quimiques associades amb compostos organics concrets. Es
divideixen, segons la seva solubilitat en acids o bases, en acid humic (soluble en aigua), acid fulvic

(soluble en dissolucions basiques) i humina (insoluble en aigua) [11].

La carrega superfical de les substancies humiques és més gran que la de les argiles. Es per aixd que
el rol que juga en la retecié d’ions és important. Els seu punt de carrega zero (PZC) cau al voltant de
pH 3 i en condicions naturals la seva superficie sol estar carregada negativament. Deixant de banda
que té una gran influéncia sobre la capacitat de bescanvi cationic, la matéria organica d’un sol influeix
significativament amb en la capacitat de tamponament d’aquest. La matéria organica del sol també
juga un paper molt important en la mobilitat de contaminants en sols i aigles ja que hi pot tenir lloc un

gran nombre de reaccions, tant amb elements tragca com amb compostos organics.

Aquesta enorme diversitat en la composicié del sol implica que els mecanismes quimics que regulen
la mobilitat de contaminants siguin nombrosos i complexes. Cada espécie present a la fase aquosa
pot reaccionar de forma diferent amb cadascuna de les fases inorganiques i organiques del sol. Al

mateix temps, les fases solides del sol presenten una gran variabilitat en I'estructura i reactivitat i,
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sovint, es presenten de forma combinada. Tot i aixd, el coneixement del comportament dels
contaminants en el sol és de vital importancia per a la correcta gesti6 d’aquest compartiment

ambiental.

1.4 La contaminaci6 del sol

Alguns autors defineixen de forma genérica la contaminaci6 com “la preséncia de substancies
perjudicials en el medi” [12]. En general se sol distingir entre contaminaci6 difosa i contaminacio
puntual. La contaminacié puntual es relaciona amb extensions relativament petites de terreny, en
ocasions fortament contaminades, on, freqlientment, els contaminants mostren un patré de distribucié
espacial bastant heterogéni. La contaminacié difosa, per contra, ocupa arees més extenses i
habitualment s’associa a concentracions més baixes de contaminants, que solen estar distribuits de
forma relativament homogeénia. Les fonts de contaminacidé solen ser multiples i inclouen activitats
naturals i antropogéniques tals com les activitats agriculturals, industrials, urbanes, constructives i

extractives.

Sovint, la contaminacié del s0l s’associa a la contaminacié de les aiglies, un vector ambiental molt
més sensible. El sOl és actor molt important en el cicle de l'aigua ja que és el receptor de les
precipitacions continentals i esta en permament equilibri amb les aiglies subterranies. També és
receptor d’'un gran nombre de contaminants que poden afectar les aigles subterranies. Entre aquests
cal destacar nutrients, metalls pesants, compostos organics, acids inorganics i radionuclids. Les fonts
d’aquests contaminants inclouen fertilitzants, pesticides, deposicid acida i residus agriculturals,

urbans, industrials i radioactius.

Els nutrients vegetals, per exemple, son essencials per al creixement de les plantes, perd en
concentracions excessives poden causar eutrofitzacié de les aigles, degradant-ne la qualitat i
promovent el creixement d'espécies problematiques. En concentracions elevades, també poden
suposar un risc per a la salut humana. Les principals fonts de nutrients en el medi sén els fertilitzants
organics, els fems animals, I'aplicacié de biosolids, els sistemes séptics i els residus municipals. La
utilitzacio de fertilitzants de nitrogen, per exemple, ha augmentat als EE.UU 6 cops respectivament,
entre el 1960 i el 2007 (Figura 1-4).
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Figura 1-4. Evolucié de la utilitzacié de Fertilitzants als EE.UU. 1960-2006. Font: Economic Research Service. US Department

of Agriculture .

D’altra banda, les substancies pesticides, emprades tradicionalment per al control de plagues, han
anat ampliant el seu rang d’aplicaci6 des de la seva aparicio al segle XIX. Tot i que els beneficis que
han aportat, incrementant la produccié dels conreus a costos raonables, soén inqlestionables, a
mesura que el seu Us ha anat augmentant, la preocupacié social per la seva preséncia en aigues i
sOls i els efectes sobre la salut també ho ha fet. Episodis com el del DDT han posat en evidéncia els
riscs associats a la utilitacio d’aquest tipus de substancies que acaben presents en espécies no

objectiu, aire, aigua, sol i aliments.

Alguns pesticides sén resistents als processos de degradacié natural, romanent al medi natural durant
anys. Indrets remots del planeta, lluny de qualsevol font de contaminacio, presenten concentracions
elevades de substancies pesticides, posant de manifest la manca de coneixement del comportament

en el medi d’'aquests compostos [13].

En el sdl, els pesticides en disminueixen la biodiversitat i la seva qualitatl. La disminucié de matéria
organica afecta la capacitat de retencié d’aigua del sol que, al mateix temps, acaba afectant a la
productivitat a llarg termini. La matéria organica juga també un paper important en la migracié de
contaminants de manera que, una disminucié en el contingut d’aquesta també incrementa la quantitat

de pesticida que abandonara la zona d’aplicacio.

Els efectes de la pluja acida en plantes, aigua i sols també ha estat objecte de preocupacio. La pluja
acida apareix com a consequéncia de la crema de combustibles fossils que genera dioxid de sofre
(SO,) i oxids de nitrogen (NO,). Aquests compostos es combinen amb l'aigua i d’altres materials a
atmosfera i produeixen acids nitric i sulfuric, que retornen al sol en forma de precipitacié. Les
consequeéncies d’aquesta precipitacié acida sébn nombroses i inclouen I'eutrofitzacié de les costes, la

mobilitzacié de metalls pesants, la reduccié de la visibilitat, el canvi climatic i la formacié d'ozo6 [9].
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Finalment, els elements traga poden presentar-se al sol de forma natural com a resultat dels diferents
processos de descomposicié de la roca mare. No obstant aix0, les activitats de caracter antropic
solen ser una font important d’elements traga al sol, modificant les concentracions naturals d’aquests i
podent alterar el cicle vital dels organismes vius (Figura 1-5). Es per aixo que es fa necessaria, de la

mateixa manera que en el cas de I'atmosfera i la hidrosfera, la proteccié i conservacié del sol.

La contaminacié atmosférica s'escampa a
través del paisatge i sovint es considerada la
major font no puntual de contaminacit. Les

Les fonts de contaminacié puntual substancies poden ser transportades molt Iluny

poden tragar-se a punts especifics de

descarrega d'aigiies residuals i factorig:

gnat i els
poden
portar quantitats
Onsiderables de

contaminants a través de
les aiglies superficials

Descarrega

iniifracio aquifers—rius

Els peixos i d'altres organismes aquatics Les aiglies subterranies son una de les principals fonts d'aigua potable. La infiltracié al sol
pateixen els efectes de la arrossega substancies perilloses com els adobs i els pesticides. L'aigua es mou a través
hinactimulanid dels aqifers i, eventualment aflora a la superficie en llacs, estuaris i rius. Tot i que es usual

pensar que l'aigua subterrania i la superficial sén dos recursos separats, la realitat és que
estan estretament vinculats.

Figura 1-5. Interaccions entre la superficie i I'aigua subterrania, contribucions atmosfériques, activitats humanes,

caracteristiques del paisatge i impactes dels contaminants en els recursos hidrics. Adaptat de [14].

1.5 Els criteris de qualitat del sol. Metodologies d'analisi de risc.

Moltes agéncies mediambientals d’arreu del mén han estat desenvolupant marcs legislatius per a la
correcta gestio i proteccié del sol. Els criteris de qualitat del sol (CQS) engloben tot un seguit de
definicions tals com per exemple, valors critics, valors d’accio, valors de precaucié o criteris de
proteccié del sol, destinats a la identificacio dels sols contaminats i a la presa de decisions en la seva
gestid. Sovint, aquests valors es defineixen mitjangant metodologies d’analisi de risc derivades
d’estudis toxicologics. Aquestes metodologies calculen les concentracions limit de diferents
compostos i elements traca en els sols per a la proteccio dels ecosistemes i la salut de les persones.
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Taula 1-1 - Exemples de criteris de qualitat del sol establerts a diferents paisos i regions [15]

Pais Nivells de proteccio Criteri d'acceptabilitat del risc
SH EC AS ALT Tipus 1 Tipus 2 Tipus 3
Catalunya X inclosos en SH inclosos en SH CPQS
Madrid X NGRS
Pais Basc X X VIE-B VIE-C
Paisos Baixos X X X sediments TV IL \
Italia X Inclosos en AS X LCA
Alemanya X X X TV AV
Dinamarca X X X SQC/ESQC CcOoC
Finlandia X X X TV v
sediments,
Suécia X X X aiglies GV
superficials
Regne Unit X X guia SGV
Quebec X X X Niveau B, C
Canada X X X SQG
Australia X X X IL
Estats Units X X X SSLR/BPCRG /
SH=Salut Humana AS=Aiglies Subteranies
EC= Ecosistemes ALT=Altres

Tipus 1. Nivell per sota del qual el risc és acceptable, sense certesa de risc en nivells superiors
Tipus 2. Nivell per sota del qual el risc és acceptable, amb elevada certesa de risc en nivells superiors
Tipus 3. Nivell sobre el qual hi ha total certesa de risc per I'Us especificat. Requereix accions correctores

El calcul dels diferents valors llindar va lligat a metodologies d’analisi de risc que ténen en compte les
caracteristiques toxicologiques i I'exposicié de la poblacié d'estudi a cada compost o element.
D'aquesta manera, els estudis d'analisi del risc, quantifiquen, a partir d'una base cientifica, les
consequéncies negatives sobre la poblacid objectiu mitjangant un procés de tres etapes: analisi dels

efectes, analisi de I'exposici6 i caracteritzacié del risc.

En el sentit classic, el risc es defineix com la probabilitat de patir un dany. Si el resultat advers és
mesurable, el risc es pot quantificar multiplicant la severitat del dany per la probabilitat de que aquest
tingui lloc. Per calcular els criteris de qualitat del sol per a elements traca, en primer lloc s’identifica, a
partir de la literatura disponible, els efectes negatius de cada element sobre la salut humana. Els
parametres toxicoldgics, que fonamentalment s’extrapolen a I'ésser huma a partir d’experiments amb
animals, classifiquen els efectes de les substancies en dos grups en funcié dels seus efectes sobre la
salut: sistémics i cancerigens. En el cas dels efectes sistémics, la relacié dosi-resposta associada a
aquest tipus de substancies es caracteritza per un llindar per sota del qual no s’observen efectes
adversos i que defineix una dosi de referéncia. En el cas de les substancies cancerigenes, el risc es
proporcional als anomenats factor de poténcia i no existeixen valors llindar, el risc sempre és superior

a zero si s’entra en contacte amb la substancia toxica.
En la segona etapa, es defineix un model conceptual representatiu de I'exposicié a la qual esta

sotmesa la poblacié del territori. En aquest apartat es defineix el receptor, la magnitud, freqiiéncia,

duracié i les diferents rutes d’exposicio. Per descriure el pas de l'element des de la font de
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contaminacié fins al receptor, es defineixen uns factors de transferéncia i exposicié que deriven en

una dosi d’exposicio.

Finalment es quantifica el risc en funcié de la toxicitat de I'element. En el cas d’efectes sistémics es
calcula la concentracié en el sol que deriva en una dosi igual a la dosi per sota de la qual no
s’observen efectes adversos. En el cas de risc cancerigen, es calcula la concentracié al sol que
implica un risc predefinit. La integracié dels valors obtinguts per a cada via d’exposicié permet obtenir
els valors maxims admissibles en sol per a cada element traga. Finalment, I'aplicacié de refinaments
que ténen en compte factors com els escenaris més sensibles, els valors de fons, la legislacio

aplicable, etc., deriva en els valors llindar que defineixen els criteris de qualitat del sol.

No obstant aix0, aquesta metodologia d'analisi requereix un coneixement exhaustiu de la toxicitat de
les substancies i la seva mobilitat entre els diferents compartiments ambientals. Deixant de banda,
que la forma o espeécie en qué es presenta un element traga en el medi pot fer variar notablement
I'impacte d'aquest sobre les persones o els ecosistemes, el desconeixement dels diferents processos
que controlen el desti dels contaminants a la biosfera comporta la utilitzacié de models simplificats

d’equilibri i transport de contaminants.

A l'estat espanyol, I'aparicié del Real Decret 9/2005 constitueix un punt d'inflexié a nivell estatal en
regulacié de la preséncia de contaminants en el sol [16]. El document defineix el marc legal per a
I'establiment de CQS (anomenats nivells genérics de referencia) per a elements traga especifics per a
cada Comunitat Autonoma. En aquest sentit, la comunitat autbnoma de Madrid [17] i el Pais Basc [18]
han estat pioners a I'hora d'implementar politiques de conservacio del sol a partir d'estudis sobre la

distribucié geoespacial de contaminants i fa anys que disposen de criteris de qualitat del sol.

D’altra banda, Catalunya disposa d’uns criteris provisionals de la qualitat del sol (CPQS)
desenvolupats a partir d’'un estudi sobre valors de fons d’elements tragca en zones industrials [19]. Tot
i que durant anys han esdevingut I'inic marc de referéncia técnic, I'aparicié del Real Decret 9/2005

implica I'actualitzacié d’aquests valors per incloure’ls dins del marc legal que defineix.

1.6 Els elements traca

Un element traga és un element present, en materials naturals, en una concentracié inferior al 0.1%
[9]. La definicié d’element traga és genérica i inclou diversos grups de substancies tals com els

metalls pesants, els metal-loides, micronutrients, etc.

Els usos als quals la societat actual destina els elements traga sén molt diversos i van des de la
industria dels pesticides fins a la fabricacié de plastics, passant per la produccié d’aliatges, pintures,

pesticides, components electronics, recobriments, etc. Aquest fet, juntament amb lla ubiquitat dels
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elements traca a la natura, afavoreix que les fonts d’emissié6 també estiguin ampliament
diversificades: la crema dels combustibles fossils, la produccié de metalls, la produccié d’acer, els

fertilitzants, etc.

Tot i que els metalls han esdevingut un grup de contaminants important, ha estat durant les ultimes
décades que s’han reconegut com a toxines potencialment perilloses. Va ser durant els anys 60 que
van apareixer les malalties de Minamata (enverinament per metil mercuri) i itai-itai (enverinament per

cadmi), els primers casos de malalties causades per metalls pesants [20].

Posteriorment, s’han anat descobrint nombroses fonts d'elements tragca que poden afectar
negativament el medi natural i la salut humana. Per exemple, molt alarmant és la gran extensié que
cobreix la contaminacié per arsénic al sud d’Asia, on s’estima que més de 20 milions d’habitants de
Bangladesh beuen aigua contaminada. En aquest cas, I'arsénic, d’origen natural, apareix a partir la
dissolucid reductora de oxi-hidroxids de Fe rics en arsénic i passa a les aigles subterranies, on hi ha

milers de pous excavats per subministrar aigua a la poblacié [21].

O bé l'accident d’Aznalcéllar, on el trencament d’'una bassa de retencié de llots de concentrats
resultants de l'explotacié minera, van alliberar al medi natural diversos hm® de llots amb un alt
contingut de zinc, plom, arsénic, coure, antimoni, cobalt, tal-li, bismut, cadmi, plata, mercuri i seleni
(Taula 1-2) [22].

Taula 1-2. Concentracié d’elements traca en el vessament d’Anznalcollar

Element Concentracid (mg-kg?)

Zn 8000
Pb 8000
As 5000
Cu 2000
Sb 500
Co 6.2
Tl 5
Bi 5
Cd 25
Ag 2.5
Hg 1.5
Se 1

Els elements traga van viatjar a través del Guadiamar fins al riu Guadalquivir que els va transportar

fins al Parc Nacional de Dofana on el seu impacte en el medi perdurara durant décades [23,24].

S’han fet grans avencgos en el coneixement de la biogeoquimica ambiental, els efectes bioldgics i els
riscos associats amb elements traga en les dues ultimes décades. La comunitat cientifica ha aportat
molta informacié sobre aspectes com les fonts, les concentracions en compartiments ambientals i
biota, I'especiacid, la bioacumulacio, I'exposicid i els riscos, la toxicologia, I'ecotoxicologia o el

transport i desti dels elements traca.

Tot i aixd, encara hi ha molts buits de coneixement per omplir. EI comportament a nivell mol-lecular o
a les interficies entre compartiments ambientals, o bé els processos que en regulen l'atenuacio

natural, son exemples d’aspectes sobre els quals encara no existeix una bona comprensié.
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La creixent demanda i produccié de metalls als paisos desenvolupats i en vies de desenvolupament,
déna una idea de la probabilitat de contaminacié. Un element traga pot entrar en contacte amb zones
vulnerables del medi natural des del moment de la seva extraccié fins que s’exhaureix el seu Us i

esdevé un residu.

Mentre que les fonts dominants d’origen natural es redueixen a les roques i els minerals, les fonts
d’origen antropogénic d’elements traga en el medi natural s6n molt diverses. L’agricultura (fertilitzants,
pesticides, adobs, etc.), la industria metal-lirgica (mineria, foneria, acabats, etc.), la produccié
d’energia (p.e. gasolines, fabricacié de bateries, centrals eléctriques), la industria microelectronica,
etc. Els contaminants poden ser alliberats, en funcié de la industria, en forma gasosa, particulada,

aquosa o solida.

Nriagu i Pacyna, en un article que ha esdevingut referéncia en l'estudi dels elements traca en
sistemes naturals [25], van estimar els factors d’emissié d’elements traga de diferents industries a

I'atmosfera (Taula 1-2).
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Taula 1-3. Factors d’emissio d’elements traga a I'atmosfera per a activitats antropogeniques [25].

Font Unitats As Cd Cr Cu Hg Mo Ni
Combustié carbo
producci6 eléctrica pg-MJ'1 15-100 5-25 80-500 60-200 10-35 15-150 90-600
doméstica i industrial gt 0.2-2.10 0.1-0.5 1.7-12 1.4-5 0.8-3 0.4-25 2-15
Combustié petroli
produccié eléctrica pg-MJ”’! 1-5 4-30 15-100 600-400 10-70 60-2500
domestica i industrial g-t'1 0.02-0.2 0.05-0.2 1-5 0.5-30 0.3-1.5 20-80
Producci6 pirometal-lirgica
mineria 5-10 0.1-0.5 20-100 100
Pb 200-400 10-50 60-80 2-40 85
i " 1000- 1700-
Cu-Ni gt" metall 1500 200-400 3600 900
200-
Zn-Cd 50-150 1000 50-150 8-45
Produccio metal-lica gt'residu 0535 254 5-150
secundaria
Produccié d’acer i ferro gt acer 0.5-3.5 0.04-0.4 4-40 0.2-0.4 0.05-10
Incineracio 0.7-7
Residus municipals £ residu 1.1-2.8 0.4-10 50-150 7-14 1-15 0.7-3
Fangs residuals 9 5-10 1-12 10-60 5-20 10-50
.. g-t'1 ~ ~ N
Fertilitzants de fosfat fertilitzant 0.5-2 1-5 1-5
Produccié Ciment gt”" ciment 0.2-1 0.01-0.6 1-2 0.1-1
Combustié fusta gt" fusta 0.1-0.5 0.1-0.3 1-2 %15 1-3
Font Unitats Pb Sh Se Sn Tl \ Zn
Combustié carbo
producci6 eléctrica pg-MJ”’! 50-300 10-50 7-50 10-50 10-40 20-300 70-500
doméstica i industrial gt 1-10 0.1-1.5 0.8-2 0.1-1 0.5-1 1-10 1.5-12
Combustié petroli
produccié eléctrica g MJ” 40-300 6-50 60-400 s 30-220
domestica i industrial g-t'1 2-6 0.3-1.5 0.8-10 60-200 1-7
Producci6 pirometal-ltrgica
mineria 500-1000 1-10 1-2.5 50-100
3000-
Pb 1 3000 50-100 10-50 50-120
Cu-Ni gt metal 12‘:’3%%' 50-200 50-150 50-200 5-10 500-1000
1200- 100000~
Zn-Cd 2500 10-20 20-50 180000
Produccio metal-lica gt residu 50-800 15 15 300-1600
secundaria
o ) e 0.005- 0.001-
Producci6 d'acer i ferro gt acer 1.5-20 01 0.003 0.1-2
Incineracio
Residus municipals +" residu 10-20 3-6 0.2-0.5 1-10 20-60
Fangs residuals 9 80-100 5-20 1-10 5-20 3-20 50-150
I gt’ ) 0.003- ] )
Fertilitzants de fosfat fertilitzant 0.4-2 0.009 3-6 10-50
Produccié Ciment g-t" ciment 0.02-16 2-20
Combustié fusta gt fusta 2.5 220

Com es pot observar, les principals fonts d’elements traga d’origen antropogenic sén la utilitzacié de

combustibles fossils i la industria metal-largica.

Generalment, I'impacte de les emissions sol confinar-se a zones relativament properes a la font de
contaminacio. Per exemple, estudis a la peninsula de Kola (Russia), on tradicionalment ha existit una
forta industria de processat de Cu i Ni, demostren que la deposicié de metalls pesants procedents de
foneries es limita a 100-200 km al voltant de la font d’emissi6 [26,27]. Tot i aixd, especialment en el
cas dels metal-loides volatils com el Se, Hg, As i Sb, els contaminants poden ser transportats en

formes gasoses o en les particules fins a zones molt allunyades de la font de contaminacio [28].
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El fet que I'is dels elements traca estigui molt extés i la gran majoria de les industries els utilitzin en
alguna part dels processos productius (Taula 1-4), juntament amb la preséncia d’aquestes

substancies de forma natural en el medi, déna lloc a complexes fluxes ambientals.

Taula 1-4. Fonts, Usos, produccioé i espécies majoritaries d’elements traga a la natura. Fonts: [20,29]

Producci6 Espécies
Element Font natural Usos (1995) majoritaries a la
(t-anyh) natura
Arsenits i arsenats metal-lics, menes . L . .
L i . Aliatges, conservants fusta, municid, Oxids (oxoanions),
As sulfuriques (arsenopirita), arsenita semiconductors, bateries, pintures 30,453 organo-metal-lics, acid
(HAsO,), gasos volcanics i fonts ot 4 ’ ’ ’ I
téextil, tints. metilarsinic.
geotermals
Electroncia, automocio,
. . . . telecomunicacions, lasers, microones, Aliatges de Be, Be
Be Beril (BesAl,SigO1e), fenacita (Be,SiO,) radars, aliatges, aeronautica, industria 827 metal-lic, Be(OH),
nuclear. )
Cd Menes de zinc, coure, carbonats i sulfurs. EIeptrpdepqsmlo, bateries, p|gmepts, 18,621 Cd™, hgl-lurs, oxids i
plastics, aliatges, electrodoméstics cianurs.
Menes de niquel i coure, smaltita /_\Ilatges, industria aeroesp_a_c'la!, acers Co?, carbonats, oxids,
Co . . inoxidables, electrodeposicid, imans, 18,000 A
((Co,Ni)As,.» 5), cobaltita ((Co,Fe)AsS) " . ) hidroxids i sulfurs.
catalitzadors, pintures, plastics
Acers, al-leacions, recobriments, Cr metallic, oxids,
Cr Cromita (FeCr,0,), oxid de crom (Cr,O3) pigments, catalitzadors, refineries, 3,770,000 complexes amb lligands
foneries. organics i inorganics
Metal-lic, sulfur de coure (CuSy), calcopirita Industria eléctrica, canonades, Cu metal-lic, oxids,
Cu y ] 2h P pigments, aliatges, monedes, 9,988,000 complexes humics,
(CuFeSy,), bornita (CusFeS,) e " 2+
pesticides aliatges, Cu
Hg Metal'lic, cinabri (HgS) ’ L ’ 2,900 hal-lurs i oxids, H™,
termometres, barometres, detonadors, Ha,2" Ha®
lampares 92, 19
Aliatges, catalitzadors, agents anti- .
Mo Molibdenita (MoS,), vulfenita (PbMoO,) corrosio, retardants, lubricants, 119,000 Oxids, sulfurs.
pigments, fertilitzants
. S . . . Aliatges, electrodeposicio, bateries, . - 2+
Ni Minerals ferrot:nag.r:esn'::s, r,:‘lgugll)na (NiAs) pigments, catalitzadors i cintes 1,013,000 2‘;1?:1?:: gﬁé’t\lleé
pentlandita ((Fe,Ni)sSs magnétiques 9
Pb Galena (PbS) Bateries, additiu carburants, pigments, 2,629,000 c;Eo"SZi"ii’rf Xligiés
plastics, municio, aliatges, canonades. ’ ! S, comp
anionics.
Aliatges, bateries, pintures,
Sb Stibnita (Sb,Ss), valentinita (Sb,0j), ceramiques, semi-conductors, 119.000 Sb*" i Sb®, oxids i
cervantita (Sb,04) municio, retardants, medicines, ! hal-lurs
pesticida
Sn Cassiterita (SnO,), estanita (Cu,FeSnS,) Acers, aliatges, plagicides, 189,000 Sn*, éxids, compostos
2h 2 4 odontologia, estabilitzant, pintures ’ _ organics
Lliure (Se°), ferroselita (FeSe;), claustalita Vidres, galvanitzats, semi-conductors, Oxids (oxoanions),
Se A ) - 2,310 -
(PbSe) agricultura, pigments, vulcanitzats. complexes organics
. Aliatges, termometres, electronica, Hal-lurs, complexes
TI Menes de Cu i Pb vidres 30 amb CN- ]
Patrionita (VS,), vanadinita (Pbs(VO,)sCl), P . . oxids (VO3, VO*),
\Y% carnotita (Ko(UO5)o(VO4)p.3H0). Produccié d’acer, aliatges catalitzador. 32,300 hidroxids.
Galvanitzats, aleacions, pigments, Zn metallic. Zn2*. oxids
Zn Esfalerita (ZnS), esmitsonita (ZnSO,) compostos quimics, pintures, vidres, 6,791,000 ' y

plastics, pesticides, lubricants.

i carbonats, aliatges.

Els contaminants de naturalesa organica presents en el sol ténen el seu origen en accions
antropiques. En el cas dels elements traca, el seu origen geogenic no permet sempre afirmar que la
seva preséncia en sols vagi associada a processos de contaminacio ja que son substancies presents
en el medi de forma natural. D’altra banda, les caracteristiques geologiques i hidroldgiques de cada
regio, la gran varietat de formes d’especiacio i el diferent grau de biodisponibilitat de cadascuna,
juntament amb la preséncia natural dels elements traca en el sOl degut als diferents processos
erosius i l'enorme variabilitat de les caracteristiques d'aquest compartiment ambiental, en fan

necessaria una definicio dels criteris de qualitat especifica per cada regio.

Es per aix0 que l'establiment de criteris de qualitat del sol per elements traca és precedit per la

definicié de valors de fons o background de la regio, o valors de concentracié natural. Tot i que hi ha
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controvérsia a I'hora de definir els valors de fons, una de les definicions més accpetades és
“l'abundancia natural d'un element en un material en particular referida a una area o conjunt de dades

en particular” [30].

L’establiment d’aquests valors de fons implica, necessariament, una quantificacié de la concentracié
dels diferents elements traga en sols no alterats. Tot i que, observant la Taula 1-4, és fa evident la
impossibilitat d’excloure les fonts difoses de contaminacié, si que és possible determinar la

concentracio d’elements traga en indrets poc alterats de la zona d’estudi.

1.7 La mobhilitat de contaminants en el sol

A I'nora d’establir els CQS, és imprescindible conéixer els processos que governen el transport de
contaminants en el medi. Tal i com es menciona anteriorment, I'estreta relacié entre el sl i les aiglies
subterranies implica que la major part del risc associtat a la preséncia de contaminants en el sol prové
de la possible mobilitat del contaminant cap a compartiments ambientals més sensibles i als quals
I'ésser huma esta molt més exposat, com per exemple les aiglies subterranies. Una prova d’aixo sén
les restriccions que imposen les diferents normatives respecte el contingut d’elements traga d’'aiglies destinades

al consum Taula 1-5.

Taula 1-5. Valors maxims admissibles en aigua destinada a potabilitzacié de diferents organismes i agéncies. Valors en pg-kg'1

EPA[31] EU[32] OMS[33] ESPANYA [34]
10 50

As 10 10

Be 4 - -

Cd 5 5 3 5
Co

Cr 100 50 50 50
Cu 1,300 2,000 2,000 50
Hg 2 1 1 1
Mo - 70

Ni 20 20

Pb 15 10 10 50
Sb 5 5

Sn - -

Se 50 10 10 10
TI 2

\%

zn 3,000 3,000

Es per aixd que, a 'hora de calcular el risc associat a la preséncia de contaminants al sol, cal
entendre i quantificar els mecanismes que regulen la interaccié d’aquest contaminant amb el sistema
sol-aigua per predir-ne la mobilitat i concentracié a cada compartiment ambiental. Un clar exemple
d’aixd0 és I'As. La gran dispersié que presenta aquest element traga en el medi i I'aparicid de
problemes associats a la seva preséncia en aigies destinades al consum huma, ha creat la
necessitat d’entendre els fendmens que en regulen la transferéncia i mobilitat entre els diferents

comporatiments ambientals, especialment les aigles subterranies (Figura 1-6).
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La gran complexitat que presenta el sol implica que la modelitzacié del transport de contaminants en
el sol constitueix un camp de coneixement amb entitat propia. L’estudi dels processos que ténen lloc
al sol, tan a nivell macrosopic com mol-lecular, ha estat el principal objectiu de 'anomenada quimica
ambiental del sol. El caracter multidisciplinar d’aquesta branca de les ciéncies ambientals, I'han portat
a estudiar els mecanismes d’interacci6 amb metalls, oxoanions, radionuclids, pesticides i d’altres
compostos, I'efecte dels col-loides mobils sobre el transport de contaminants, els efectes de la pluja
acida en els processos del sol, els fenomens d’oxidacié-reduccié que involucren contaminants

organics i inorganics, etc.
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Figura 1-6. Distribucié de zones problematiques amb altes concentracions d’As en aigiies subterranies derivades de fonts

geotermals i activitats mineres [35].

Hi ha un gran nombre de complexes reaccions quimiques que poden tenir lloc al sol. Aquestes
reaccions interactuen entre elles a través de la solucié del sol. La solucio del sol es defineix com la
fase liquida aquosa del sol i el seus soluts i esta formada per una gran varitat d’espécies dels
diferents ions presents. La Figura 1-7 representa esquematicament les diferents reaccions d’equilibri

que ténen lloc al sistema sol-aigua.
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Figura 1-7. Equilibris del sistema sol-aigua [9].

D’entre aquestes, la sorcid és un dels principals responsable de regular la mobilitat dels
contaminants. La retencié d’espécies dissoltes a les fases solides pot retardar o minimitzar I'impacte

d’'un contaminant a les aiglies subterranies.

1.8 Els fenomens de sorcio

La sorcid es defineix com I'acumulacié d’'una substancia o material a la interficie entre la superficie
solida i la solucié que l'envolta. Es defineix com a adsorbat el material que s’acumula en una
interficie, adsorbent la superficie solida on s’acumula 'adsorbat, i adsorptiu la mol-lécula o i6 en

soluci6 que té la capacitat de ser adsorbit [9].

La sorci6, determina la quantitat de nutrients, metalls, pesticides i d’altres compostos organics
retinguts a les superficies dels sols i, per tant, és un dels processos resposables de regular el
transport de nutrients i contaminants en els sols. L'adsorcié es defineix com I'acumulacié d’'una
substancia o material a l'interficie entre la superficie d’'un solid i la solucié. L’adsorcié de soluts inclou
tan forces fisiques (van der Waals i complexes electrostatics d’esfera externa) com forces quimiques
resultants de l'interaccié a distances curtes tals com els mecanismes d’intercanvi de lligands, enllagos

covalents i enllagos per pont d’hidrogen.

La literatura presenta nombrosos models empirics i mecanistics que ténen com a principal objectiu la
descripcié i prediccié de les diferents reaccions de sorcié que ténen lloc al sol. Entre aquests, cal
destacar els models de la isoterma de Freundlich i Langmuir. Ambdds s6n models genérics derivats

de I'estudi de I'adsorcié de gasos, que no proposen cap descripcio fisica del mecanisme implicat en la
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reaccio, perd que han estat ampliament utilitzats en la literatura per descriure la mobilitat d’elements

traca en sols degut a la seva senzillesa [p.e. 36,37].

Més descriptius sén els models de complexacié superficial. Quan la interaccié d’un grup funcional
superficial amb una i6 o mol-lécula present a la solucié esdevé una entitat mol-lecular estable, aquest
s’anomena complexe superficial. Hi ha un gran nombre de models utilitzats per descriure els
fenomens d’adsorcié que poden tenir lloc en el sistema sol-solucié i la literatura referida a aquests

models és nombrosa [8,38-41].

Aquests models consideren la carrega superficial desenvolupada a la superficie del solid i descriuen
la distribucié d’aquesta en la interficie solucié-solid. El treball eléctric realitzat al moure ions al llarg de
la zona d’influéncia de la carrega adjacent a la interficie, afectara I'activitat de les espécies prop de la
superficie carregada, fet que ha de ser corregit a I'hora de calcular I'activitat de les diferents espécies

en dissolucio.

Per superficies inorganiques, es considera que els grups de la superficie dels minerals sén els
principals responsables de la complexacié dels ions presents en dissolucié. Cal destacar els models
de la capa difosa (DLM) [42], capacitancia constant (CCM) [43], triple capa (TLM) [44], carrega i
potencial variable (VSC-VSP) [45], generalitzat de les dues capes [46], un-pK d'Stern [47] i de
distribucié de carrega (CD-MUSIC) [48].

En el cas de superficies organiques, la capacitat de retenir ions té el seu origen en la preséncia de
diferents grups funcionals de les substancies humiques. Tot i la gran varietat de grups funcionals

presents, s'atribueix I'acumulacié de carrega als acids carboxilics i els acids fenolics.

Els models utilitzats per descriure el comportament adsorptiu de les substancies organiques del sol es
poden agrupar en dos grans grups. El primer assumeix una distribucié discreta dels lligands o sites i
el segon assumeix una distribucié continua. Entre els models inclosos dins el primer grup podem
destacar les diferents versions del model proposat per E. Tipping i M.A. Hurley (WHAM) [49] o
I'anomenat Stockholm Humic Model (SHM) [50]. Dins del segon grup cal citar el model competitiu
d'adsorcié no-ideal (NICA) de Benedetti i d'altres [51].

Tot i aixo, 'enorme complexitat del sol dificulta I'aplicacié d’aquests models per a la prediccié de la
interaccid entre les fases solides i les diferents espécies en dissolucié. L’aplicacié d’'un model de
complexacié superficial suposa identificar la composicid mineraldgica dels sols, controlar I'especiacio
a la fase aquosa i obtenir els parametres especifics dels diferents models per a cada reaccio. A la
practica no es consideren totes les reaccions implicades i se sOl aproximar la modelitzacié

considerant: (a) additivitat de components o (b) composicié generalitzada [52].
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En la primera aproximacié s’assumeix que la superficie del sol esta formada per diferents fases
dominants, les propietats de les quals s6n conegudes. Un cop determinada I'abundancia i la identitat
de les fases principals, I'aplicacié de models especifics per descriure els balangos de masses permet

descriure I'equilibri pel sistema solucié-sol i per cada fase en concret [p.e. 53,54,55].

En la segona aproximacid, s’assumeix que la composicié superficial del sol és massa complicada per
ser quantificada en termes de contribucions individuals de cada fase a la sorcié. Per aixd es descriu
I'equilibri del sitema amb grups funcionals genérics sense tenir en compte les fases individuals. En
aquest cas, els parametres relacionats amb I'equilibri quimic sén, en general, determinats ajustant el
model a les dades experimentals. Al ser calibrats amb dades experimentals procedents d’'un sistema
concret, els resultats d’aquest tipus d’estudis només soén valids per als sistemes amb caracteristiques
molt concretes i no son extrapolables a I'estudi de sistemes amb caracteristiques diferents [p.e.
52,56,57].

Tot i que la literatura presenta nombrosos estudis sobre els mecanismes que regulen els processos
d’adsorcio de derminats elements traca en les diferents fases del sol, encara se’n desconeixen els
mecanismes implicats en aquests processos per certs contaminants. Elements traga com el seleni o
I'antimoni comencen a esdevenir problematics degut a 'augment de les seves emissions en els ultims
anys [22,58-62]. Tot i aixd, encara no es té un coneixement exhaustiu de la seva mobilitat en el sol

sota les diferents condicions ambientals que poden tenir lloc a la natura.

1.9 Conclusions

La present introduccié posa de manifest la problematica associada a la contaminacié del sol i la
necessitat d’establir normatives per a la seva proteccié. Amb aquesta finalitat, els criteris de qualitat
del sol han esdevingut I'eina escollida per a les diferents agéncies i administracions governamentals
per a la correcta gestié d’aquest compartiment ambiental. Utilitzant eines d’analisi de risc basades en
estudis ecotoxicologics, s’estableixen els nivells maxims associats a un risc admissible per a la salut

humana i els ecosistemes.

En el cas dels elements traca, la seva preséncia en el sl de forma natural obliga a I'establiment de
valors de fons per determinar la seva concentraci6 de base. L’establiment de valors maxims
admissibles inferiors a la concentracié de fons en el sol, pot tenir conseqiiéncies econdomiques

importants i pot ser, fins i tot, perjudicial per al medi.

D’altra banda, la interrelacid dels diferents compartiments ambientals a través dels cicles
biogeoquimics, implica que la contaminacié del sol pot afectar de forma directa a daltres
compartiments ambientals. Els elements traca presents al sol son susceptibles de ser mobilitzats cap

a les aigues subterranies, un vector ambiental molt més sensible a la contaminacié. A més, degut als
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usos als quals es destinen ambdds medis, el risc per a la salut humana associat a la preséncia
d’elements traga a I'aigua és molt superior a I'associat a la preséncia de contaminants en el sol ja que

I'exposicié és molt més elevada en el primer cas.

Tot i aix0, es desconeixen els mecanismes quimics que regulen la transferéncia d’elements traga com
el Se i Sb entre aquests dos compartiments ambientals. Per a I'establiment de criteris de qualitat del
sol i la gestio d’episodis de contaminacié, és imprescindible conéixer la mobilitat dels diferents

contaminants sota I'ampli ventall de condicions que poden tenir lloc a la natura.

El present treball t¢ com a principal objectiu I'establiment dels valors de fons d’elements traga en els
sOls de Catalunya, destinats a la derivacioé de criteris de qualitat del sol per a la proteccié de la salut
humana i els ecosistemes. De la mateixa manera, es pretén aportar evidéncies sobre els mecanismes
que regulen la mobilitat de dos elements traga com soén I'antimoni i seleni en el sistema sol-aigua. El
coneixement derivat dels estudis realitzats en el present treball, t¢ com a objectiu servir de suport a la

prediccié de la mobilitat d’aquests contaminants en el medi natural.
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2 - Elements traca en sols de Catalunya. Valors de fons i referéncia i

relacié amb la geologia subjacent
2.1 Introduccié

Des d’un punt de vista ambiental i de salut publica, el sol ha estat objecte de nombrosos estudis ja
que és el compartiment ambiental on les roques, l'aire, I'aigua i els organismes vius interaccionen. En
aquest marc, el desenvolupament i estudi de nivells geoquimics de fons és un pas preliminar
essencial per analitzar i monitoritzar I'estat del principal receptor de limpacte de les activitats

humanes.

Segons la legislaci6 referent a la proteccio del sol de la majoria de regions i paisos, la investigacié del
sol potencialment contaminat segueix una aproximacié per etapes que comenca amb un estudi
preliminar, seguit d’'un estudi en profunditat i, finalment, les accions correctives [1]. En aquest marc
legislatiu i administratiu, els criteris de qualitat del sol (CQS) son valors llindar definits dins de la presa
de decisions per a la correcta gestio i proteccié del sol. Ara bé, el fet que els elements traga siguin
presents en el medi de forma natural I'establiment d’aquests CQS implica necessariament el pas previ

de la determinacio dels nivells de fons.

El terme “fons geoquimic®’, esdevé una referéncia important amb lincrement de la consciéncia
ambiental i amb un creixent nombre d’investigacions sobre el comportament dels contaminants en el
medi. Des d’un punt de vista practic, també és important I'establiment de la frontera entre les
concentracions presents en el sol de forma natural, resultants de la descomposicié del material mare i
la seva preséncia com a consequéncia de les activitats d’origen antropogeénic. El desenvolupament de
metodologies per analitzar el risc associat a la preséncia de contaminants en el medi, juntament amb
la creaci6 de legislacié especifica destinada a la proteccié dels diferents vectors ambientals,
incrementa la necessitat de quantificar I'estat original del sol prévi a [Ialteracié produida

antropogénicament.

La distribucié d’elements traca en el sol pot ser molt variable, tant en extensié com en profunditat.
Principalment, aixd0 és consequéncia de la heterogeneitat dels materials originals perd també de
I'accié de d’altres factors d’estat que controlen la seva formacié com pot ser el clima, els organismes,
la topografia i I'activitat humana [2]. Tot i que la composicié quimica del sdl relativa a la de la geologia
mare pot revelar diferéncies significatives com a resultat de la descomposicié quimica, els sols
comparteixen nombroses caracteristiques geoquimiques i mineraldgiques amb els seus materials
d'origen. Es d’esperar, doncs, que la composicié de les mostres extretes de sol reveli la variabilitat

associada a la geologia local i, fins i tot, regional.
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Ara bé, la definicid i determinacié del terme “fons geoquimic” no és evident. Una revisié dels
nombrosos treballs presents a la literatura revela que no hi ha una definicié clara ni acord sobre el seu
calcul [3,4]. Tot i que molts autors defineixen aquest concepte com la concentracié d’elements traca
en el sol d’origen no natural, 'enorme variabilitat en la composicié de la roca mare, intrinseca en la
variabilitat geoldgica del territori, dificulta la determinacié d’aquests valors de fons [4-6]. D’altra banda,
limpacte de I'activitat humana sobre el sol no es limita a les zones més immediates al focus de
contaminaci6. Efectivament, zones remotes del planeta, lluny de qualsevol font de contaminant,
presenten notables enriquiments en contaminants d’origen antropogénic [7-9], fet que dificulta

enormement I'obtencioé de mostres pristines per determinar la concentracio original en el sol.

Es per aixd que, sovint, s’assumeix un compromis practic a 'hora de definir els nivells de fons
encarats a la derivaci6 de CQS i aquests es determinen mitjangant I'aplicacié de técniques
estadistiques que analitzen la variabilitat d’'un conjunt de mostres procedents de zones
presumiblement no influenciades per I'activitat humana D’aquesta manera el terme valor de fons
equival, des d’un punt de vista geoquimic, a I'abséncia d’anomalies [10]. | és en aquest punt on,
necessariament, s’ha d’incloure dins la propia definici6 de valors de fons la zona d’estudi objecte
d’aquesta definicio ja que valors “anormalment” elevats en una zona poden no ser-ho en una altra.
Per exemple, la preséncia de mineralitzacions d’As i Sb en zones pirenaiques [11,12] implica una
concentracid6 més elevada d’aquests dos elements en sols desenvolupats sobre determinades

litologies respecte a d’altres zones del territori.

La literatura presenta nombrosos estudis destinats al calcul dels nivells de fons d’elements traga en
sOls de determinats paisos i regions derivats a partir d’exhaustives campanyes de mostreig i analisi
[13-16]. Pel que fa referéncia a I'estat espanyol, Miguel i col. [17] van determinar els nivells de fons en
soOls de la Comunitat de Madrid de 11 elements traga a partir de 349 mostres de sols que cobreixen
tot el territori. Navas i Machin analitzen la distribucié de 15 elements traga en 133 sols procedents de
llocs potencialment no contaminats i representatius de tota la comunitat d’Aragé [18]. Al Pais Basc,
I'IHOBE (Societat Publica de Gestio Ambiental) publica un estudi sobre els nivells de fons d’elements
traga a partir de 58 perfils de sol representatius [19]. La Junta d’Andalusia també disposa d’un estudi

del contingut d’elements traca en 750 mostres de sols de la comunitat [20].

Tot i que un gran nombre de regions pertanyents a paisos desenvolupats ja disposen de CQS [21], a
Catalunya sén pocs els estudis sobre els nivells de fons d’elements traga en sols i cap deriva d’'un

mostreig sistematic representatiu de tota la variabilitat geoldgica i edafologica del pais.

Bech, en un estudi del 1993 [22], determina el contingut de 17 elements traca en 54 mostres
superficials (<20 cm) de sol provinents de la comarca del Bages i 20 mostres de la comarca del
Tarragonés. Les mostres es van situar en zones visualment no alterades dins d’'una cuadricula de 5x5
km. Els autors van determinar el contingut total de Ba, Ce, Cu, Ga, Mo, Ni, Pb, Sn, Sr, Th, V, Y, Zn i
Zr dels sols mitjangant fluorescéncia de raigs-X (XRF); Al, Ba, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, Sr, Vi Zn

44



Elements traca en sols de Catalunya. Valors de fons i referencia i relacié amb la geologia subjacent

mitjancant extraccié amb aigua régia i analisi per espectroscopia d’emissié mitjangant plasma acoblat
inductivament (ICP-AES) i Al, Ba, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb, Ni, Sr, V i Zn mitjangant extracci6 amb
EDTA i posterior analisi per ICP-AES. L'estudi determina els valors de fons per cadascuna de les
extraccions mitjangant els métodes del limit superior i freqiéencies acumulades [23]. El primer
consisteix en definir el valor de fons com el valor maxim observat i contrastar-lo amb dades
bibliografiques. El segon métode discerneix entre les diferents poblacions a partir del punt d’inflexié
de les grafiques de probabilitat acumulada. Tot i que I'estudi es planteja de forma correcta, els valors
de fons determinats no poden ser extrapolats a d’altres zones del territori que no siguin la zona
d’estudi.

Cortés i col. va realitzar un estudi el 1995 [24] del contingut d’elements traca en els diferents horitzons
de mostres de sols situades en zones no alterades de I'ambit industrial de Catalunya. Els autors van
analitzar la concentracié extreta amb aigua reégia i amb nitrat amonic de As, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mo,
Ni, Pb, Sn i Zn de 132 mostres. El métode d’analisi utilitzat va ser I'espectrometria d’absorcié atdmica
(AAS). Tot i que les mostres recollides son representatives de bona part del territori, les zones més

occidentals de Catalunya presenten molt poca densitat de mostres (Figura 2-1).

©  Punts de mostrelg Cortés (1997)

Figura 2-1. Localitzacié punts de mostreig de I'estudi de Cortés [24] sobre concentracié de fons d’elements traga en sols situats

en I'ambit industrial de Catalunya.

Tobias presenta el 1997 un estudi de la concentracié de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb, Vi Zn en 363 mostres
superficials (<5 cm) de s0lIs del Baix Llobregat [25]. Les mostres incloien zones tedricament lliures de
contaminacié i mostres situades al costat d’'una planta de compostatge. Els autors determinen la
concentracié a les mostres mitjancant fluorescéncia de raig-X (XRF) i els nivells de fons mitjancant
una variacio de la técnica de freqiencies acumulades. Els autors analitzen en profunditat els resultats

obtinguts en un article posterior [26].
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Posteriorment, el mateix grup d’autors publica un estudi sobre la correlacié entre la respiracié del sol
(indicador de I'activitat microbiana) i el contingut d’elements tracga. Els autors analitzen la concentracio
de Fe, Al, Mn, Zn, Cr, Ni, V, Cu, Cd i Pb de mostres provinents d’'una zona boscosa i de la zona

metropolitana propera a Barcelona mitjangant extraccié amb aigua régia i ICP-AES.

Finalment, el mateix equip d’investigadors, publica en 2005 un estudi sobre les concentracions de
fons de Ba, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb, Sr, Vi Zn en 51 s0ls dels municipis de Torrelles i Sant Climent al Baix
Llobregat [27]. Els elements tragca son extrets mitjangant aigua régia i analitzats per ICP-AES. Els
autors defineixen un rang de nivells de fons a partir de la mitjana geomeétrica i la desviacio estandart

geomeétrica.

Tot i que el Geochemical Baseline Mapping Programme del Forum of European Geological Surveys
(FOREGS) ja disposa de nivells de fons d’elements traga en el sol per al conjunt d’Europa [28],
I'establiment de CQS regulada pel Reial Decret 9/2005, implica la definicié de criteris i estandards per
a la declaracié de sols contaminats a partir de nivells de fons d’elements traca en sols determinats a

escala regional per cada comunitat autdnoma.

Tot i que els estudis realitzats sobre Catalunya fins a la data aporten una informacié molt valuosa i
original, no sén representatius de la totalitat del territori. Deixant de banda I'estudi de Cortés i col., la
majoria cobreixen una escala local de desenes de quildbmetres que no és representativa de la
variabilitat geologica de Catalunya. A banda, les técniques analitiques utilitzades, principalment AAS,
no son suficientment precises ni sensibles per analitzar els nivells presents en el sol de determinats
elements (p.e. Se, Hg, U). Tampoc s’ha estudiat en profunditat, tal i com menciona el Reial Decret

9/2005, la variabilitat associada als diferents Usos del sol (urba, industrial, agricola) a nivell regional.

2.2 Objectius

Tenint en compte les observacions anteriors, els objectius especifics del treball realitzat en el present

capitol son els seguents:
1) Determinar els nivells de fons d’ As, Be, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Sb, Sn, Se, Tl, U, Vi Zn de
sOls situats en zones potencialment no alterades mitjangant un mostreig semi-aleatori que cobreixi la

totalitat del territori catala.

2) Estudiar la variabilitat de la concentracié dels anteriors elements traga en els sols de diferents Usos

del territori: naturals, urbans, industrials i agricoles.

3) Determinar qualitativament la disponibilitat i les fases associades a aquests elements traga en una

selecci6 representativa de les mostres recollides.
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4) Estudiar I'efecte de la variabilitat de la composicié de la geologia subjacent sobre la concentracio

d’elements tracga en els sols estudiats

2.3 Zona d'estudi

Catalunya esta situada a la part occidental de la Mediterrania i defineix la part nord-est de la
Peninsula Ibérica. El territori catala ocupa una area de 32.000 km? amb, aproximadament, 7.000.000
habitants i una intensa activitat industrial principalment localitzada als voltants de la capital,

Barcelona.

El seu territori conté una amplia diversitat fisiografica i geoldgica que implica una gran varietat de
tipologies de sols. La Figura 2-2 mostra, esquematicament, les principals regions geologiques de

Catalunya.

Ebro Basin

to Lleida
i

[ quaternary
{73 Neogene
Paleogen
Mesozoic
I F:icozoic Sequences
Il Hiercynian Granitoids

Figura 2-2. Prinicipals regions geologiques de Catalunya

El domini septentrional s’estira d'oest a est i esta constituit per una regi6 muntanyosa que pertany a la
part meridional dels Pirineus centrals i orientals. Fruit de la convergéncia entre la microplaca ibérica i
la placa eurasiatica, els limits geoldgics dels Pirineus s’estenen fins a la Provenga per la part nord i
fins a 'extrem oriental d’Asturies per I'oest. La zona meridional dels Pirineus centrals i orientals queda

compresa entra la falla nord-pirinenca i la conca de I'Ebre, al sud.

Paral-lela a la linia de costa, es defineix una franja de 50 km d’amplada anomenada la cadena
Costanera Catalana. Considerada part de la cadena Ibérica, la cadena Costanera Catalana inclou un

sistema de serralades separades per conques vinculades a I'obertura de la Mediterrania oriental des
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del nedgen. La part central de Catalunya esta formada per una conca sedimentaria d’edat cenozoica
que defineix el sector oriental de la Conca de I'Ebre. La successié cenozoica de la conca de I'Ebre se
situa d’'una manera discordant damunt una superficie d’erosié precenozoica formada per roques del

socol i de la cobertora mesozoica.

Pel qué fa referéncia a la naturalesa de les roques, a Catalunya es poden diferenciar dos grans
conjunts litdlogics: el basament i la cobertora. Els Pirineus i la cadena Costera Catalana estan
compostos principalment per un basament format per seqlencies sedimentaries detritiques del
paleozoic inferior, seqiieéncies sedimentaries fonamentalment carbonatiques del paleozoic superior i
granitoids hercinians [29]. Pel damunt, la cobertora esta composta per roques detritiques i
carbonatiques del mesozoic i cenozoic [30]. Dins dels materials paleozoics, cal destacar les

mineralitzacions de Cu, Pb, Zn, As i Sb.

Vastament, la part oriental de la Conca de I'Ebre consisteix per roques sedimentaries del paledgen
que es poden agrupar en facies al-luvials que van de grosses a fines, facies lacustres aluvials i
marines compostes per margues i calcaries [31,32]. També és de destacar la preséncia de unitats
riques amb evaporites i carbd. Les conques del nedgen estan formades, prnicipalment per sediments
al-luvials i de fransicié. Al nord-est del territori es troba una petita zona volcanica (basaltica)

relacionada amb el desenvolupament d’aquestes conques joves [33,34].

Els diposits del quaternari cobreixen Catalunya de forma heterogénia, enfosquint la geologia dels
fonaments. Aquests varien des de sOls i roques meteoritzades fins a sediments d’origen al-luvial,
fluvial, col'luvial, lacustre, glacial, edlic, costaner, estuaris i pantanosos. La distribucié espacial i
temporal d’aquests diposits esta estretament relacionada amb les oscil-lacions climatiques del

quaternari.

Tot i que Catalunya esta inclosa dins de l'area bioclimatica Mediterrania, presenta una diversitat
climatica considerable. Aquest fet és conseqiiéncia, principalment, de les caracteristiques
orogeniques del territori. Les zones pirenaiques presenten clima d’alta muntanya amb temperatures
baixes a I'hivern i nombroses precipitacions. La part interior presenta un clima continental mediterrani
amb hiverns freds i estius calurosos. La zona de la Vall d’Aran presenta clima atlantic de muntanya

amb temperatures mitjanes tenint en compte I'algada i la pluviositat repartida per totes les estacions.

Es important destacar que entorn del 40% del territori catalda estd afectat per activitats
antropogeniques. El 32.7% esta dedicat a I'agricultura, principalment localitzada a les comarques de
l'interior i a les depressions constaneres i centrada en el conreu de cereals, arrds, fruiters, olivera,
hortalisses i vinya. La zona urbanitzada i industrial es localitza al voltant de Barcelona (4.5 milions
d’habitants en 150 km2) que juntament amb les comarques del Vallés Oriental i Occidental, el

Maresme i el Baix Llobregat concentra el 67% dels establiments industrials. EI Tarragonés i el Baix
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Camp també constitueixen nuclis importants concentrant industries del metall i petroquimiques
(Figura 2-3).
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Figura 2-3. Usos del sol a Catalunya

Com a resultat de la variabilitat espacial dels factors geologics, topografics i climatics, a Catalunya es
presenten una gran varietat de sols [35]. Segons I'Atlas de Sol d’Europa [36], es poden diferenciar 17
grups edafologics de referéncia del sistema de classificacio oficial del la Organitzacié d’Aliments i
Agricultura de les Nacions Unides (FAQO)[37]. Els calcisOls, sols amb acumulacié de carbonats de calci
secundaris, dominen la depressié central. A les terres de I'Ebre i les depressions costaneres dominen
els fluvisols, sols joves amb dipdsits al-luvials. A la depressié central i a les conques del nedgen
també es poden trobar regosols, sols amb un desenvolupament molt limitat. Finalment la cadena
Costanera Catalana i els Pirineus presenten leptosols, sols molt superficials desenvolupats sobre roca
o material poc consolidat, i cambisols, sols joves amb un desenvolupament moderat. Tot i aix0, dins el
territori catala també es poden trobar gypsisols (acumulacié de guixos), solonchaks (soOls salins),
andosols (dipdsits volcanics), umbrisols (rics en matéria organica) i luvisols (acumulacié d’argiles
d’alta activitat (Figura 2-4).
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Figura 2-4. Mapa de tipus de sols a Catalunya segons classificaciéo FAO. Extret de I'Atlas del Sol d’Europa [36]

2.4 Materials i méetodes

2.4.1 Disseny de mostreig

El disseny del mostreig es va dur a terme tenint en compte les recomanacions especificades en la
bibliografia de disseny de mostreigs ambientals de la U.S. Environmental Protection Agency [38-41] i
utilitzant com a suport els sistemes d’informacié geografica (SIG) GRASS GIS, Miramon i ARC/INFO
8 i les diferents capes cartografiques disponibles del Departament de Medi Ambient i I'Institut

Cartografic de Catalunya.

Per tal d'identificar les diferéncies entre els sols situats en terrenys naturals, els destinats a un us urba
i els situats en zones industrials es van analitzar les diferents capes cartografiques disponibles. El
territori es va estratificar en 3 estrats diferents (terreny no alterat, ciutats i poligons industrials) en

funcié de I'Gs del sol.

Considerant territori natural el dedicat a prats i pastures i els terrenys forestals, gairebé el 60% del
territori de Catalunya correspondria a sol considerat natural i, a priori, sense influéncia directa de la
contaminacié antropogénica i per tant objecte d’estudi. Per tal de mostrejar tot aquest territori, es va
considerar oportu seguir una metodologia similar a la utilitzada per determinar els nivells de fons a la
Comunitat Autbnoma de Madrid [42].
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Tenint en compte I'extensio del territori i que els estudis previs sobre el contingut d'elements traga en
sols de Catalunya sén escassos i molt localitzats, es va creure oportu dissenyar un mostreig que
cobris tot el territori perd basat en Il'aleatorietat. En un mostreig aleatori, qualsevol punt de mostreig
del territori ha de tenir les mateixes probabilitats de ser escollit que tots els altres. En general, aquest
disseny de mostreig és idoni per estimar mitjanes i resultats totals si la poblacié no conté tendéncies,
cicles o patrons de contaminacio [43]. D’altres exemples de metodologies de mostreig inclouen el
mostreig guiat, on es té un coneixement previ de la poblacié de mostreig i s’escullen els punts de
mostreig en funcié d’aquests coneixements o el mostreig estratificat que consisteix en dividir la

poblacié en subpoblacions.

D’altra banda, per assegurar cobrir la totalitat del territori d'estudi era necessari sistematitzar la
localitzacié de les mostres. En disseny de mostreig sistématic les mostres sén situades seguint un
patré espacial o temporal, per exemple a intervals equidistants al llarg d’'una linia o una malla. Tot i
que se sol preferir davant de d’altres tipus de mostreig per estimar mitjanes, totals i patrons de
contaminacio, dificulta I'estimacié de la varianga de les mitjanes estimades i d’altres parametres

respecte un mostreig aleatori [44].

Tenint en compte aquests conceptes i per intentar cobrir la major part del territori es va dissenyar un
mostreig intermig entre l'aleatori i el sistematic. EI mostreig es va dissenyar dividint el territori de
Catalunya en 245 cel-les quadrades de 13 km de costat. D’aquestes se’n van descartar 42 en funcié
de dos criteris: la poca cobertura del territori a estudiar o la situaci6 en zones urbanitzades

considerades zones d’exclusié per al cas de mostres naturals.

A cada cel'la no exclosa es va situar una estacié de mostreig. Per ubicar aquestes estacions de
mostreig es va seguir un procediment en diverses fases. Primerament, tenint en compte el concepte
d’aleatorietat, es van situar les estacions de mostreig de forma semi-aleatoria a dins de cada cel‘la.
Mitjangant una fulla de calcul es van generar una série de 42 nombres aleatoris entre 0 i 13000. Els
21 primers van anar destinats a coordenades X i els altres 21 a coordenades |, tenint com a origen de
coordenades el vértex inferior esquerra de cada cel-la. D’aquesta manera, les estacions de mostreig
d’'una mateixa fila de cel-les tenien la mateixa coordenada horitzontal i les estacions de mostreig
d’'una mateixa columna de cel-les tenien la mateixa coordenada vertical (Figura 2-5). Les mostres
ubicades fora del territori de Catalunya es van reposicionar manualment a la posicid més proxima,

dins la cel-la corresponent, del territori d’estudi.
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Figura 2-5. Posicio inicial dels punts de mostreig naturals i definicié de cel-les.

Seguidament, es van excloure zones de mostreig que per la seva naturalesa o Us eren sospitoses

d’haver estat afectades per fonts de contaminacio :
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Zones urbanes i industrials. Deixant de banda que la propia definicié dels objectius de I'estudi
fa necessaria I'exclusié de les zones urbanes i industrials, hi ha nombroses publicacions que
estudien l'impacte de l'activitat antropogénica en la concentracié d'elements traga en sols
urbans. Es reconegut ampliament que activitats com el transit o la crema de combustibles
fossils poden afectar la concentracié d’elements traca en aquestes zones i la seva area
d'influéncia i per aixd es van excloure del mostreig les arees identificades com a superficie

urbanitzada en la cartografia disponible [45] aixi com una zona d'exclusié de 400 m al voltant.

Zones humides. La determinacido d'elements tragca en zones humides requereix un
coneixement prévi de les condicions hidroldgiques de la zona per tenir en compte possibles

fenomens de mobilitat de contaminants.

Abocadors. L’acumulacié de residus en aquestes zones pot fer que la concentracié
d’elements traga es vegi molt afectada respecte la concentracié original d’aquestes zones. Es

van excloure aquestes zones i la zona d’influéncia situada a 250 m al voltant d’aquestes.

Carreteres. Les zones proximes a les vies transitades poden estar facilment afectades per la

contaminacio procedent dels vehicles [46,47]. Tot i que la zona d'influéncia de les carretera
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pot superar els 300 m [48], la zona més afectada no sol superar els 50 m [48-51]. La definicid
d'una zona d'exclusi6 massa amplia implicava excloure del mostreig una superficie
excessivament gran. Es per aixd que es van excloure les carreteres principals i la zona
situada 200 m al seu voltant i les carreteres secundaries i la zona situada 50 m al voltant

d’aquestes.

- Activitats extractives. Les activitats extractives soén fonts de contaminacié ampliament
reconegudes. La mobilitzacié d'elements tragca en aquestes zones i el possible impacte en el
sOl ha estat objecte d'estudi de nombroses publicacions. Per aixd es va considerar necessari
excloure aquestes zones en I'etapa de planificacio del mostreig aixi com els territoris situats
100 m al voltant de les activitats extractives en funcionament i els territoris situats 50 m al

voltant de les activitats extractives no operatives.

Els punts ubicats en alguna d'aquestes zones d'exclusid, es van resituar en el punt més proper
situat dins la cella de mostreig i fora de les zones d'influéncia d'activitats antropogéniques
definides (Figura 2-6).

o

Punts de mostreig
- Superficie urbanitzada (400 m)
- Abocadors (250 m)
Carreteres principals (200 m)
Activitats extractives actives (100 m)
Carreteres secundaries (50 m)

Activitats extractives inactives (50 m)

Figura 2-6. Definicié de zones d'exclusié del mostreig de punts naturals a partir de les zones d'influéncia d'activitats

antropogeéniques.

La ubicacié aleatoria definida en la primera fase del disseny del mostreig implicava la situacié de
mostres en terrenys amb dificultat d'accés, especialment en els punts localitzats a la part nord del
territori. Per minimitzar el temps de mostreig i, al mateix temps, complir amb els objectius i definicions

de l'estudi, totes les mostres es van reubicar a la posicié més propera amb un accés que impliqués un
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temps de mostreig inferior a 2 hores. La ubicacié definitiva dels punts de mostreig es representa a la

Figura 2-7.
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Figura 2-7. Ubicacio6 final dels punts de mostreig en zones naturals.

Tenint en compte que, actualment només el 3% de la superficie de Catalunya correspon a nuclis
urbans o urbanitzacions [52,53], es va considerar coherent amb els objectius de l'estudi limitar a
aproximadament 40 el nombre d’estacions de mostreig destinades a mostres urbanes. Per ubicar els
punts de mostreig en zones urbanes es van seguir criteris de poblacié. Es van seleccionar 31
poligons de la capa vectorial Superficie Urbanitzada [45], amb atribut CGESNU igual a ‘ciutat’ i amb
una poblacié superior a 11.000 habitants segons el camp CENS91 de la mateixa capa vectorial
(Figura 2-8).
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Figura 2-8. Ubicacio dels punts de mostreig en zones urbanes

La ubicacio final de les estacions de mostreig dins de cada ciutat seleccionada es va determinar in-

situ durant les campanyes de mostreig. Els criteris a utilitzar durant el posicionament final van ser:

- Terreny mostrejable. Les estacions de mostreig s’havien d'ubicar en zones no asfaltades per
poder utilitzar la barrina.

- Terreny minimament alterat. Es van intentar evitar les zones amb terreny remobilitzat i amb
evidencies clares de contaminacio.

Seguint aquests criteris, la ubicacié final de les estacions de mostreig a dins de zones urbanes va ser,

principalment, en parcs publics i terrenys no urbanitzats.

Per ubicar les estacions de mostreig en zones industrials, es va seguir una metodologia similar a la
utilitzada per ubicar les urbanes. Tot i aix0, a causa de la manca d'informacié prévia es va descartar la
utilitzacié de cap criteri per a la posiciéo de les mostres diferent a l'aleatorietat. La variabilitat de la
tipologia d’'industries i del territori catala pot fer que I'alteracié de les condicions naturals del sol també
presenti una variabilitat molt elevada. En aquests casos en els quals la variabilitat de la poblacié a
estudiar no es pot estimar en una etapa prévia la millor opcié és dissenyar un mostreig aleatoritzat
[43]. Aixi doncs, es van seleccionar de forma aleatoria 37 elements de la capa vectorial Superficie
Urbanitzada [45], amb atribut CGESNU igual a 'poligon industrial' (Figura 2-9).
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Figura 2-9. Poligons industrials a Catalunya i ubicacié dels punts de mostreig en zones industrials

La ubicacio final de les estacions de mostreig a dins dels poligons industrials es va realitzar in-situ,

principalment, en solars no construits i zones annexes que visualment podien semblar poc alterades.

2.4.2 Execuci6 del mostreig

La recollida de mostres va tenir lloc entre el Juny de 2003 i el Juliol de 2004. Tal i com s’ha descrit
anteriorment, les estacions de mostreig es van posicionar de forma semi-aleatoria. La seva
localitzacio i la forma d’accés es desconeixia a priori. L'aproximacio al punt de mostreig definit durant
el disseny es va realitzar mitjangant un sistema de posicionament global (GPS) connectat a un
ordinador portatil per monitoritzar en temps real la posicié. Aixd va permetre la reposicié in-situ
d'algunes mostres per impossibilitat d’accés o no compliment dels criteris adoptats durant el disseny
del mostreig. El sistema de posicionament també va permetre evitar reposicionar les estacions en
punts situats dins de zones d’exclusié i analitzar amb les referéncies obtingudes in-situ I'adequacié

dels punts escollits a priori amb els criteris adoptats durant el disseny del mostreig.

En el cas de les mostres naturals, per accedir al punt de mostreig es va intentar arribar el més a prop
possible del punt ubicat préviament i un cop dins d’'un radi d’'uns 300 m al voltant del punt, es va
escollir la zona més adequada per a I'extraccié de la mostra. En el cas de les mostres ciutat i poligon,
es va intentar accedir al nucli urba o al poligon industrial i un cop alla es posicionava l'estacié de

mostreig en el lloc més adequat.
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Un cop escollit el punt de presa de mostra es va procedir a I'extraccié mitjangant una barrina tipus
Edelmann. Primerament, es retirava la cobertura vegetal del terreny i es rebutjaven els primers 5-10
cm de sol. La mostra es va recollir de tres punts diferents seguint els vertexs d'un triangle
d'aproximadament 1 m de costat. Les extraccions s’introduiren dins una bossa de plastic i es
mesclaren manualment dins la propia bossa, disgregant el sdl i retirant pedres i restes de vegetals
que haguessin pogut quedar inclosos, tot formant una mostra composta. La mostra composta es va
introduir en recipients de plastic procurant deixar el minim volum possible de cambra d’aire. Al final de
cada jornada, les mostres recollides es transportaren fins al laboratori on van ser conservades a 4°C

fins al seu analisi.

Figura 2-10. Barrina edelman per a I'extraccié de mostres de sol

A cada punt de mostreig es va omplir una fitxa on es recollien les dades més rellevants de les
condicions en que es va realitzar la presa de mostra: data, equip de mostreig, pendent del terreny,
vegetacid (cobertura i tipus), estat del temps atmosféric i les coordenades reals de la presa de
mostra. A la fitxa també es van anotar les possibles fonts d’alteracié de la mostra: elements artificials i
observacions. En el cas de les mostres ciutat i poligon també es van anotar el tipus de zona de
mostreig (parc public, solar, aparcament, etc.), la proximitat a carrers, edificis i industries i

I'accessibilitat a cotxes per a posterior referéncia.

2.4.3 Métodes analitics

2.4.3.1. Preparacié de mostres

Abans de procedir a la seva analisi, les mostres van seguir un protocol de pretractament per poder
obtenir resultats reproduibles i exactes. La majoria de referéncies recomanen en I'assecatge del sol a

temperatures entre 35i 40 °C i en el tamisat per descartar la fraccio superior a 2 mm [54]. Aixi doncs,
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les mostres es van assecar fins a pes constant a 40 °C i es va descartar la fraccié superior a 2 mm

mitjangant una tamisadora automatica (CISA RP09).

2.4.3.2. pH

Per a determinar el pH de les mostres es va utilitzar un métode electrométric consistent en equilibrar
el sol amb una solucio 0.01 mol-dm™ de CaCl,. Breument, es va calibrar diariament I'eléctrode de pH
(CRISON 52 04) amb solucions tamp6 comercials (CRISON pH 7.00 i pH 9.21) i es va mesurar el pH
de 10 g de sol equilibrats durant 10 minuts amb 10 cm™ de CaCl, 0.01 mol-dm™ [55].

2.4.3.3. Pérdua de pes a 104 °C

La quantitat d'aigua es va mesurar gravimétricament mitjancant assecatge a 104 °C [56]. Entre 5i 10
g de mostra es van assecar a 104 °C fins a pes constant en un pesasubstancies préviament assecat a
104 °C durant 24 hores. El percentatge d'humitat al sol es va determinar per diferéncia del pes del

pesasubstancies amb el sol abans i després d'assecar referit a la quantitat total de sol sec.

2.4.3.4. Determinacié de carbonats

La determinacié dels carbonats es va realitzar mitjangant la mesura volumetrica del CO, generat per
la descomposicié dels carbonats presents en el sol, per accié de l'acid clorhidric. En condicions
constants de pressio i temperatura, I'increment de volum del sistema és una mesura directa de la
massa de CO, generat. El volum de CO, generat es va mesurar mitjangant un calcimetre dotat d’'una
bureta graduada. Tot i aixd, es van corregir les desviacions en la pressi6 i la temperatura i es va tenir
en compte la solubilitat del CO, a la fase aquosa calibrant el calcimetre sota les condicions

d’operacié. Es va utilitzar el metode i el calcimetre descrit per Loeppert [57].

2.4.3.5. Determinaci6 de Materia Organica

Tot i que hi ha nombrosos métodes de precisions variables per determinar el contingut de matéria
organica dels sols, es va escollir el métode de la pérdua en ignicié descrit a Nelson [58] consistent en
estimar el contingut de matéria organica d’'un sol a partir de la pérdua de pes a 400 °C. Tot i que
aquest métode no aporta una gran precisid, es va escollir per la seva facilitat d’execucio i s’ha
considerat els valors obtinguts com una estimacié del contingut de matéria organica més que una

determinacié quantitativa.
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2.4.3.6. Capacitat de bescanvi cationic (CBC)

El métode escollit per a la determinacié de la capacitat de bescanvi catidnic consisteix en la saturacié
del sol respecte a Ba. Breument, el sol es va posar en contacte tres vegades amb una soluci6 0.1
mol-dm™ de BaCl,. Les concentracions dels cations majoritaris (Ca, K, Mg, Mn, Fe, Al i Na) als
extractes de BaCl, es van determinar posteriorment mitjangcant espectrometria de plasma acoblat
inductivament (ICP-MS). El métode es basa en la normativa ISO 11465 [59].

2.4.3.7. Digestio de les mostres de sol

Els métodes per analitzar el contingut elemental total d’'una mostra requereixen una solucié
homogénia com a medi d’analisi. L’analisi elemental de sols es porta a terme, normalment, mitjangant
la dissolucio de la mostra ja sigui per digestio acida o mitjangant agents de fusio. Les técniques de
dissolucié acida se solen preferir davant de les de fusié per la seva simplicitat i rapidesa. Dins
d’aquestes ultimes, la dissolucié acida per microones representa un métode senzill i rapid per a la

descomposici6 de sols.

En aquests procediments, la mostra de sol es posa en contacte amb una mescla d’acids dins d’un tub
tancat de PTFE i s’escalfa a pressi6 i temperatura per aconseguir la dissolucié gairebé total de les
particules solides en pocs minuts. Tot i aix0, la descomposicié total de les mostres és dificil

d’aconseguir sense haver de fer servir mescles d’acids especifiques en funcié de la composicio
mineral de cada mostra de sol. Minerals com cromita (Fe,Mg)Cr,O,4, rutil TiO,, corindi Al,Os,

cassiterita SnO, o zirconi ZrSiO,4 son resistents als acids i és per aixd que la concentracié elemental

obtinguda a partir d’aquests métodes d’analisi se sol anomenar pseudo-total.

El métode de digestioé es va escollir tenint en compte les possibilitats del laboratori i els objectius del
projecte. Es va considerar que el métode 3052 de la US Environmental Protection Agency (EPA)
complia els requisits necessaris [60]. Breument, 0.5 g de sol es van posar en contacte amb 9 cm™
d’HNO; (Merck Suprapur) i 3 cm™ de HF (Merck Suprapur) dins d’'un tub de PTFE. El tub es va
escalfar a 180°C durant 10 minuts en I'aparell de microones (CEM Mars5) i es va deixar refredar fins a
temperatura ambient. Un cop fred, es reculliren el digerits en un pot de PE fins al posterior analisi per
ICP-MS. Els tubs de digestié es van netejar entre mostra i mostra seguint el mateix procediment de

digestié sense mostra i posterior esbandit amb aigua qualitat Milli-Q.
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2.4.3.8. Analisi elemental per ICP-MS

L’alta sensibilitat, la simplicitat espectral i la capacitat isotdpica de I'espectrometria de masses amb
plasma acoblat inductivament (ICP-MS) I'han fet una de les técniques d’analisi elemental més

aplicada en mostres ambientals.

La técnica consisteix en la ionitzaci6 de la mostra nebulitzada en un plasma d’Ar. El plasma
s’aconsegueix en una torxa de quars consistent en tres tubs concéntrics. Mitjancant una bobina
d’'induccié que crea un plasma d’atoms d’Ar, electrons i ions d’Ar i que assoleix una temperatura de
'ordre de 10,000 °K. Gotes de la mostra nebulitzada sén arrossegades dins d’aquest plasma
mitjangant un flux d’Ar i la majoria d’atoms sén ionitzats perdent 'electré de la capa més externa. Els
ions son extrets del plasma a través d’'una série de cons cap a un espectrometre de masses,
normalment un quadrupol. Els ions se separen en funcié de la seva relaci6 massa-carrega i un

detector rep una senyal proporcional al detector.

L’ICP-MS permet la determinacié d’elements amb massa atomica entre 7 (Li) i 238 (U) amb uns limits
de deteccié al voltant de les parts per trilid (ppt). Tot i aix0, cal tenir en compte que I'ICP/MS esta

subjecte a diversos tipus d’interferéncies:

- Isotops de d’altres elements que formen ions amb la mateixa relacié carrega-massa no poden
ser resolts pel quadrupol i causen el que s’anomena interferéncies isobariques elementals.
Aquestes interferéncies poden ser corregides monitoritzant masses addicionals.

- Enfosquiment de masses per cues de masses adjacents abundants. Es corregeixen
mitjangant I'ajust de la resolucié de I'espectrometre

- Interferéncies poliatbmiques consistents en ions de més d’un atom amb la mateixa relacié
carrega massa que I'analit. Per exemple Ar’°Cl" i As”°.

- Interferéncies fisiques per diferéncia de viscositat, tensio superficial i solids dissols. Se solen
corregir mitjancant I'addicié de patrons interns.

- Efectes de memoria

Degut a I'ampli rang de concentracions presents al sol dels elements a analitzar, les dissolucions de
sOls procedents de la digestié de microones es van analitzar en una dilucié 1/10 i 1/100 en HNO;
(Suprapur) 2%. Les condicions instrumentals per I'aparell (PerkinEImer ELAN 6000) es van fixar a

partir de la bibliografia disponible [61,62] i de I'experiéncia adquirida (Taula 2-1).
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Taula 2-1. Condicions instrumentals de I'aparell ICP-MS

Parametre Valor
Wash Time 30s @ 40 rpm
Sample Flush Time 30s @ 40 rpm
Read Delay Time 25s @ 25 rpm
Detector Mode Dual Mode
Lens Auto Lens Enabled
Scanning Mode Peak Hoping
Number of Points / Peak 1
Dwell Time 50 ms per point
Sweeps / Reading 20

Readings / Replicate
Replicates 3

El calibratge de Il'aparell es va realitzar amb patrons per analisi de traces en un rang de
concentracions adequat per cobrir totes les mostres. La validesa del calibratge es certificava amb un
patré extern multielemental diluit a 50 |.Jg-dm'3 (Scharlau X26). En cas d'observar diferéncies superiors
al 10% entre el valor certificat i 'analitzat del patré extern, es repetia tot el procés de calibratge. Un
blanc de la mateixa solucio utilitzada per diluir els patrons i les mostres es va passar abans i després
del calibratge per corregir la senyal de fons i verificar 'abséncia d’efectes de memodria. A cada mostra
i patré es van afegir aliquotes d’un patré extern de Rh per obtenir 10 pg-dm'3 en dissolucié que van

servir com a patré intern per corregir per interferéncies fisiques.

A partir de proves preliminars amb sol certificat (NCS DC73319) es van determinar els isotops a
monitoritzar i les correccions per interferéncies isobariques (Taula 2-2). Quan la concentracié de
l'interferent és molt elevada, les correccions aplicades no sén valides i s’ha de monitoritzar un altre

isotop del mateix element d’abundancia menor.

Un cop obtinguts els resultats, es van analitzar mostra per mostra i element per element per
determinar l'isdtop s’utilitza per determinar-ne la concentracié, quina diluci6 és l'adequada i la
preséncia d’anomalies o interferéncies que poguéssin portar a resultats incorrectes. Finalment, el

resultat obtingut és corregit pel contingut d’humitat de la mostra determinat préviament.
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Taula 2-2. Isdtops monitoritzats amb les seves masses, correccions, abundancies relatives i possibles interferéncies

Element Massa Correccions Abundgnma Possibles interferéncies
relativa

Be 9.0122 100%
\Y 50.944 99.75% HSO, CIO
Cr 51.9405 83.78% SO, ArO, ArC, ArN, CIO, HCIO
Cr 52.9407 9.50% HSO, ArC, HCIO, CIO
Co 58.9332 100% Ca0
Ni 59.9332 26.22% Ca0
Ni 61.9283 3.36% TiO
Cu 62.9298 69.17% Ca0
Zn 63.9291 -0.035313-Ni 60 48.60% Ni, Ti, CaO, PO2, SO2
Zn 65.926 27.90% TiO, VO, S02, Ba2+
Zn 66.9271 4.10% TiO, VO, ArP, ClO2, Ba2+
As 74.9216 -3.127-(ArCl 77 -(0.815*Se 82)) 100% ArCl, Sm2+, Eu2+, Nd2+
Se 81.9167 -1.008696-Kr 83 8.73% Kr, Ar2H, BrH, Ho2+, Er2+, Dy2+
Mo 97.9055 -0.110588-Ru 101 24.13% Ru
Cd 105.907 -1.223914-Pd 105 1.25% Pd, SrO, ZrO, YO
cd 113.904 -0.026826-Sn 118 28.73% Sn. MoO
Sn 119.902 -0.013447-Te 125 32.59% Te
Sb 120.904 57.36%
Hg 201.971 29.86% WO
Tl 204.975 70.47%
Pb 207.977 52.40%

2.4.3.9. Extraccio sequencial segons el metode de Tessier

La literatura és plena d’estudis que utilitzen métodes d’extraccié seqiiencial per avaluar la mobilitat
d’elements traga en determinats sols (p.e. [63-65]). La majoria d’ells sén variants del métodes

originals proposats per Tessier i col [66]. El métode presenta els elements traca en el sol lligats a 5

fases:
1) Fase bescanviable
2) Carbonats
3) Oxids de FeiMn
4) Mateéria organica
5) Residual

La fase bescanviable inclou els elements feblement adsorbits a la superficie dels sols per forces
electrostatiques febles i elements que poden ser alliberats per processos de bescanvi idnic. Canvis en
la composicié idnica i reaccions d’adsorcid-desorcid poden provocar lalliberament d’elements
d’aquesta fase. La segona fase inclou aquella fraccié dels elements en forma coprecipitada amb els
carbonats presents al sol. Canvis en el pH poden mobilitzar els elements d’aquesta fase. Els dxids de
Fe i Mn, tot i no estar present als sols en quantitats abundants, juguen un paper molt important en la
mobilitat dels elements traca. La seva gran area superficial i reactivitat fan que controlin processos
com la sorcié o el comportament redox. Precisament canvis en el pH i les condicions d’oxidacio-

reduccio sén els que poden mobilitzar els elements adsorbits en aquestes fases. Els elements traga
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també poden trobar-se lligats a diverses formes de la matéria organica mitjangant reaccions de
complexacié. La degradacié de la matéria organica sota condicions oxidants pot conduir a
l'alliberament d’elements traga lligats a aquesta fase. Les formes dels elements traca que no
s’inclouen en cap de les fases anteriors formen la fase residual. Un cop les primeres fraccions han
estat extretes, el solid residual hauria de contenir principalment minerals primaris i secundaris.
L’analisi de les fraccions extretes es va realitzar amb un equip ICP-MS seguint el procediment descrit
en I'apartat anterior. Degut a la poca concentracié de Se observada en les mostres de soOIs aquest es

va excloure de les mostres analitzades.
A continuacio es descriuen els detalls analitics relacionats amb cada etapa del métode:

ETAPA |: Bescanviable

Es van pesar 0.5 g de mostra en un tub de centrifuga de vidre de 10 cm? | s’afegiren 4 cm™ de
dissolucioé de clorur de magnesi (MgCl,) 1 mol-dm, pH 7.0. Seguidament, es agitar durant una hora a
temperatura ambient amb I'agitador rotatori. Passada aquesta hora d’agitacié es va separar I'extracte
del residu solid per centrifugacié a 1500 rpm durant una hora. El liquid sobrenedant es decanta en
una ampolla de polipropilé d’alta densitat. En el cas de no ser analitzat immediatament, es va guardar
I'ampolla a la nevera a 4 °C fins al moment de la seva analisi. El residu solid que va quedar al tub es
va rentar amb 4 cm® d’aigua desionitzada i s’agita durant 30 minuts a I'agitador “end-over-end”.
Passats aquests 30 minuts es va centrifugar durant una hora a 1500 rpm. Finalment, es va decantar

el liquid sobrenedant que es descarta, tenint cura de no perdre residu solid.
ETAPA II: Lligada a carbonats

Al residu de la primera etapa s’hi afegiren 4 cm™ de acetat de sodi (NaC,H;0,) 1 mol-dm™ ajustat a
pH 5.0 amb acid acetic (CH;COOH). Seguidament, es va agitar durant 5 hores a temperatura ambient
a I'agitador “end-over-end”. Com en I'etapa anterior es va separar I'extracte del residu solid i es renta

el residu solid amb aigua desionitzada.
ETAPA lI: Lligada oxids de ferro i manganés

Al residu de I'etapa 2 s’hi van afegir 10 cm™ de clorur d’hidroxilamina (NH,OH-HCI) 0.04 mol-dm™ en
25% (v/v) HOAc que es preparava el mateix dia de I'extraccié. Es va posar a una temperatura de 96
°C en un bany d'oli i s'agitava de tant en tant durant 6 hores. Seguidament, igual que en les anteriors
etapes es va separar el residu solid per centrifugacio i es va rentar el solid amb cura de no perdre

mostra.
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ETAPA 1V: Lligada a la matéria organica

Al residu de I'etapa 3 s’hi afegien 1.5 cm™ d’acid nitric (HNO5) 0.02 mol-dm™® i 2.5 cm™ de peroxid
d’hidrogen (H,O,) al 30% ajustat a pH 2.0 amb HNO;. La barreja s’escalfava a 85 °C amb el bany d’oli
durant 2 hores amb agitacioé discontinua i amb els taps sese roscar. A continuacio s’hi afegien 1.5 cm’
® de H,0, 30% ajustat a pH 2.0 amb HNO; i la barreja s’escalfava una altra vegada a 85 °C amb el
bany d'oli durant 3 hores amb agitacié discontinua. Després de refredar s’afegien 2.5 cm™ d'acetat
d’amoni (CH3COONH,) 3.2 M al 20% (v/v) HNO; i la mostra es diluia a 10 cm? (s’afegien 2 cm?
d’aigua destil-lada) i s’agitava durant 30 minuts amb I'agitador “end-over-end”. Un cop agitat, és va
centrifugar durant 1 hora a 1500 rpm i se separava i es rentava com en les etapes anteriors el liquid

sobrenedant del residu solid.
ETAPA V: Residual

La mostra resultant de I'etapa anterior es va filtrar i assecar i es va digerir dins de tubs de tefl6 amb

una mescla de HNO; i HF al microones seguint el procediment descrit anteriorment.

2.5 Resultats i discussio

2.5.1 Parametres fisico-quimics

La nombrosa quantitat de dades (més de 7000) resultant de I'analisi de les mostres fa inviable la seva
presentacié individual. El calcul d’estadistics descriptius permet una visualitzacié genérica de les
dades obtingudes. A la Taula 2-3 es mostren els estadistics descriptius per als parametres quimics

analitzats

Taula 2-3. Estadistica descriptiva dels parametres i elements analitzats. Nombre de mostres (1), minim (Min), maxim (Max),
mitjana ( X ), mediana ( X ), desviacié estandard (S), coeficient de varianga (CV), percentil 95 (p95) i percentatge de no

detectats (ND)

Parametre Unitats n Min Max X X S CV p95 ND (%)
pH - 290 40 86 73 77 10 10 80 0.0
Pérdua pes a 104 °C % 290 05 475 45 32 45 100 125 34
Carbonats % 290 1 723 212 182 189 89 586 212
Matéria Organica gkg-1 290 094 174 460 419 259 56 955 0.3
CBC cmolkg-1 290 3.8 530 152 143 63 40 163 0

L’ampli rang de resultats dels parametres quimics analitzats evidencia la gran varietat de tipus de sols

presents en el territori catala.

Hi ha un gran nombre de reaccions quimiques que poden tenir lloc als sols. Aquestes reaccions

interaccionen les unes amb les altres a través de la solucié del sol que es defineix com la fase liquida
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aquosa del sol i els seus soluts [67]. La majoria de soluts en la solucié del sol sén ions que poden

estar de forma lliure o hidratats o formant complexes amb lligands organics o inorganics.

Com es pot observar a la Taula 2-3, la quantitat d’humitat d’un sol, tot i que normalment inferior al 5%,

pot arribar a ser molt important.

El pH del sdl és un parametre molt important, ja que influeix directament en les reaccions
d’adsorcid/desorcio,  precipitacio/dissolucié, formaci®6 de complexes i les reaccions
d’oxidacio/reduccié. En general, la major retencié d’elements traga cationics té lloc a pH majors que 7
i la maxima retencié d’elements traca anionics té lloc a pH menors que 7. La mobilitat dels elements
traca cationics disminueix augmentant el pH degut a la formacié de complexes amb la matéria
organica dissolta. El pH del sol també es veu afectat per canvis en el potencial redox. Les condicions
reductores generalment causen un increment del pH mentre que en condicions d’oxidacié porten a

una disminucié d’aquest.

Els valors de pH observats varien entre 4.0 i 8.6, valors que cauen dins el rang caracteristic dels sols
catalans [68]. Tot i aix0, s’observa una clara relacié entre el pH i la preséncia de carbonats en el sol.
La capacitat tamponadora de les diferents espécies de carboni inorganic controla el pH del sols on
aquestes son presents donant els valors caracteristics (entre 7.5 i 8.5) resultants dels equilibris de les

reaccions involucrades [57,67] (Figura 2-11).
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Figura 2-11. Relacié entre el contingut de carbonats i els valors pH dels sols catalans

Els minerals de carbonat exerceixen una influéncia dominant en els sols on es troben degut a la seva
alta solubilitat i alcalinitat, aixi com les seves propietats tamponadores. El carboni inorganic és
present en el sol en forma dels carbonats poc solubles de calci i magnesi. Els minerals predominants
solen ser calcita (CaCQO3) i dolomita (CaMg(CO3),). La concentracié de carbonat dissolt es controlada
per les reaccions d'equilibri amb les fases solides de carbonat i el CO,. El contingut de carbonat dels

sOls pot variar entre les traces i més del 80%. Els minerals de carbonat, gracies a la seva alta
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solubilitat, reactivitat i alcalinitat, solen ser la fase controladora del pH del sol. Els valors de pH de la
majoria de sols calcaris es troben entre 7.5 i 8.5. Aquestes propietats fan que els carbonats juguin un

paper molt important en el control de la mobilitat d'elements traga en el sol.

El contingut de carbonats observat va estretament lligat a la geologia subjacent, essent les mostres
amb més contingut de carbonat aquelles recollides en zones de predominancia de material calcari. El
fet que la major part del territori estigui constituit per materials sedimentaris carbonatats és la causa

de que la majoria de valors de pH observats estigui comprés entre 7.5 8.5.

La capacitat de bescanvi cationic (CBC) es defineix com la quantitat de cations que son adsorbits de
forma reversible per unitat de massa de material. El seu origen recau en en les carregues negatives
desenvolupades a les particules del sol. La quantitat de cations s’expressa com el numero de mols de
carregues positives per quilogram de massa de sol. Els valors tipics de CBC de minerals argilosos
comuns estan compresos entre 1 i 150 cmols-kg'1 i vénen determinats en gran part per l'area
superficial per gram del mineral . Els valors del CBC de components organics del sol sén alts, degut al
gran nombre de grups —COOH que poden interaccionar amb cations bescanviables. Bioldgicament,
lintercanvi de cations per part del sol és el mecanisme a partir del qual les arrels de les plantes

absorbeixen els ions metal-lics com el potassi, el calci i el magnesi.

L’intercanvi d’ions involucra interaccions electroestatiques entre un i6 en una particula superficial
carregada i un i6 en un nuvol difus al voltant de la particula. Sol ser un procés rapid, reversible,
estequiometric i, en la majoria dels casos selectiu. El valor de CBC en sols depén del tipus i quantitat
de components inorganics i organics i la carrega i el radi de l'i6 considerat. Amb minerals argilosos
com la kaolinita, on només hi ha posicions externes d’intercanvi, I'intercanvi sol ser rapid. Per contra,

els minerals que tenen posicions externes i internes d’intercanvi, la cinética és més lenta.

Les capacitats de bescanvi cationic observades oscil-len entre 4 i 53 cmol-kg'1 amb un valor promig
de 15.2 cmol-kg'1. La heterogeneitat dels components del sol obliga a considerar el fendmen
d’intercanvi com un procés global i complex de naturalesa fisico-quimica. En general, les fonts

d’intercanvi de cations d’un sol sén els minerals argilosos, la matéria organica i els minerals amorfes.

De forma similar als components inorganics del sol, la matéria organica del sol juga un paper
important sobre la quimica dels sols. La matéria organica del sol, també coneguda per humus, inclou
la totalitat dels compostos organics dels sols excloent els teixits animals i vegetals vius, els seus
productes parcials de descomposicié i la biomassa del sol [67]. La materia organica del sol conté
substancies humiques i productes de sintesi de microorganismes els quals son estables i formen part
del sol. En general, el contingut de matéria organica dels sols varia entre el 0.5 i el 5% en pes en
I'horitz6 superficial de sdls minerals mentre que pot arribar al 100% dels sols organics o histosols. En
sOls sorrencs, el contingut sovint esta per sota el 1%, pero fins i tot a nivells tan baixos la reactivitat és

tan alta que té un efecte pronunciat sobre les reaccions quimiques del sol.
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La complexacio d’ions metal-lics per part de la matéria organica és un factor extremadament
important que afecta la retencio i la mobilitat de contaminants metal-lics en sols i aigiies. De forma
resumida, les principals reaccions que poden tenir lloc entre la matéria organica i els metalls sén les

seglents:

- Efecte reductor.
- Lareacci6 entre el carboni organic dissolt i els ions metal-lics.
- Reaccions de complexacio entre la matéria organica en suspensio i els ions metal-lics.

- Reaccions entre els sediments i els ions metal-lics.

La complexacio de les substancies humiques amb els metalls pot afectar el desti dels metalls en sols i
aigles. L’especiacié dels metalls pot veure’'s afectada per aquests complexes i per les reaccions
d’oxidacio reduccio. Per exemple, les substancies presents a la matéria organica del sol poden actuar
com un agent reductor en un sol contaminat i reduir el Cr(VI) a Cr(lll). EI Cr(lll), pel seu comportament
d’acid fort, formara un complex estable amb els grups carboxil dels acids humics i la seva mobilitat es
veura limitada. Tot i aixd, la matéria organica també pot incrementar la mobilitat dels metalls toxics,

formant complexes que son estables en aigies.

Els valors de matéria organica observats (0.94 — 174 g-kg-1) soén tipics de sols minerals amb poc

contingut de carboni organic.

2.5.2 Elements traga en sols naturals

Amb I'objectiu de validar el procediment de digestié i analisi per ICP-MS es van digerir i analitzar 7
aliquotes d’'una mostra de sol certificada NCSDC73319 (LGC Promochem). La Taula 2-4 mostra el

resum d’aquesta validacio.

Com es pot observar, el percentatge de recuperacié per As, Be, Cd, Co, Cu, Cr, Pb, Sn, U Vi Zn cau
dins del rang del 70-130% marcat per la majoria de controls de qualitat. En el cas del Mo, Ni, Sb i TI,
la recuperaci6 és lleugerament superior a 130%, fet que pot representar la presencia d’interferéncia
en el métode d’analisi escollit. La concentracié de Hg i Se en les mostres estava per sota del limit de

deteccio del métode i no s’ha pogut avaluar la seva recuperacio.
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Taula 2-4. Resultats del control de qualitat del métode analitic

Concentracio Concentracio -
o Recuperacio
Element mesurada certificada Error (%) (%)
(mg-kg) (mg-kg)

As 303+22 3424 11.0 89.0
Be 23202 2.5¢0.3 9.5 90.5
Cd 3907 4.3:0.4 10.1 89.9
Co 13.7£1.2 14.241.0 3.8 96.2
Cu 19.8+1.2 21£2 5.7 94.3
Cr 55.5+3.5 624 10.6 89.4
Hg <0.179 0.032+0.004 - -

Mo 20£0.2 1.420.1 -41.9 141.9
Ni 322125 20.4+1.8 -58.0 158.0
Pb 118 £13 9816 -20.8 120.8
Sb 1.40 + 0.08 0.87+0.21 -55.9 155.9
Sn 6.260.4 6.120.7 2.6 102.6
Se <0.417 0.140.03 - -

Tl 1.34£0.2 1.0£0.2 -34.4 134.4
U 32604 3.3:0.4 1.2 98.8
\Y 96.2+8.0 8614 -11.9 111.9
Zn 552+ 13 680£25 18.8 81.2

La Taula 2-6. Estadistics descriptius de contingut d’elements traga (mg-kg'1) en sols naturals. Nombre
de mostres (n), minim (Min), maxim (Max), mitiana (x ), mediana (x ), desviacié estandard (S),
coeficient de varianga (CV), percentil 95 (p95), percentatge de no detectats (VD) i outliers.Taula 2-6
mostra els estadistics descriptius dels valors de concentracié d’elements traca en sols naturals
observats. Tenint en compte la variabilitat natural dels sols, aquests valors s’han comparat amb els
resultats de d’altres estudis duts a terme dins del territori d’estudi a diferent escala (Taula 2-5). Aixi,
s’han comparat els resultats amb els estudis de la concentracié d’elements traga d’abast local dut a
terme pel grup de Bech i col. a la zona del Baix Llobregat [25] i a la localitat de Torrelles i Sant
Climent [27]; un estudi previ de caracteristiques molt similars al present coordinat per Cortés i que
cobria sols industrialitzats de Catalunya [24]; valors mitjans de concentracié d’elements traga en els
soOls del conjunt d’Europa extrets de I'atlas geoquimic [28] i la mitjana de concentracié d’elements

traca en sols a nivell mundial proposada per Riemann i Caritat [69].

Com es pot observar, I'ordre de magnitud dels valors obtinguts és similar als altres estudis. Les
diferéncies observades en el cas de As i Sb segurament sén degudes a les mineralitzacions presents
a la part nord de Catalunya [11,12,70] no cobertes pels estudis anteriors. En el casos del Hg i Se, tot i
que la mitjana és superior als valors obtinguts per d’altres estudis, el gran nombre de mostres amb
concentracions inferiors al limit de deteccié fa que el valor més representatiu de la tendéncia central

sigui la mediana.
Amb la finalitat d’observar relacions entre la geologia subjacent i la concentracié d’elements traga en

sOIs naturals, els resultats obtinguts s’han superposat al mapa geologic de Catalunya simplificat
(Figura 2-12 a i b).
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Taula 2-5. Comparacio dels resultats obtinguts amb estudis de concentracié d’elements tragca en sol de diferents escales

geografiques. (mgkg'b.s.).

A;uest est;d| Baix Llobregat? S;r?trgliﬁse;\tb Catalunya®  Europa? Moéne
As 121 9.86 - - 1.86 7.03 5
Be 141 1.02 - - - <2.0 3
cd 027 0235 - - 0.345 0.145 0.3
co 107 102 - - - 7.78 10
cr 277 186 76 29.2 28.6 60 80
cu 184 147 26 22.4 21.9 13 25
Hg 0179 0.067 - - 0.3 0.037  0.05
Mo 126  1.01 - - 1.32 0.62 1.2
Ni 213 1941 31 27 17.25 18 20
Pp 221 195 30 34.2 28.73 22.6 17
sp 171 136 - - - 0.6 0.5
sn 311 258 - - 3.93 3 4
se 0.841 0417 - - - 0.3
7 0531 047 - - - 0.66 0.5
u 199 191 - - - 2.03 2.7
v 696 645 67 34.1 - 33 90
zn 527 508 76 78.1 73.7 52 70

'Limit de deteccié

“Medianes. Extraccié amb aigua régia. [25]
®Medianes. Extraccié amb aigua régia. [27]
°Mitjanes. Extraccié amb aigua régia. [24]
“Medianes. Extraccié total. [28]

°Mitjanes. Valors estimats. [69]

Tal i com es pot observar la distribucidé espacial de les concentracions d’elements traga comparteix
caracteristiques amb la geologia subjacent. Per exemple, comparant amb la resta de mostres, els sols
recollits a la zona dels Pirineus presenten un enriquiment en As i Sb. Es coneguda la preséncia de
mineralitzacions en les sequéncies paleozoiques corresponents a aquesta zona de Catalunya que fins

fa poc van ser explotades per la mineria local.

Per altra banda, s’observa una clara diferéncia entre les concentracions de Cr, Co, Cu, Vi Zn de sols
mostrejats sobre de granitoids respecte els valors observats en mostres recollides sobre roques

paleozoiques.

Aixi doncs, sembla que, tal i com s’esperava, existeix una estreta relacié entre la distribucié espacial
d’elements tragca en sols naturals i la distribucié espacial de la geologia subjacent observable a
'escala de treball. Amb l'objectiu d’aprofundir en el coneixament dels mecanismes que controlen la

distribucié d’elements traga en sols no alterats, en apartats posteriors s’estudia aquesta relacio.
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Figura 2-12a. Distribucio espacial dels elements traga en sols naturals. Els valors s’han superposat al mapa geologic de
Catalunya simplificat (Figura 2-2). La seleccio de classes per a les concentracions s’ha realitzat a partir de I'analisis del

diagrama de caixes tal i com proposa Kurlz [71].
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diagrama de caixes tal i com proposa Kurlz [71].

Figura 2-12b. Distribucié espacial dels elements traga en sols naturals. Els valors s’han superposat al mapa geologic de

Catalunya simplificat (Figura 2-2). La seleccid de classes per a les concentracions s’ha realitzat a partir de I'analisis del
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2.5.3 Valors anomals i ajust a distribucions

Amb I'objectiu de detectar possibles outliers o valors anomals dins de cada variable, abans de I'analisi
estadistic, els valors amb una distancia superior al 25% amb el valor previ es van investigar. La
decisié d’excloure un valor del conjunt de les dades es va prendre amb I'ajut de la informacié recollida
durant el mostreig, la cartografia disponible i diagrames de distribucié de les dades (histogrames,
diagrames de probabilitat acumulada i diagrames de caixes) juntament amb la informacié geologica

de I'entorn de cada mostra.

Com es pot observar, hi ha alguns resultats per sota del limit de deteccié del métode utilitzat.
Aquestes dades solen ser descrites com a “no-detectats” (ND) i quan aixd passa s’indica que la
concentracio es troba per sota del limit de deteccié corresponent. En les analitiques on s’obtenen
valors no-detectats la concentracié de I'analit és desconeguda tot i que es troba entre zero i el limit de
deteccio. Les dades que inclouen detectats i no-detectats se solen descriure com a dades censurades

en la literatura estadistica.

Per tractar les dades situades per sota dels limits de deteccid s’han seguit el procediments
recomanats per la EPA [72] escollits en funcié del percentatge de valors no detectats. Pels elements
que els valors per sota del limit de deteccié constitueixen un 15% o menys del total de resultats (As,

Be, Cd, Co, Mo, Pb, Sb i Tl) s’han subtituit els valors no-detectats per la meitat del limit de deteccid.
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Taula 2-6. Estadistics descriptius de contingut d’elements traca (mg-kg™") en sols naturals. Nombre de mostres (1), minim (Min),
maxim (Max), mitjana (X ), mediana (X ), desviacié estandard (S), coeficient de varianga (CV), percentil 95 (p95),
percentatge de no detectats (ND) i outliers.

n Min Max X X S p95  %ND Outliers
As 200 0.183 763 121 986 107 305 0.7 1
Be 201 0058 643 141 102 116 359 3.8
cd 200 0.0392 295 027 0235 0264 0531 0.7
Co 201 0.151 299 107 102 586 211 0.7
cr 201 1.09 118 277 186 244 836 00
Cu 200 1.06 114 184 147 155 426 00
Hg 200 0034 35 0179 0.067 0448 0.334 266
Mo 201 0.107 617 126 101 0972 3.07 07
Ni 200 0261 603 213 191 131 477 00
Pb 199 0103 727 221 195 123 467 0.3
sb 199 0.095 105 171 136 149 531 14
Sn 200 0.24 16,5 311 258 224 769 00
Se 201 0417 437 0841 0417 342 0417 96.2
Tl 200 0.176 226 0531 047 0354 1.2 7.6
U 200 0306 501 199 191 1 388 07
v 200 0551 208 696 645 376 135 0.0
7n 199 2.76 201 527 508 289 959 0.0

"Limit de deteccid

N - =2 =2 O =~ NN -0 -~ ~ O O -~ O

El Hg presenta més del 15% dels valors per sota del limit de deteccid. L'experiéncia adquirida en
I'analisi de Hg mitjancant la técnica ICP-MS i la bibliografia disponible indiquen que bona part de les
mostres analitzades contenien concentracions de Hg extremadament baixes. El fet que les dades per
sobre del limit de deteccié no presentin una distribucié normal ni lognormal dificulta I'aplicacié dels
meétodes de substitucid recomanats [72]. Es per aixd que, tot i ser un procediment valid perd no
estricte, també es va optar per I'opcié conservativa consistent en substituir els valors no detectats per

la meitat del limit de deteccio.

Pel Se s’han trobat més d’'un 95% de no detectats. En casos en que més del 50% de les mostres
analitzades la utilitzacié de meétodes de substitucié no aporta resultats estadistics fiables, s’ha d’optar

per utilitzar la metodologia de tests de proporcions o percentils si es volen analitzar els resultats.

Les dades analitiques, especialment els parametres associats a valors ambientals, sovint es
presenten en pautes naturals que es poden considerar una distribucié de valors. En la majoria dels
casos els valors solen agrupar-se al voltant d’'un valor de la tendéncia com la mediana o la mitjana.
Aquestses distribucions naturals es poden representar mitjancant distribucions estadistiques. Les
funcions de distribucié d'ds més generalitzat solen ser la normal i la lognormal. Tot i que alguns autors
consideren que les dades geoquimiques no es poden explicar mitjangant distribucions normals o
lognormals [73], la majoria de tecniques estadistiques assumeixen alguna d’aquestes dues
distribucions [74]. Amb I'objectiu d’aprofundir en el comportament de les concentracions d’elements
tragca en els sols catalans i per calcular els valors de fons i referéncia, s’ha estudiat la distribucio

estadistica de les dades. Graficament s’han utilitzat els diagrames de probabilitat acumulada (Figura
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2-13) i numéricament s’ha utilitzat el test de Kolmogorv-Smirnov [75] amb un nivell de significanca del
0.05.

El test de Kolmogorov-Smirnov compara les dades amb una distribucié normal de mitjana i desviacié
estandard igual a les dades i permet determinar amb un nivell de significanga determinat, si la
hipotesis nul-la d’igualtat de les distribucions és valida o, contrariament, es pot rebutjar. Aquesta
metodologia es va aplicar a les dades originals i a les dades transformades mitjangant la funcié

logaritme.

La Taula 2-7 mostra els valors p resultants d’aplicar el test de Kolmogorov-Smirnov a les dades de
concentracié d’elements traca en sols naturals de la regi6 d’estudi. Estadisticament, el valor p descriu
la probabilitat d’obtenir un valor com I'observat o més extrem en el cas de qué la hipotesi nul-la sigui
certa. En el nostre cas, la hipdtesi de normalitat o lognormalitat de les dades es rebutjava quan el

valor p és inferior al nivell de significanca 0.05.

Taula 2-7. Valors p resultats del test Kolmogorov-Smirnov aplicat a les dades originals i log-transformades de concentracio

d’elements traga en sols naturals de Catalunya. En negreta els casos on la hipotesis de normailtat no pot ser descartada.

Dades originals  Dades log-transformades

As 0.000 0.002
Be 0.000 0.567
Cd 0.000 0.033
Co 0.461 0.009
Cr 0.000 0.173
Cu 0.000 0.722
Hg 0.000 0.000
Mo 0.000 0.421
Ni 0.045 0.000
Pb 0.001 0.004
Sb 0.000 0.327
Se 0.000 0.000
Sn 0.000 0.208
Tl 0.000 0.094
U 0.023 0.038
\ 0.335 0.000
Zn 0.275 0.004

Com es pot observar, només en el cas del Co, V i Zn es pot assumir una distribucié normal de les
dades mentre que el Be, Cr, Cu, Mo, Sb, Sn, Tl i U presenten una distribucié log-normal. La
distribucié de la concentracio de As, Cd, Ni i Pb no es pot descriure amb la distribucié normal ni amb

les dades originals ni aplicant la transformacié logaritmica.

74



Elements traca en sols de Catalunya. Valors de fons i referencia i relacié amb la geologia subjacent

As Ll cd
0897, ! T \‘ o 0.997 +
089 - ot . + 0.99
0.98 - ® e ! i 0.58 .
0.95 gt ‘ 0.95 "
080 - E 1 0.90 o~ 1
0.75 - -‘ 0.75
0.50 ‘ 0.50
0.25 ,‘ 0.25
0.10 1 0.10
005 o 1 0.05 f
002 E | 0.02
o001 8 1 oo1[®
0.003}+ | 0003
0 50 100 150 g g e & & 0 05 1 15 25 3
Co Cr Mo
0.997] ! i 0.997 - 0.997 +
0.99 - + 0.99 == X -+
008 - sl 1 098 . bk L =
095 - 1 095 0.95 3" ﬁ\“ 3
0.90 1 0.90 0.90  #
075 1 075 E 0.75 ,
050 f 0.50 0.50
025 1 095 0.25
1 0.10 0.10
005 e 1 0.05 0.05
002 fgf 4 0.02 0.02 ¢ o
0.07 [ 1 007 ¥ 001 [
0,003+ . 0.003| ¢ 0003 +
0 5 10 15 20 25 30 o 50 100 150 200 250 300 0 2 4 6 8
Hyg Cu ]
0.997 ; ‘ . 0.997 + 0.997 : T -
099 - -3 . 0.99 + 0.99
oosl " L e 0:98 o . 098
095 . 095 | 0.95
090 - L 0.90 uy @ 0.90 -
075 0.75 . 0.75
0.50 050 0.50
025 025 0.25
0.10 0.10 0.10
0.05 0.05 0.05 -
0.02 002 0.02
001 ¥ .01 | o001 |?
0.003 + 0,003} 0003}
o 2 4 6 8 0 50 100 150 200 250 300 0 20 40 60 8 100 120 140
Pb sb Se
0.097] T ‘ ] — 0.997 + 0.9907]' I ! ! +
0.99 . + 0.99 4 0.99 et 1
0.8 ¥ = . 098 o 1 088 - + o
095 . S ® 0.95 s 0.95 | .
0.90 F - e 0.80 0.90 H
SR s 075
075 0.75 {}
® o
0.50 0.50 0.50
025 025 1 025§
0.10 0.10 0.10 |}
0.05 0.05 0.05
0.02 | o 0.02 0.02
0.01 ¥ 0,011 0.01
0.003}+ 0.003|+ 0003
0 50 100 150 200 250 300 350 0 5 10 15 20 0 10 20 30 a0 50
Sn T v
0.997 + 0.997 + 0.997 +
0.99 2 0.99 + 1 0.99 =
098 ~ . 0.98 " L 1 0.98
095 0.95 Ly 0.95
0.90 0.90 0.90
075 g 075 0.75 1
0.50 0.50 0.50
025 025 . 025
0.10 0.10 0.10
005 s 0.05 0.05| #
0.02 0.02 0.02 ¢
0,017 0.01 11 0.01 1
0.003 ¢ 0.003 ¢ 0.003
10 20 30 40 1 2 3 4 5 0 50 100 150 200
u Zn
0.997 + 0997 ¥
0.99 g +
098 . e i 388 & =
095 a L 0.95
0.90 e 0.90 .o'
L
075 8 0.75 ’ .
0.50 0.50
025 025
0.10 - o°, 0.10 u .’
005 - o' 0.0 .
002 ;
0.01 § 3% =
0.003 ¢ 0,003+
1 3 5 0 50 100 150 200 250 300

Figura 2-13. Diagrames de probabilitat acumulada de la concentracié elements traga en sols naturals (+), urbans (cercles

vermells) i industrials (quadrats blaus).
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2.5.4 Calcul de valors de fons i referéncia d’elements traga en sols de Catalunya

El terme fons geoquimic ha adquirit una rellevanga important al llarg dels ultims anys degut a
increment de la consciéncia social sobre el risc d’alliberament de substancies contaminants al medi.
Tot i que des d’'un punt de vista geoquimic el concepte fons es defineix com a abséncia d’anomalies
[76], les ciéncies ambientals associen aquest concepte a I'origen de les substancies en el medi. En el
cas dels elements traga i amb I'objectiu de discernir entre alldo que és present al medi de forma natural
i les substancies que son introduides com a consequéncia de I'activitat antropogénica, és necessari
definir valors llindar per facilitar la presa de decisions administratives. Tot i aix0, la complexitat de
diferenciar entre la concentracié d’elements traca present al sol de forma natural procedent de la roca
mare i aquella que és objecte de contaminacio, la definicid de valors de fons és objecte d’amplia

discussio a la literatura [4,6,10,76].

Alguns autors [77,78] promouen I'is de factors d’eriquiment (EF) per a diferenciar entre els fons
natural i la contaminacié. Aquests es basen en la relacié entre I'element en consideracié i un element

de referéncia a la mostra i la seva relacié a I'escorga terrestre:

LE] osna 1LX]
[E] scorea 11X]

mostra

(2.1)

escorg¢a

On [E] i [X] son les concentracions a la mostra de I'element en consideracié i I'element

mostra mostra

de referéncia a la mostra respectivament i [£] i [X] son les concentracions a I'escorga

escorga escorg¢a

terrestre. D’aquesta manera, suposant que I'element de referéncia només és present en el medi com
a resultat de processos naturals, es podria avaluar la preséncia d’origen antropogénic de I'element a
considerar. Tot i aixd, Reimann i Caritat [5] posen en evidéncia les mancances d’aquest métode: la
variabilitat de composicié de la roca mare comparada amb I'escorca terrestre, el fraccionament
natural dels elements en els processos propers a la superficie, la diferent solubilitat dels minerals i la
influencia dels processos biologics en la distribucié dels elements traga en el sol. Els mateixos autors
conclouen que els estudis de la distribucid regional dels elements traca proporcionen una millor

estimacié de I'extensié i impacte de la contaminacié en el sol [4].

En el present estudi, s’han determinat els valors de fons i referéncia dels elements traga en sol de
Catalunya a partir de la seva distribucio territorial. La utilitzacié de técniques SIG ha permés excloure
aquelles zones potencialment afectades per contaminacié directa de les naturals. Tot i aix0, I'efecte
de la contaminacié difosa sobre el global del territori impedeix obtenir mostres no influenciades per
I'activitat humana. Es per aixd que en aquest estudi, seguint 'exemple de d’altres regions (p.e. [42]) ,
s’han definit els valors de fons i referéncia com un terme estadistic resultant del mostreig i analisi de

mostres provinents de zones amb una minima probabilitat de contaminacio.
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Aixi doncs, s’ha definit el valor de fons (Vf ), com el llindar superior de I'estimador de la tendéncia

central de les dades. Es a dir, un valor del qual la probabilitat de ser superat per una mostra
procedent de zones no afectades per la contaminacié antropogénica és inferior o igual al 0.5. El valor
de fons vol ser un valor indicatiu de la concentracié d’elements traca en els sols de Catalunya, i no es
pot considerar com un valor llindar, per sobre del qual es pot afirmar que el sol mostra signes de

contaminacio.

El valor de referéncia s’ha definit com una mesura de la concentracié superior d’elements traga en
soOls tedricament no contaminats. Aquest valor es pot entendre com la concentracié limit la superacié
del qual pot ser indicativa de contaminaci6. Tot i aix0, per obtenir conclusions solides respecte I'origen
de valors superiors al valor de referencia, s’han de dur a terme estudis de les caracteristiques
climatologiques, litoldgiques i pedologiques del sol. De la mateixa manera, aquells sols que presentin

valors inferiors al valor de referéncia no es poden considerar lliures de contaminacio.

Donat que la concentracié d’algun grup de dades corresponents als elements, aixi com la seva
transformacio logaritmica, no s’ajusta a la distribucié normal, ha calgut recérrer a I'estadistica no-
paramétrica; sense ajustar les dades empiriques a cap distribucié de freqiéncies tedrica; per tal de
determinar els nivells de fons. El calcul d’intervals estadistics lliures de distribucié no requereix

'assumpcio d’'una distribucié particular.

Aixi doncs, per garantir que el valor del nivell de fons determinat sigui representatiu del nivell de fons
real, és necessari garantir amb un elevat grau de confianca (95%) que el valor determinat és inferior

al valor real de la distribucié mitjangant un interval de confianga.

En el cas de les dades que segueixen una distribucié normal (Co, V i Zn), la mitjana aritmética es pot

considerar un valor indicatiu de la tendéncia central de les dades. En aquest cas, l'interval superior

(Vf) del 100(1- a)% de confianga per la mitjana real (ﬁ) de la distribucié es pot calcular utilitzant la

coneguda férmula de la t-Student [79]:
Vf = )7 + t(l—a,n—l) ﬁ (22)

On X és la mitjana aritmetica de les dades, 74, és la funci6 t-Student, s la desviacio estandard i

n el nombre de dades. En el nostre cas, s’ha calculat I'estimador de la mitjana real de la distribucié de

les dades amb un intérval de confianca del 95%.

El calcul d’'intérvals de confianga per la mitjana de la distribucié lognormal ha estat ampliament discutit
a la literatura [80,81]. Sovint es calculen els intérvals de confianga per la mitjana de la distribucio
lognormal a partir de les dades originals transformades mitjangant la funcié logaritme i transformant
els valors obtinguts a I'escala original mitjangant la funcié antilogaritme, d’aquestes dades i
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transformant el valor obtingut a I'escala original mitjangant la funcié antilogaritme. Tot i aixo, aquest
métode porta al calcul d’'intérvals de confianga per a la mediana de les dades originals enlloc de fer-

ho per a la mitjana. Aixo és degut al fet que la mitjana de les dades originals correspon a:

Olo
/J _ e(ﬂlog +Tg) (23)

On py,, i 0y corresponen, respectivament, a la mitjana i la desviaci6 estandard de les dades log-

transformades [82].

Aixi doncs, en aquells casos en que la hipotesi de normalitat s’ha rebutjat pero no la de normalitat de
les dades log-transformades (Be, Cr, Cu, Mo, Sb, Sn, Tl i U), s’ha assimilat el valor de fons a l'interval
superior del 95% de confianca per la mediana de les dades. El calcul d’aquest valor s’ha realitzat
transformant les dades mitjancant la funcié logaritme, calculant l'intérval superior de la mitjana
mitjancant I'equacid (2.2) i transformant el valor calculat a I'escala original mitjancant la funcié

antilogaritme.

Per aquelles dades de les quals s’ha rebutjat la hipotesi de normalitat i de lognormalitat, s’han calculat
els valors de fons mitjangant técniques no parametriques. El valor de fons s’ha assimilat a l'interval
superior amb un 95% de confianca per al percentil 50& (mediana) de les dades originals. Aquest valor

s’ha calculat, d’acord amb Hahn i Meeker [79], com el valor numero u de les dades ordenades de

forma descendent on u és I'enter més petit que compleix:

B, 105 = 0.95 (2.4)
On B, 1.,.05 €s lafuncié binomial avaluada a u-1.

Per al calcul dels valors de referencia (V.), s’ha seguit una metodologia similar que I'emprada per

calcular els valors de fons. Aquests s’han calculat com l'intérval superior del percentil 95 amb un grau
de confianga del 95%. En el cas d’una distribucié normal de les mostres:
V, =X+ 8095 (2.5)

on Zogs,.-1) €S €l valorinterpolat dels factors proposats per Odeh i Owen [83].

En aquells casos que s’ha pogut assumir una distribucié lognormal de les dades, els valors s’han
calculat de forma analoga transformant préviament les dades mitjangant la funcio logaritmica. Per al

cas d’aquells elements tragca que no presentaven una distribucié normal o lognormal, els valors de
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referéncia s’han escollit com el valor numero u de les dades ordenades on u és I'enter més petit que

compleix:
B, 1095 = 0.95 (2.6)

La Taula 2-8 mostra els resultats dels nivells de fons i referéncia per a elements traca en sols de

Catalunya.

Taula 2-9. Nivells de fons i referéncia per a elements traga en sols superficials de Catalunya

Nivells de fons  Nivells de referéncia

(mg-kg?) (mg-kg?)
As 10.4 495
Be 1.28 3.81
cd 0.261 0.570
Co 11.4 19.4
cr 216 71.0
Cu 15.4 433
Hg 0.11 1.99
Mo 1.08 2.89
Ni 20.7 496
Pb 21.7 55.5
Sb 1.36 4.33
Se 0.417" 0.417"
Sn 2.79 6.08
Tl 0.472 1.08
U 2.03 4.36
v 74.2 125.6
Zn 56.1 95.3

"Limit de deteccid

Com es pot observar, la concentracié de Se en sols naturals és tan baixa, que és la propia técnica
instrumental la que determina el nivell de fons. Segurament, tenint en compte la definicié utilitzada en
aquest estudi, el nivell de fons d’aquests dos elements traga en sols de Catalunya és inferior al

proposat.

2.5.5 Elements traca en sols urbans i industrials

La literatura presenta nombrosos estudis dedicats a estudiar la contaminacié del sol per elements
traca en ambients urbans (p.e. [84-86]) i industrials (p.e. [87,88]). A continuacié es mostren els

resultats de sols obtinguts en zones urbanes (Taula 2-10) i industrials (Taula 2-11).
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Taula 2-10. Estadistics descriptius dels resultats dels parametres quimics i la concentracié d’elements traga en mostres de sols

Taula 2-11. Estadistics descriptius dels resultats dels parametres quimics i la concentracié d’elements traga en mostres de sols

80

en zones urbanes

Urbans

Min Max X X S p%5  %ND

pH - 4.9 8 7.6 77 056 80 -
Pertiapesa % 039 641 266 246 152 467 00
Carbonats % 05 441 162 125 121 428 33
Matéria Organica gkg™ 896 90.5 334 30 20.5 86.4 0.0
CBC cmol'kg” 926 305 169 163 482 30.3 0.0
As mgkg' 0245 218 947 882 509 201 0.0
Be mgkg' 0192 278 1.4 133 06 241 00
cd mgkg' 0.041 0.92 0.303 0.251 0218 0861 6.7
Co mgkg' 0145 186 925 878 508 183 0.0
Cr mgkg' 621 295 341 199 517 689 00
Cu mgkg' 403 180 351 207 365 104 0.0
Hg mgkg' 003 631 0.659 0.175 1.35 348 20.0
Mo mgkg' 0066 827 127 1.04 141 207 33
Ni mgkg' 0774 582 17 14.4 13 456 3.3
Pb mgkg' 976 358 804 39.3 847 277 0.0
Sb mgkg’ 0107 52 195 163 137 479 00
Sn mgkg' 116 186 6.41 464 423 148 00
Se mgkg' 0417 505 355 0417 119 443 933
Tl mgkg' 0176 291 0.605 0481 0512 121 10.0
U mgkg' 0306 485 191 168 1.08 409 33
Y, mgkg' 158 143 664 681 317 122 0.0
Zn mgkg' 135 308 101 85 616 233 0.0

en zones industrials

Industrials
Min Max X X S p95  %ND
pH - 6.3 8.6 7.7 77 037 8 -
Pérf(‘)‘j fgs a % 047 67 25 22 17 64 0
Carbonats % 0.5 68 21 19 17 55 6.6
Matéria Organica  g-kg” 13.1 57 28 257 106 485 0
CBC cmolkg’ 7.08 263 128 127 348 188 0
As mgkg' 0834 205 825 828 396 155 0.0
Be mgkg" 0058 3.5 121 128 086 234 57
cd mgkg! 00392 084 0254 0.181 0198 0.766 5.7
Co mg-kg™ 3.11 171 7.88  6.81 3.3 142 0.0
cr mg-kg™ 118 382 174 153 9 37 0.0
Cu mg-kg™ 5.59 95 264 186  20.7 64 0.0
Hg mg-kg!  0.035 0436 0.109 0.062 0.096 0.265 34.3
Mo mg-kg! 0437 283 0968 0838 053 225 0.0
Ni mg-kg™ 485 304 151 148 617 283 0.0
Pb mg-kg™ 1.9 165 382 238 37 115 0.0
Sb mgkg! 0148 549 176 146 116 441 0.0
Sn mgkg! 0582 121 352 275 243 879 0.0
Se mgkg' 0417 0417 0417 0417 0 0.417 100
Tl mgkg!  0.176 0.949 0.386 0.315 0196 0.712 11.4
u mg-kg! 0306 2.86 168 153 064 282 29
Y, mg-kg™ 19.2 111 591 552 202 936 0.0
Zn mg-kg™ 8.19 198 621 605 34 115 0.0
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Com es pot observar, els resultats de parametres quimics analitzats cauen dins el mateix rang
observat per a les mostres naturals. Aquest resultat és d’esperar si tenim en compte la gran
variabilitat observada en les mostres naturals. D’altra banda, la naturalesa intrinseca d’aquests
parametres i la presa de mostres en zones visualment no alterades, fa que I'activitat antropogenica no

directa sobre el sol tingui poca o nul-la influéncia sobre els valors dels parametres analitzats.

Pel que fa referéncia als resultats d’elements traga, la Figura 2-14 compara els valors dels estadistics

descriptius obtinguts amb els obtinguts per els sols recollits en zones naturals.
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Figura 2-14. Diagrama de caixes de la distribucié dels valors d’elements traga en sols recollits en zones naturals (x), urbanes
(cercles vermells) i industrials (quadrats blaus). Les caixes estan centrades al valor promig i els seus limits representen els

percentils 25 i 75. La linia blava correspon al valor de la mediana.

Com s’observa, la majoria d’elements traga, amb I'excepcioé del Pb i el Sn, presenta una distribucié de
concentracions similar en el tres Usos del sol estudiats. Els valors de la tendéncia central son forca
semblants en els tres Usos del sol (Taula 2-10 i Taula 2-11 i Figura 2-14) i, tot i que pot ser present,
no s’observa una alteracié genérica del territori en relaci6 amb I'is del sol i les activitats
antropogeniques. Els grafics de probabilitat acumulada també presenten formes similars per als tres

usos del sol (Figura 2-13).

D’altra banda, les mostres recollides en ambients urbans presenten valors de concentracié de Pb
lleugerament més elevats (mediana 39.4 mg-kg'1) que les recollides en zones naturals (mediana 19.5
mg-kg'1) i industrials (mediana 23.8 mg-kg'1). Els diagrames de probabilitat acumulada (Figura 2-13) i
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de caixes (Figura 2-14) també mostren una distribucié amb concentracions més elevades en el cas de
les mostres de sol urbanes. Al diagrama de probabilitat acumulada es poden observar dues
distribucions clarament diferenciades (canvi de pendent) en el cas de les mostres urbanes. Les
mostres industrials també es desvien, tot i que en menor grau, de la tendéncia marcada per les

mostres naturals.

Tenint en compte l'abséncia d’'un enriquiment conegut de Pb en la geologia subjacent i I'elevada
proporcié de vehicles per habitant de la regié (propera a la del Regne Unit i Franga [89]), els gasos de
combustié dels vehicles sén la causa més probable d’aquest enriquiment. L’acumulacié de Pb en sols
situats en zones amb alta densitat de transit ha estat ampliament estudia en nombrosos estudis (p.e.
[90-93]). Tot i la prohibicio de I'is del Pb en combustibles des de I'any 2001, la seva preséncia en els
soOls urbans degut al seu Us historic és encara significant. En un estudi sobre el contingut d’elements
traca en particules atmosfériques recollides en ambients urbans Moreno et al. [94] apunten també al
transit com la principal font de Pb en les particules atmosfériques dels ambients urbans de sis ciutats
espanyoles (entre elles Barcelona i Tarragona). Des de l'inici seu Us com a additiu en la gasolina, la
deposicié atmosférica ha suposat, generalment, la major entrada de Pb en el cicle biogeoquimic. Al
sol, el Pb depositat es queda retingut a les capes superficials degut a la seva poca mobilitat i gran
afinitat amb la materia organica. Essencialment, és probable que el Pb procedent de les emissions
de vehicles s’hagi acumulat en I'horitzé6 més superficial essent aquesta la causa més probable de

I'enriquiment observat en els sols urbans [90].

L’Sn també presenta cert enriquiment en els sols urbans (mediana 4.64 mg-kg'1) respecte els sols
naturals (mediana 3.11 mg-kg™') i industrials (mediana 2.75 mg-kg™). Els diagrames de distribucié
acumulada i de caixes també mostren diferéncies en la distribucié d’aquest element traga en els sols
urbans. La literatura descriu diferents vies d’emissié de Sn a I'ambient, tals com la combustié de
carbd i fusta, la incineracié de residus o les aigles residuals [69,90,95]. No obstant, les dades
obtingudes no permeten considerar cap d'aquests processos com a factor dominant de la preséncia
de Sn en sols urbans i, segurament, la influencia combinada de les diverses fonts de Sn és la causa
de I'enriquiment observat en els sols mostrejats. Per elucidar els mecanismes que controlen les fonts
de Sn en zones urbanes, calen estudis posteriors que incloguin diversos punts de mostreig dins del

mateix ambit urba i identificar les possibles fonts de contaminacié en cada zona concreta.

2.5.6 Mobilitat d’elements traga en sols naturals. Extraccio seqlencial.

Molt nombrosos son els estudis presents a la literatura que intenten avaluar el grau de mobilitat dels
diferents elements traga en el sol (p.e. [96-98]). Actualment, hi ha un buit de coneixement sobre
I'especiacié quimica i els mecanismes que controlen la mobilitat de la majoria d’elements traga en el
sol. Tot i que amb les bases de dades termodinamiques actuals es poden arribar a predir les espécies
predominants en funcié de les condicions quimiques d’alguns elements traga en el sol [99-101] i la

mobilitat d’aquestes, la complexa mescla de fases que forma el sol obliga a la utilitzacié de técniques
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avancades per a l'estudi in-situ de les formes quimiques que presenta un element al sol. Técniques
com I'espectroscopia d’absorcio de raigs-X (XAS) o la micro-difraccié de raigs-X (U-XRD), que només
son disponibles a grans infraestructures de llum sincrotrd, permeten estudiar I'entorn atomic i les
fases minerals en qué es presenta un element en el sol i sén el primer pas per avangar en la

determinacié de constants termodinamiques.

Tot i aix0, la necessitat d’estudiar l'impacte dels elements traga sobre la salut humana i els
ecosistemes, ha fet que la prediccié del comportament i dels elements traga en el sol s’hagi estudiat
de forma més empirica en mostres concretes i sense aprofundir en els mecanismes i reaccions
quimiques que controlen aquest comportament. Aquests tipus d’estudis inclouen la determinacié de
coeficients de particio, isotermes de sorcié i quantitats extraibles d’elements traga mitjangant
I'utilitzacié de procediments d’extraccions sequlencials. Tot i que el fet d'utilitzar procediments
genérics que sovint engloben més d’'un mecanisme no permet I'extrapolacié dels resultats a
condicions molt diferents de les presents en I'estudi (pH, temperatura, forga idnica, concentracié de
d’altres elements, etc.), si que constitueixen una primera estimacié molt valuosa per al posterior

analisi de I'impacte d’aquests contaminants.

Genéricament i seguint amb I'aproximacié anterior, es pot considerar que els elements traga es poden

trobar en el sdl en una o varies de les seglients formes [102]:

1) Dissolts en la soluci6 del sol

2) Ocupant llocs d’intercanvi en constituents inorganics del sol
3) Especificament adsorbits en constituents inorganics del sol
4) Associats amb matéria organica insoluble del sol

5) Precipitats en forma de solids purs o mesclats

6) Presents a I'estructura de minerals secundaris

7) Presents a I'estructura de minerals primaris

Per a la quantificacio de I'associacio dels elements traga amb cadascuna d’aquestes fases s’utilitzen
els anomenats procediments d’extraccié en diferents etapes, també coneguts com procediments
d’extraccié sequencial. Breument, en aquests procediments, la mostra es tracta amb una successié
d’agents extractants d’agressivitat creixent utilitzats en diverses etapes, que pretenen extreure

exclusivament els elements traga associats a una o varies de les fases anteriors.

El métode utilitzat en el present estudi divideix el contingut total del sdl en un determinat element

traca en les seguents fases:

|. Bescanviable
Il. Carbonats
. Oxids de Fe i Mn

IV. Matéria organica
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V. Residual

Degut a la complexitat del metode, s’ha restringit la seva aplicacié a 3 mostres de sol ubicades en
zones no alterades, 3 en zones urbanes i 3 situades en zones industrials. La Taula 2-12 presenta els
resultats dels parametres fisico-quimics analitzats a les mostres. La Figura 2-15 mostra els resultats
per element de les extraccions realitzades. Degut a les baixes concentracions totals de Se i Hg en les

mostres analitzades, es va decidir ometre aquests elements de I'analisi de les extraccions.

Taula 2-13. Caracteritzacié fisico-quimica de les mostres utilitzades per a I'extraccié sequencial

pH Pérduaal04°C Carbonats Matéria Organica  CBC

% % g-kgt cmol-kgt
N1 7.8 13.7 241 107.0 211
N2 8.0 4.50 39.9 38.6 10.5
N3 7.6 7.41 4.4 66.5 25.6
ci1 7.7 2.20 171 20.0 17.4
c2 78 1.05 9.1 21.6 16.6
C3 7.2 2.30 6.0 20.8 10.5
P1 7.8 2.89 57.9 29.8 11.9
P2 7.7 2.18 6.3 31.0 14.6
P3 7.7 2.30 13.9 38.5 16.0

Un dels grans inconvenients de les metodologies d’extraccié seqliencial és la baixa recuperaci6 dels
elements a estudiar. La pérdua de matéria durant les diferents extraccions juntament amb la poca
selectivitat dels reactius i la re-absorcié de les fases, fa que sovint aquests metodes siguin
questionats [65]. En el present estudi, la suma de les concentracions observades a les diferents
fraccions és inferior a la concentracid observada durant l'analisi de la mostra mitjangant el
procediment convencional, fet que dificulta la interpretacié quantitativa de les dades. Només en el
cas del Ni, Sb, Sn i V les recuperacions mitjes superen el 70%. En la resta d’elements, les
recuperacions oscil'len entre el 30 i el 70%. No obstant aixd, els resultats es poden interpretar de
forma qualitativa com una aproximacio per conéixer I'afinitat dels elements estudiats amb les fases

del sol.

A grans trets, no s’observen diferéncies en la distribucié en les diferents fraccions dels elements traga
entre sols de diferents Usos (natural, urba i industrial). Tot i aix0, la fraccié majoritaria de bona part
dels elements és, en les mostres estudiades, la fraccié residual. Aixd0 pot ser indici d’'un origen
geogeénic dels elements, especialment en el cas del Sb, Sn, Tl i V, i indica una molt baixa mobilitat
d’aquests elements entre els diferents compartiments ambientals. D’altra banda, els oxids de Fe i Mn
també jugen un paper important en la mobilitat dels elements tragca en els sodls estudiats. La gran
capacitat de sorcié d’aquests minerals fa que retinguin bona part dels elements traga, dificultant la

biodisponibilitat i impedint-ne I'accés a les aigues subterranies.

Més del 95% de Sn es presenta en la fase residual en totes les mostres. Estudis anteriors ja han
observat una predominancia de Sn en les fases residuals. Els elements traga associats a les fraccions

residuals, probablement es troben incorporats en aluminosilicats i tenen poques possibilitats de ser
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mobilitzats [103]. El fet que les concentracions en les fases més accessibles siguin relativament
baixes, fa que aquests elements no representin una amenaca per I'entorn. Tot i que la fraccioé residual
segueix sent predominant, una petita part del V també es troba a la fraccié bescanviable. Tot i aixo la
toxicitat d’aquest element traca és relativament baixa i aquesta fraccié mobil no suposa un problema

ambiental greu.

Un cas similar és el de I'Sb. Amb I'excepcié d’'una mostra en que I'Sb es presenta uniformement
distribuit en les tres fases menys accessibles, més del 70% de I'Sb es troba en la fraccié residual.
Entre un 4% i un 7% es troba en la fracci6 de la matéria organica, mentre que la fraccio dels oxids de
Fe i Mn presenta entre un 5% i un 10% del total de I'Sb. Tot i que no es té un coneixement exhaustiu
dels mecanismes que governen la mobilitat d’'Sb en sols i sediments, els pocs estudis disponibles
observen una dismunicié de la concentracié de Sb amb la profunditat [104]. Probablement, la major
part de I'antimoni en els sols estudiats estigui en forma d’oxids relativament immobils tot i que la gran
afinitat dels Oxids de Fe i Mn i la matéria organica per aquest element, fa que aquestes fraccions

també presentin concentracions significatives [105].

L’As i el Be presenten un comportament similar al de Sb. La fraccié residual de les mostres
estudiades presenta entre un 50 i un 90% del total de I'As i al voltant del 60% del total de Be. La
materia organica reté al voltant d’'un 10%, i els oxids de Fe i Mn el 10% en el cas de I'As i el 20% en el
cas del Be. El primer cas, s’explica pel fet que As i Sb presenten una gran afinitat i un comportament
geoquimic molt semblant. Ambdos elements s’adsorbeixen en els Oxids de Fe i Mn i la matéria
organica. D’altra banda, la forma termodinamicament estable del Be a pH basics és BeO i a pH acids
és Be? fet que pot explicar que tot i que la major part del Be estigui en la fase residual, la

concentracié present als oxids de Fe i Mn i la matéria organica també sigui significativa.

La fraccio residual dels sols estudiats també presenta al voltant del 50% del total de Mo. Tot i que la
distribucié variara en funcio del tipus i caracteristiques del sol, la distribucié obtinguda és similar a la
plantejada per Adriano [90]. Com es pot observar, la sorcié de Mo per part de la matéria organica,
principalment, i pels oxids de Fe i Mn juga un paper important en la mobilitat de Mo. Tot i que el Mo es
presenta en forma anidnica en el sol i que la seva afinitat amb la matéria organica hauria de ser
limitada, segurament les interaccions entre els oOxids de Fe i la matéria organica serveixen

d’intermediari entre la matéria organica i el Mo.

El Tl també es presenta principalment (55%) en la fraccio residual. Al voltant d’'un 30% es presenta
distribuit equitativament entre les fraccions corresponents als oxids de Fe i Mn i la matéria organica.
La resta (15%) es troba a les fraccions més mobils. El coneixament del comportament del Tl en sols
és bastant limitat. Tot i que presenta certa mobilitat en els sols, en un estudi prop una cimentera
alemanya es va observar com la seva concentracié disminuia amb la profunditat [106]. Es, per tant,

d’esperar que la seva migracio a les aigues sigui limitada.
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La fraccié predominant en el cas del Cr sén els oxids de Fe i Mn (entre 30% i 50% del total). La
mobilitat del Cr en condicions naturals és d’esperar que sigui molt baixa, per aix0 les concentracions
observades a la fase bescanviable s6n molt baixes (< 1% del total). Els estats d'oxidacio
predominants del Cr en el sol sén Il i VI i ambdds presenten gran afinitat pels oxids de Fe i la matéria
organica. En general, com que el Cr(VI) es presenta en forma anionica en dissolucio, la retencié per
part dels oxids de Fe i Mn es veura afavorida a pH acids. En el cas del Cr(lll), 'espécie predominant

del qual és el cr¥, es preveu el maxim de sorcio a pH elevats.

El Co presenta una distribucio similar en els sols estudiats. Tot i que la fraccié associada als Oxids de
Fe i Mn no és tan significativa com en el cas del Cr, la sorcio per part d’aquestes fases es veu
afavorida a valors de pH basics. El fet que el Co formi fases solides amb el carbonat (CoCO3) a pH
entre 7 i 11 explica la preséncia d’aquest element en la fraccié associada als carbonats. Tot i que les
mostres estudiades presenten una fraccio relativament elevada de Co bescanviable, la toxicitat del Co

és relativament reduida comparada amb d’altres elements traga [90].

També el Cd es distribueix de forma semblant al Co en els sdls estudiats. Les fraccions residuals i
vinculada als oxids de Fe i Mn presenten les concentracions més elevades. Ambdues fases retenen
aproximadament el 30% del Cd present al sol. La resta es distribueix, per el segiient ordre, a la
matéria organica, els carbonats i la fraccié bescanviable. L’adsorcié en oxids de Fe i Mn és el
mecanisme que governa la mobilitat de la part residual solubilitzada. Tot i aixd, la preséncia de Cd en
forma de CdCO3; () en s0ls alcalins com els analitzats, fa que la fraccio associada a carbonats també

presenti concentracions significatives.

El Cu es troba predominantment associat a la fraccié residual del sol (25% - 50%) i als carbonats
(30% - 60%). Segons Ponizovsky et al. [107] la precipitacio de CuCO; a la superficie dels minerals
carbonatics pot ser el mecanisme dominant en la retencié en sols amb alt contingut de carbonat.
Aquest fet implica una elevada mobilitat del Cu en condicions acides que pot arribar a ser perjudicial

per a la fauna aquatica en concentracions elevades.

La majoria de mostres estudiades, presenten el Ni distribuit entre les fraccions associades als Oxids
de Fe (al voltant d’un 30%) i residuals (aproximadament un 40%). La resta apareix principalment a la
fraccié de carbonats i només una petita part a les fraccions bescanviables i organiques. Hickey i
Kittrick [108] observen una distribucid6 molt similar del Ni en sols. Considerant la termodinamica
associada a I'especiacio de Ni, el NiFe,O, és el solid amb més probabilitat de precipitar. Aixi doncs, el
Ni sembla estar en fraccions poc mobils, dificultant aixi el seu accés a d’altres compartiments

ambientals.

Com es pot observar, I'U es troba principalment associat a les fraccions residuals i dels oxids de Fe i
Mn. Tot i aixd, la matéria organica i els cabonats també presenten concentracions significatives
comparades amb les de d’altres elements. Un altre cop, les capacitats sorptives dels oxids de Fe i Mn

retenen bona part de I'U present al sol.
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La preséncia del Pb principalment en els oxids de Fe i Mn, pot ser un indici del seu origen
antropogenic. Estudis de la distribucio de Pb en particules atmosfériques i urbanes van observar que
el Pb es trobava principalment al a fraccié associada als oxids de Fe i Mn. El fet que les mostres
recollides siguin de la part més superficial del sol, recolza la hipotesi del seu origen no geogénic. Tot i
aixo, la baixa mobilitat del Pb en sols calcaris implica que la part mobilitzable sigui molt reduida i no
cal esperar migracié a les aiglies subterranies [90]. En general, diversos estudis conclouen que la
major part del Pb que s’ha acumulat en el sol de les emissions d’automobils, s’ha mantingut a la part

més supeficial del perfil del sol [109].

El Zn presenta una distribucié forca variable al llarg de les mostres estudiades. Tot i que la part
present a la fraccio residual és important en gairebé totes les mostres, la resta es distribueix en grau
diferent entre les fraccions associades als 0xids de Fe i Mn i la matéria organica L’afinitat de la
matéria organica i els 0xids de Fe i Mn pel Zn esta ampliament descrita a la literatura i la distribucio
del Zn entre aquestes dues fases depén de les propietats del sol. Els carbonats i les fases
bescanviables presenten la concentraci6 més baixa del sol indicant la poca mobilitat del Zn en els

sols estudiats.
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2.5.7 Influéncia de les practiques agricoles

L’agricultura pot ser una font d’introduccié d’elements traca en el medi natural. Els fertilitzants
(organics i minerals), pesticides, herbicides i la resta de productes fitosanitaris, juntament amb els
fangs residuals procedents de la ramaderia i d’origen urba utilitzats en les practiques agricoles poden

estar enriquits en determinats elements traca i ser I'origen de contaminacié en els sols on s’apliquen.

Per exemple, historicament, el principal Us de I'As ha estat en I'agricultura com a pesticida. Com a
consequeéncia, sols procedents de zones que han patit un Us repetitiu de substancies amb As poden
arribar a presentar concentracions molt superiors al nivell de fons. El sols agricoles també poden
presentar concentracions anormalment elevades de Cu ja que aquest element traca es troba present
en fungicides i fangs aplicats als camps. Els fosfats i els fangs residuals utilitzats com a fertilitzants
també sén una font de Cd, Ni i U en solIs destinats a I'agricultura. També és molt important I'aportacio
dels fertilitzants a I'enriquiment de Zn en els sols agricoles ja que aquest element és un micronutrient
essencial. El tributilestany (TBT) ha estat utilitzat com a fungicida en cultius de patata i el Se també es

troba en tractaments per a llavors i fertilitzants fosfatats [90,110].

El fet que gairebé el 40% del territori catala estigui dedicat a tasques agricoles impossibilita I'exclusio
de les zones potencialment afectades. Per verificar la validesa del mostreig, tot i que durant les
tasques de mostreig es van intentar excloure les zones visiblement afectades per activitats
antropogeéniques (incloent agricoles), a continuacié es comparen les concentracions d’elements traca

en sols no alterats amb aquells potencialment afectats per I'impacte d’activitats agricoles.

Amb aquest objectiu, s’ha utilitzat la informacié recopil-lada durant el mostreig i les eines SIG per
agrupar les mostres naturals en dos subgrups: agricoles i no agricoles. Mitjangant la base topografica
i les ortofotos 1:5000 de I'Institut Cartografic de Catalunya, s’ha inclos dins del subgrup de mostres
agricoles aquelles mostres situades dins de camps de conreu i la seva area d’influéncia. Degut a
I'elevat nombre de valors inferiors al limit de deteccio, les dades corresponents a les concentracions
de Se i Hg s’han exclos de posteriors analisis. La Figura 2-16 mostra la distribucié de la concentracio

d’elements traca per a cada subgrup.
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Figura 2-16. Diagrama de caixes de la distribucié de concentracions d’elements tragca en sols agricoles (o) i no agricoles (x).
Les caixes estan centrades en els valors promitjos i els limits representen els percentils 25 i 75. Les linees mostren els valors

mitjans de cada subgrup.

Com es pot observar, les diferéncies entre la distribucid6 d’ambdés subgrups sén practicament
inexistents. La densitat de mostreig no permet observar diferéncies entre la concentracié d’elements
traca sols agricoles i no agricoles. A més, I'exclusio de zones visiblement alterades durant I'execucio
del mostreig pot haver minimitzat la probabilitat d’obtenir mostres contaminades degut a practiques

agricoles.

2.5.8 Influencia de la geologia subjacent

Superposant els resultats obtinguts sobre el mapa geologic de Catalunya (Figura 2-12) es poden
distingir diverses relacions entre la concentracid d'elements traga i la geologia subjacent. A
continuacié s’analitzen de forma resumida aquestes relacions i es comparen els resultats obtinguts

amb els rangs composicionals observats en d’altres estudis duts a terme en la zona.

Per aprofundir en I'estudi d’aquestes relacions, les mostres s’han agrupat en 18 grups en funcié de la
geologia sobre la qual residia el sol recollit. EI mapa geologic de Catalunya 1:250000 [111] distingeix
229 unitats geologiques tenint en compte criteris litologics i cronologics. Per simplificar I'analisi i tenint
en compte que el nombre de mostres recollides és limitat, aquestes unitats s’han agrupat en 10

unitats cronologiques i 8 unitats litologiques.
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Figura 2-17. Definicié i distribucié espacial de les unitats cronoldgiques (C) i litologiques (L).

Utilitzant métodes SIG, cada mostra s’ha assignat cada mostra a un grup cronoldgic i a un grup

litologic i s’ha analitzat la distribucié de les concentracions d’elements traga en cada unitat geologica.
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La Figura 2-18 presenta la distribucié de les concentracions d’elements traca en sols dins de cada

unitat geologica definida.

Les seqliencies paleozoiques dels Pirineus i la cadena Costera Catalana presenten concentracions
elevades d’'As, Co, Cr, Cu, Ni, Sb, Vi Zn i, al mateix temps, els granitods de les mateixes unitats
morfoestructurals presenten concentracions reduides dels mateixos elements. Com es pot observar a
la Taula 2-14, les roques paleozoiques sedimentaries i meta-sedimentaries de la zona d’estudi estan
tipicament enriquides en Co, Cr, Cu, Ni, V and Zn quan es comparen amb granitoids hercinians

representatius.

Taula 2-14. Rangs composicionals per Co, Cr, Cu, Ni, V, Zn, U i Pb de litologies representatives de les unitats paleozoiques

localitzades o proximes a I'area d’estudi.. Els valors s’han obtingut d’una revisio dels treballs referenciats. Totes les unitats en

mg-kg-1
Referencies Localitzacio Co Cr Cu Ni \ Zn U Pb
Granitoids
[112,113] Querigut massif 59 1050 25 35  20-70 1-5
(Pirineus Centrals)
[114,115] _La Jonquera 1-10  5-50 1-5  1-10 70 30100 3-7 20-30
(Pirineus Orientals)
[116] Trois Seigneurs 915 2570 6-12 815 50-70 60-70 2-6 15-25

(Pirineus Centrals)

Costa Brava
[117] (Cadena Costera Catalana) 25 210 1550  20-85 15-30

Rogues metasedimentaries i sedimentaries

[116] (F,Ti:i‘;]'zussegé‘;;‘arfs) 10-20 100-150 10-30 15-40 70-150 70-110 2-5 10-20
[118] Serralada Ibérica 10-20  70-150  10-40 15-60 70-165 2-5

Massis Albera

(Pirineus Occidentals) 50-80 125-175 10-30 25-50 90-120 70-130 10-20

[115]

Tot i que no s’han trobat dades composicionals de roques paleozoiques per As ni Sb, la distribucio
espacial obtinguda per aquests dos elements esta relacionada amb la distribucié espacial de la
geologia subjacent ja que les sequéncies paleozoiques de Catalunya presenten diverses menes
d’aquests dos elements traga [11,12], mentre que els granitoids estan tipicament empobrits en As en
relacié als lutites i gresos [110] (Figura 2-18). D’altra banda, la relacié geoquimica entre Sb i As esta
plenament documentada i no és estrany observar similituds entre les distribucions espacials d’aquests

dos elements [69,119].

Per altra banda, no s’observen diferencies per les concentracions de Be, Cd, Mo, Pb, Sn, Tl i U entre
els soOls ubicats sobre granitoids i aquells recollits sobre les roques sedimentaries i metamorfiques.
Aix0 no obstant, revisant les dades composicionals presents a la literatura, no s’observa una clara
diferéncia entre les concentracions observades per aquests elements les roques paleozoiques

metasedimentaries i sedimentaries i les observades en granitoids (Taula 2-14 i Figura 2-18).
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Figura 2-18. Diagrama de caixes de la concentracié d’elements traga per cada unitat geologica definida. Les caixes estan

centrades en els valors promig i els limits representen els percentils 25 i 75. Les linies grises representen les medianes i la linia

blava representa el valor promig de totes les dades.
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Els sols mostrejats sobre materials mesozoics presenten concentracions baixes i mitjanes pels
elements traga analitzats. Aquest fet també es pot relacionar amb la composicié de la roca mare ja
que les roques mesozoicques de Catalunya estan formades, principalment, per calcaries. La
bibliografia consultada suggereix que les roques calcaries presenten valors baixos i mitjans per a les

concentracions dels elements traga estudiats.

Els sOls mostrejats en unitats corresponents al Terciari i el Quaternari, mostren concentracions
intermitjes entre els obtinguts sobre materials paleozoics i mesozoics. Aquest fet també es pot atribuir

a una signatura geoldgica si es té en compte que:

Els materials terciaris i quaternaris de Catalunya estan principalment formats de sediments detritics i,
en menor grau, calcaries i evaporites. Les arees d’origen dels materials detritics sedimentaris de la
Conca de I'Ebre estan situats als Pirineus, la Cadena Ibérica i la Cadena Costera Catalana. A banda
d’aquestes ultimes, la Conca de 'Ebre també forma part de les arees d’origen dels materials de les
conques neodgenes i, al mateix temps, aquestes s’han d’afegir a les arees d’origen dels diposits

quaternaris.

Malgrat la diferenciacié soferta durant els processos de sedimentacid, els materials detritics mostren
empremptes geoquimiques de les seves arees d’origen [120]. Els sols formats sobre materials
terciaris i quaternaris poden estar influenciats per entitats geoldgiques locals enriqudies en un o varis
elements traga. Per exemple, cal remarcar les formacions terciaries riques en carbé [121], els diposits
quaternaris peatland [122] i els basalts quaternaris i del neogen de la zona volcanica de la Garrotxa
[33].

Aquest conjunt d’observacions, suggereixen que el factor que controla la distribucidé espacial de la
concentracié d’elements traga en soOls de Catalunya és la composicié de la roca mare subjacent.
Obviament, l'escala de treball no permet distingir anomalies locals degudes a peculiaritats
geologiques o fonts puntuals de contaminacié. Al mateix temps, els efectes de les fonts de
contaminacio difosa que afecten la totatilat de la zona d’estudi no es poden distingir. Les mostres amb
probabilitats elevades d’influéncia antropogéncia son aquelles recollides en sols agricoles i conques
allluvials quaternaries ja que actuen com a collectors de materials derivats de [lactivitat

antropogénica del territori.

2.6 Conclusions

El present treball pretén estudiar la distribuci6 d’elements traga en sols de Catalunya i els
mecanismes que la governen. La literatura no presenta cap estudi anterior que estudii, des del punt
de vista regional, el contingut d’elements traga en els sols a partir d’'un conjunt de mostres

representatiu de la totalitat del territori catala.
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Utilitzant eines SIG s’ha dissenyat i executat un mostreig sistematic aleatori de 290 mostres
superficials de sols amb poques probabilitats de ser afectats per I'activitat antropogénica (naturals).
Mitjangant tecniques de digestio per microones i ICP-MS s ha determinat la concentracié gairebé total
de (As, Be, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Sb, Sn, Se, Tl, U, Vi Zn), aixi com parametres fisico-quimics
que caracteritzen el sol (pH, pérdua de pes a 104 °C, carbonats, matéria organica i capacitat de

bescanvi cationic).

Els valors de la mitjana i mediana obtinguts per al conjunt de mostres, son similars als valors
obtinguts en estudis previs realitzats en zones reduides del territori catala [27,123,124] i un estudi
d’ambit regional realitzat préviament del contingut d’elements traga en diferents horitzons de sols
situats en I'ambit industrial de Catalunya [24]. Amb I'excepcié de As i Sb, els valors promitjos
obtinguts també concorden amb l'ordre de magnitud dels valors promitjos per sols del conjunt
d’Europa [28] i el mén [69]. L’enriquiment en As i Sb observat respecte els estudis prévis, pot ser

deguda a les mineralitzacions presents a la part septentrional de Catalunya [11].

Mitjant técniques estadistiques i a partir de I'ajust a les distribucions normal i log-normal, s"ha calculat
els valors de fons i referencia per a elements traga en els sols catalans. El valor de fons s’ha definit
com el llindar superior de I'estimador de la tendéncia central de les dades i el valor de referéncia com

una mesura de la concentracié d’elements traga en sols no contaminats.

Els resultats obtinguts per a soOls naturals s’han comparat amb els obtinguts en 31 mostres de sol
situat en ciutats i 37 mostres de sol situades en poligons industrials. Tots els elements tracga,
exceptuant Pb i Sn, presenten un rang de concentracions similar en els tres uUsos del sol.
L’enriquiment en Pb observat en els sols urbans és atribuit a la contaminacié procedent de la
utilitzacio d’aquest element com additiu en carburants. En el cas del Sn, tot i que també s’observa un
enriquiment en les mostres situades en zones urbanes, es requereixen més estudis que aportin

evidéncies sobre seu origen.

Utilitzant procediments d’extraccié sequencial, s’ha estudiat, en 9 mostres dels tres usos del sol
considerats, I'associacidé dels elements traga considerats amb les diferents fases predominants del
sol. En la majoria de casos (As, Be, Co, Cu, Mo, Cu, Sn, Zn, V i TI) la fracci6 més gran de la
concentraci6 total es troba associada amb la fase residual indicant la poca mobilitat dels elements
traca en els soOls estudiats. La fraccidé associada a oxids de Fe i Mn és la segona en importancia,

evidenciant la gran capacitat sorptiva d’aquests minerals.

Davant la impossibilitat d’excloure aquelles mostres influenciades per practiques agricoles del conjunt
de mostres naturals, s’ha identificat aquelles properes a camps de conreu i se’'n ha estudiat la seva
variabilitat. No s’ha observat diferéncies significatives respecte la resta del conjunt de mostres

naturals.
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Superposant els resultats amb el mapa geologic de Catalunya simplificat s’observen tendéncies
espacials compartides entre la distribucié d’elements traga i la geologia subjacent. Per aquest motiu,
s’ha dividit el conjunt de mostres naturals en 10 unitats cronologiques i 8 unitats litoldgiques i se’'n ha

estudiat la variabilitat.

Tot i la manca d’estudis prévis sobre la distribucid d’elements traga en sols de Catalunya, s’observen
trets diferenciats en la distribucié d’elements traca dins de les diferents unitats geologiques definides,
evidenciant que la geologia subjacent és el principal factor que controla la distribucié d’elements traca

en sols naturals de Catalunya.

No obstant aix0, s6n necessaris posteriors estudis per aprofundir en la relacié entre la geologia de
Catalunya i la distribucié d’elements traga en el sdls catalans. La relativament baixa densitat de
mostreig utilitzada, no permet posar de manifest les caracteristiques amagades a una escala local i el
poc nombre de mostres situades en determinades unitats geologiques (p.e. Cretaci), impedeix

I’'extraccié de conclusions solides.
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Mobilitat d'antimoni en sols naturals

3 Mobilitat d'antimoni en sols naturals

3.1 Introduccio

3.1.1 Els fenomens de sorcié

La majoria d’elements traga soén toxics per a la salut humana i les legislacions dels diferents paisos
permeten concentracions maximes admissibles molt baixes en els diferents compartiments
ambientals. En el cas de sOls i aiglies subterranies, la sorcié és el principal fenomen que en controla
la seva mobilitat. Sorcid6 és un terme genéric de retencié que inclou els processos d’adsorcid,
precipitacio superficial, polimeritzacio, entre d’altres. El terme sorcié se sol utilitzar quan el procés de

retencio és desconegut i, per tant, pot ser qualsevol dels anteriors [1].

D’entre aquests, I'adsorcié constitueix un dels processos més importants en els sols. Determina la
quantitat de nutrients, metalls, pesticides i d’altres compostos organics retinguts a les superficies dels
sols i, per tant, és un dels processos principals que controla el transport de nutrients i contaminants
en els sols. L'adsorcid es defineix com I'acumulacioé d’'una substancia o material a l'interficie entre la
superficie d’'un solid i la solucié [1]. L’adsorcié de soluts de la solucié inclou tan forces fisiques (van
der Waals i complexes electrostatics d’esfera externa) com forces quimiques resultants de I'interaccio
a distances curtes tals com els mecanismes d’intercanvi de lligands, enllagos covalents i enllagos per

pont d’hidrogen.

Els grups funcionals superficials juguen un paper important en els processos d’adsorcié. Un grup
funcional superficial es defineix com una “unitat mol-lecular reactiva quimicament lligada a I'estructura
d’'un sdlid a la seva periferia de manera que els components reactius de la unitat poden ser mullats
per un fluid”. Els grups funcionals superficials poden ser organics (carboxils, carbonils, fendlics) o bé
unitats indrganiques mol-leculars. Entre aquests ultims, els més importants sén els grups siloxans
(X2-Si02) presents en fil-losilicats i els grups hidroxils (X-OH). Aquests poden estar protonats o

desprotonats per I'adsorcié de H" i OH™ segons les reaccions:

X-OH+ H" < X-OH," K' (3.1)
X-OH < S-O +H K (3.2)

Les entitats mol-leculars estables resultants de la interaccié d’'un grup funcional superficial amb un 6
o mollecula en dissolucid s’anomenen complexes superficials i la reaccid global s’anomena

complexacié superficial.

L’aplicacié del concepte de complexacid superficial als sols és complicada degut a la heterogeneitat

dels sistemes naturals. Identificar la composicié minerologica dels sols i controlar I'especiacio en fase
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aquosa, son els principals problemes en la modelitzadié d’experiments amb fases naturals. Davis i
col. [2] divideixen les aproximacions per modelitzar I'adsorcié en sols i sediments en dos grans grups:

I'aproximacio d’additivitat de components (CA) i 'aproximacié de composicié generalitzada (GC).

En la primera aproximacio s’assumeix que la superficie del sol és composta de diferents fases les
propietats de les quals sén conegudes. Un cop s’ha determinat 'abundancia i la identitat de les fases
pures i els mecanismes que governen l'adsorcid6 en cadascuna d’elles, l'aplicaci6 de models
especifics per definir els balancos de masses permet descriure I'equilibri pel sistema sol-solucio i per
cada fase en concret. En general, I'aplicacié d’aquest tipus de models no requereix calibracions dels

models sino que s’utilitzen parametres genérics per cada superficie.

En la segona aproximacio s’assumeix que la composicio superficial del sol és massa complicada per
ser quantificada en termes de contribucions de fases individuals a I'adsorcié. Per aix0 es descriu
I'equilibri del sistema amb grups funcionals genérics sense tenir en compte les fases individuals. En
aquest cas, els parametres relacionats amb I'equilibri quimic sén, en general, determinats ajustant el
model a les dades experimentals. Al ser calibrats amb dades experimentals procedents d’'un sistema
concret, els resultats d’aquest tipus d’estudis només soén valids per els sistemes amb caracteristiques

molt concretes i no sén extrapolables a I'estudi de sistemes amb caracteristiques diferents.

En aquest ultim tipus d’aproximacio, se solen utilitzar models senzills i genérics (p. ex. isotermes) per
predir el comportament del sistema element-sol-solucid. Els models sén préviament calibrats utilitzant
les mateixes mostres de les quals es vol determinar el comportament. L’adsorcié es pot determinar a
partir d’experiments en batch que relacionen la concentracié en equilibri de I'adsorptiu i la quantitat
d’adsorbat a la superficie a temperatura constants. A partir dels resultats experimentals, s’ajusten els
parametres dels models utilitzats per descriure la interaccié entre el solut i 'adsorbent. D’aquesta

manera es poden extrapolar els resultats per predir el comportament del sistema en condicions reals.

El principal inconvenient d’aquest tipus de models és que so6n purament qualitatius i no aporten
informacié sobre els mecanismes concrets que regulen el sistema. Parametres que influeixen en
'adsorcio tals com el pH, la forga idnica o la relacid solid-liquid no es tenen en compte d’aquesta
manera, no es poden extrapolar els resultats a condicions diferents de les qué s’han determinat els

parametres del model.

3.1.2 L'antimoni a la natura

L’antimoni és un element que pertany (juntament amb N, P, As i Bi) al grup 15 de la taula periddica.
Pot ocdrrer a la naturalesa en 4 estats d’oxidacio (-ll, O, Il i V) perd es troba, principalment, en els

estats d’oxidacié Il i V en mostres ambientals, biologiques i geoquimiques [3]. Presenta dos isotops
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naturals '¥'Sb i '®Sb, ambdos estables i amb una abundancia relativa de 57.21 i 42.79 %,

respectivament.

Les principals fonts comercials de Sb son I'estibnita (Sb,S3) i menes antimoniques de Pb localitzades
principalments a Bolivia, Xina, Russia, Sud-Africa i Méxic amb una produccié mundial anual al 1999
de 140,000 tones [4]. El factor d’enriquiment actual (relatiu a les relacions element / Sc en roques

tipiques de I'escorga) és de I'ordre de 70 cops (per As és 30 i per Pb és 130) [5].

L’antimoni s’utiliza en semiconductors per a la manufacturacié de detectors d’infrarroigs, diodes i
dispositius d’efecte-Hall. La seva preséncia augmenta la duresa i resisténcia mecanica del plom. Els
principals productes que contenen Sb soén bateries, aliatges antifriccio, tuberies, pintures, laques,
compostos de goma, municié i vaines de cables. El trioxid d’antimoni Sb,0O; té propietats ignifugues
que son incorporades en téxtils, papers, plastics i adhesius. També és utilitzat com a pigment,

catalitzador i decolorant del vidre [3,6-9].

Sb i els seus compostos sén considerats com a contaminants d’interés prioritari per les diferents
administracions mundials [70,77]. La EPA marca un nivell maxim admissible de 6 ug Sb-dm™ per
aigues destinades al consum huma [12], per altra banda, la Unié Europea [13] rebaixa aquest limit

fins a 5 ug Sb-dm™.

La seva toxicitat es considera elevada. L’'exposicid temporal per via inhalatoria a concentracions
elevades d’antimoni afecta principalment la pell i els ulls. En el cas de la via oral, es manifesten
efectes gastrointestinals. Experiments amb animals han assenyalat efectes sobre els pulmons, el

sistema cardiovascular i el fetge [714].

La preséncia de I'antimoni en aigiies naturals és deguda a processos d’erosio, escorrentia i activitats
antropogeniques. Les concentracions tipiques [7] de Sb dissolt en aiglies no contaminades solen ser

inferiors a 1 ug-dm™.

La distribucio i especiacié de I'antimoni en aigues naturals no ha estat objecte d’'un estudi exhaustiu.
S’han realitzat nombrosos estudis sobre la seva preséncia en aigles continentals [75-18] amb
concentracions que varien des de ng-dm'3 fins a pg-dm'3 tot i que la majoria estan enfocats en la
millora de les tecniques analitiques i no en el seu comportament en el medi. Concentracions similars
s’han observat en estudis sobre aiglies oceaniques [19-22], mostrant que no es produeix acumulacio

durant la circulacio d’aiglies oceaniques profundes [23,24].

Es interessant remarcar que les concentracions més elevades en aigiies naturals s’han trobat en

fonts i aiglies geotermals (de 500 mg-dm'3 a 10% en pes )[25,26].
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L’especiacié de I'antimoni en fase aquosa presenta una dispersido de dades termodinamiques molt
gran i esta lluny de ser completa. Sovint, les publicacions relatives a Sb en medis naturals son
antigues o centrades en I'estudi analitic de separacid i identificacid de Sb(lll) i Sb(V) i hi ha un buit de
recerca sobre el comportament i I'especiacioé de Sb en dissolucié. Un article recent, intenta recopilar i

eliminar inconsisténcies en la informacié termodinamica publicada relativa a I'antimoni [27].

L’antimoni es presenta en dos estats d’oxidacié en aigles naturals i el seu comportament es pot
veure afectat per canvis en I'estat redox de 'ambient aquatic. En aiglies oxiques, des d’un punt de
vista termodinamic, s’espera el predomini de I'estat d’'oxidacio V. Tot i aix0, s’ha detectat Sb(lll) en
aigues marines, continentals i de pluja. Alguns autors [19,28] apunten a processos bioquimics com els
causants de la preséncia de Sb(lll). El recent estudi de Leuz i Johnson [29] demostra que, tot i que el
Sb(lll) s’oxida en preséncia de O, i H,O,, les reaccions sén molt lentes. D’altres estudis [24,30]

proposen un mecanisme de reduccié fotoquimica indirecta com a causant de la seva preséncia.

La quimica de coordinacié del Sb(V) és diferent de la dels seus companys de taula periddica As(V) i
P(V). Com han demostrat recents estudis [37], I'antimoni (V) es coordina octaédricament amb I'oxigen
a diferéncia de As(V) i P(V) que ho fan de forma tetraédrica. Les espécies predominants sén SbO" en
condicions molt acides i Sb(OH)s" en medis d’acidesa mitja, neutres i alcalins. Sb,Os és molt poc

soluble en aigua i genera I'ié antimoniat en dissoluci6 (Figura 3-1).

Figura 3-1. Diagrama de predominancia d'espécies aquoses de I'antimoni en dissolucié aquosa segons reaccions i constants
termodinamiques de la Taula I-1 (Annex I) i calculat amb el programa HYDRA/MEDUSA [32] a forga ionica | = 0.01 mol-dm™ i
[Sb] = 10° mol-dm™.

Pel que fa referéncia a I'antimoni (lll), la seva solubilitat és independent del pH, degut a la formacié

d’una substancia no dissociada, Sb(OH);. SbO" és I'espécie predominant en medis acids i Sb(OH)4
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en medis basics tot i que també s’han observat espécies com SbOH?" i sz(OH)24+ [33]. L’i6 lliure

Sb** només és estable en dissolucié en medis molt acids.

En presencia de clorurs, es creu que I'especiacié ve dominada per cloro-complexes (SbCI2+, SbCl,",
SbClyY i SbCl,") en condicions molt acides [34] i per hidroxo-complexes en condicions neutres i
alcalines [35]. Un estudi recent que utilitza técniques espectroscopiques, demostra I'existéncia de
complexes aquosos d’esfera interna de Sb(lll) i clorur a temperatures ambientals [36]. Els estudis
termodinamics d’aquestes espécies s’han dut a terme sovint en medis altament acids i, per aixo, és

dificil predir I'especiacié en medis naturals.

D’altra banda, el sistema antimoni-sulfur ha sigut objecte de nombrosos estudis degut a la seva
rellevancia en solucions hidrotermals. Tot i aix0, la majoria d’estudis obtenen resultats no aplicables a
sistemes naturals ja que treballen a concentracions massa altes, i rangs de pH massa basics. Estudis
espectroscopics recents [37,38] demostren la preséncia de tioanions de Sb(V) en aiglies andxiques
en contacte amb stibnita (Sb,S3), fet que explicaria I'existéncia de quantitats significatives de Sb(V) en

aigles anoxiques.

La interacci6 de Sb amb una llarga llista de lligands organics ha estat estudiada per métodes
potenciomeétrics i polarografics a 20-25 C° [33]. Tot i que s’ha observat una complexacio significativa
amb acids policarboxilics (CDTA, DTPA, EDTA), aquests lligands no prevenen la hidrolisi de Sb(lll) a
pH > 6. La toxicitat dels compostos d’antimoni ve corroborada per I'afinitat de I'antimoni per
compostos que contenen tiols (-SH) i esta atribuida a I'enllag irreversible que es forma amb enzimes
que contenen tiols. L’afinitat de Sb per lligands com I'acid citric, lactic, mandélic i tartaric s’ha utilitzat
en quimica analitica per estabilitzar solucions de Sb. Un estudi recent recopila les dades
termodinamiques existents sobre la complexacié d'antimoni i lligands organics de baix pes mol-lecular
[39].

3.1.3 Interacci6 d’Sh amb fases minerals

Molt pocs estudis han tractat la interaccié de I'antimoni amb fases solides naturals. Thanabalasingam i
Pickering [40] estudien la interaccié de Sb(lll) amb oxids de Mn, Fe i Al. Els autors observen una
sorcio considerable de Sb(lll) per part de MnOOH, goetita (a-FeOOH) i AI(OH); amorf a
concentracions baixes de Sb(lll) que disminueix a 'augmentar el pH. Els autors estudien I'efecte de la
preséncia d’acetat en el grau de sorcié i apunten al bescanvi idbnic com a mecanisme dominant en la

retencié de Sb.

Pilarski i col-laboradors [41] van modelitzar la sorcié de Sb en acids humics mitjangant una isoterma

de Langmuir. Els autors estudien I'efecte del pH i la preséncia de NaCl en el grau de sorcio.
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Tighe et al. [42] estudien la interaccio de Sb(V) amb 2 sols acids (pH<4), hidroxid de ferro (ll1) amorfe i
acid humic. Els autors també utilitzen I'aproximacié de la composicié generalitzada i ajusten els
resultats dels experiments en batch mitjangant isotermes de Freundlich. En el cas de I'acid humic, els
autors també observen una disminucié del grau de sorci6 amb I'augment del pH. En el cas de la
interaccié amb Fe(OH); amorf, els autors observen una retencié notable del Sb de la mateixa manera
que en els sols. Els autors proposen un mecanisme d'adsorcié especific descartant també la proposta
del bescanvi de Thanabalasingam i Pickering [40] perd fan notar la necessitat d'experimentar amb

canvis en la forga idnica per elucidar més conclusions sobre el mecanisme dominant.

Watkins i col. [43] també observen una gran retencié de Sb per part de goetita sintética. Els autors
ajusten les isotermes experimentals d'adsorci6 en goetita sintética mitjancant isotermes de
Freundlich. Leuz i col. [44] també observen una gran afinitat de Sb per part d’aquest mineral a pH

inferiors a 7 i proposen un mecanisme d’adsorcié basat en complexe superficial bidentat.

Nakamaru i col. [45] estudien la mobilitat de Sb (lll) en sdls agricoles mitjan¢ant experiments batch.
Els autors observen coeficients de particid (K,) entre 1 i 2065 dm3-kg'1. Els autors observen els
coeficients de particid meés elevats en aquells sols amb major quantitat d’oxids de Fe i Al i amb un pH
més baix demostrant que aquestes fases minerals sén un dels principals factors que controlen la

mobilitat de Sb en sols.

Lintschinger i col. [46] estudien la mobilitat d'Sb en sodls contaminats per la industria de produccié de
compostos d’antimoni. Tot i que els autors consideren baixa la mobilitat d’aquest element, els lixiviats
amb aigua dels sols contenen concentracions de Sb entre 80 i 160 pg-dm'3, molt superiors als actuals
limits legislatius. Els autors també apunten als Oxids de Fe i Al com a principals reguladors de la
mobilitat d’'Sb. Meima i col. [47] també conclouen una gran capacitat sorptiva d’aquestes fases i un

increment de la capacitat sorptiva de les cendres d’incineradora.

Johnson i col. [48] estudien la mobilitat d’antimoni en sols de camps de tir. L’antimoni metal-lic present
a les bales s’oxida per l'accié ambiental i pot arribar a les aiglies subterranies. Els autors també
apunten a les fases de Fe com a principals reguladors de la mobilitat d’aquest element. Posteriorment
Scheinost i col. [49] identifiquen, mitjangant técniques d’absorcié de raig-X (XAS), Sb(V) adsorbit a
Oxids de Fe i antimoni metal-lic com a principals espécies de Sb en els sols estudiats per Johnson i
col. Conclusions similars observen Takaoka i col. [50] en sdls contaminats a les proximitats d’una

foneria.

Tot i que sembla clar que els Oxids de Fe presenten una gran capacitat sorptiva de Sb i que son els
principals reguladors de la mobilitat de Sb en sdls, la literatura presenta una manca d’estudis de
retencio i mobilitat de Sb en sols, especialment en condicions de pH superiors a 7. Aquesta revisio
bibliografica posa de manifest la necessitat d’estudis que aprofundeixin en aquesta interaccié i els

mecanismes que la regulen. Es necessari aportar evidéncies, mitjancant I'experimentacié, que
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responguin les preguntes relacionades, per exemple, amb la cinética que governa la interaccié de
'antimoni amb les diferents fases del sol. També es necessari verificar I'aplicabilitat dels models

obtinguts a partir d’experiments batch a sistemes experimentals més similars a sistemes reals.

3.2 Objectius

El present capitol t&¢ com a objectiu genéric I'estudi de la interaccié de Sb(V); com a estat d’oxidacio
predominant d’antimoni en condicions oxiques amb sols naturals d’origen carbonatic (pH > 7);
utilitzant 'aproximacié de composicié generalitzada:

1) Estudiar la cinetica de sorcié de Sb(V) en sols calcaris mitjangant experiments batch.

2) Estudiar 'equilibri de sorcié de Sb(V) en sols calcaris i els parametres que l'influeixen mitjangant

experiments batch.

3) Estudiar I'aplicabilitat dels resultats obtinguts a partir d’experiments batch per predir la mobilitat

d’antimoni en sistemes en columna.

3.3 Materials

3.3.1 SoIs

Els sols utilitzats per estudiar la mobilitat de I'Sb(V) es van recollir de la comarca del Bages seguint el
mateix procediment descrit al capitol 2. Corresponen a sols no alterats per cap activitat

antropogenica. La Figura 3-2 mostra la localitzacié de les mostres utilitzades.

[ |Pleistoce 2 conglomerats
Holocé |1 graves
gresos
1 guixos
f lutites

% margocalcaries

Figura 3-2. Localitzaci6 a la comarca de Bages de les mostres de sol utilitzades per a realitzar els experiments

Les mostres es van preparar seguint el mateix procediment descrit al capitol anterior. Després d’'un

assecatge a 40°C es va descartar la fraccié > 2mm.
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3.3.2 Caracteritzaci6 fisico-quimica del sols

Les mostres estudiades es van caracteritzar mitjangant difraccié de raigs-X (XRD) (Annex I, Figures I-
1 a I-8). També es va determinar el pH, el contingut de carbonats, la pérdua de pes a 104 °C i la

pérdua de pes a 400 °C mitjangant els métodes descrits en el capitol 2.

El contingut de Fe “actiu” o “amorfe” es va determinar mitjangant I'extraccié amb oxalat d’amoni acid
en la foscor [61]. Breument, 0.25 g de sol molturat fins a un tamany de particula inferior a 100 ym, es
van introduir en un tub de centrifuga de 30 cm™. Al ser sols amb un alt contingut de carbonat, es va
introduir 15 cm™ d’acetat d’amoni (CH3;COONH,) 1.0 mol-dm ajustat a pH 5.5 amb hidroxid d’amoni
(NH,OH) al tub i es va deixar reaccionar. Al cap d’'una hora es va reajustar el pH a 5.5 amb 'addicié
d’acid acetic (CH3;COOH) i es va repetir el procés fins que el pH es va mantenir constant entre
addicions. El sol es va rentar i centrifugar dues vegades per retirar el Ca dissolt i es va deixar assecar
a laire. Seguidament es van afegir 15 cm™ d'oxalat d’amoni ((NH4).C,04) equilibrat a pH 3 amb
NH,OH i HCI i es va situar el tub tapat en un agitador situat en la foscor una cambra termostatizada a
25 °C. Al cap de 2 h es va centrifugar la mostra i es va recollir el sobrenadant per determinar-ne la

concentracio de Fe i Al mitiangant ICP-MS.

Cal remarcar que, tot i que el métode es valid per extreure el Fe “amorfe”, no és del tot correcte per
extreure I'Al de les fases poc ordenades [562]. Tot i aix0, s’ha utilitzat aquest métode per a la
determinacié semiquantitativa del contingut d’Al per permetre la intercomparacié dels resultats

obtinguts en els experiments de sorcio.

3.4 Metodologia Experimental

3.4.1 Experiments en série

Per realitzar els experiments en seérie es van utilitzar tubs de PE de 30 cm?. Les dissolucions de
partida de Sb(V) es van preparar a partir de KSb(OH)s (VWR). La forca idnica es va fixar en tots els
experiments a 0.01 mol-dm™ mitjangant una dissolucié de NaClO4-H,O (Scharlau). Els experiments es
van dur a terme en un agitador rotatori a 30 rpm dins d’'una cambra termostatitzada a 25 £ 0.1 °C
(Selecta). Per separar la fase liquida de la fase solida es van utilitzar filtres d’un sol Us d’acetat de
celllulosa amb un tamany de porus de 0.45 pm. El pH final de les dissolucions es va mesurar
mitjangant un eléctrode combinat de vidre i Ag/AgCl (Crison 52 02) préviament calibrat. La

concentracié de Sb a les dissolucions es va mesurar amb ICP-MS utilitzant Rh com a patré intern.

Per estudiar la cinética de sorcid i desorcié de Sb(V) en sols es van utilitzar, aproximadament, 0.5 g

de sol. La solucié de partida contenia una concentracio inicial de Sb(V) de 10" mol-dm™ i la forca
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ionica es va fixar a 0.01 mol-dm™. Pels experiments amb una durada inferior a 5 h, la temperatura de
la dissolucio de partida es va estabilitzar préviament al seu contacte amb el sdl. Els tubs es van agitar

durant un temps determinat i seguidament, es va filtrar la dissolucio i es va mesurar el pH.

Les isotermes de sorcié de Sb(V) es van obtenir mitjangant un procediment similar. Aproximadament
0.5 g de sol es van posar en contacte amb dissolucions de concentracié variable de Sb(V) durant 10

dies. Seguidament es va filtrar la dissolucid i es va mesurar el pH.

3.4.2 Experiments dinamics

Per realitzar els experiments en columna es van utilitzar el muntatge experimental descrit a la Figura
3-2 i similar al proposat per Skaggs i col. [63]. Una quantitat determinada de sol (8-10 g) es va
empaquetar en una columna cromatografica de 10 mm de diametre intern amb camisa de refrigeracio.
L’aigua de refrigeraci6 es va mantenir a 25 °C durant tot I'experiment mitjangant un bany

termostatitzat.

Primerament, mitjangant una bomba peristaltica es va fer passar una solucié resident de NaClO,4 0.01
mol-dm per saturar el sol durant aproximadament una setmana. El volum de solucié que va passar

per la columna va ser sempre superior a 100 cops el volum de porus.

nosm\

CAMISA —
COLECTOR
FRACCIONS
 —
SoLUGt oo
BOMBA
PERISTALTICA

Figura 3-3. Disseny experimental dels experiments en columna

Un cop equilibrat el sol, es va fer passar una dissolucié desplacant de Sb 107 mol-dm™ i NaClO, 0.01
mol-dm per estudiar la retencié de Sb per part del sol. La sortida de la columna es va connectar a un
col-lector de fraccions que recollia una fraccié corresponent a 30 minuts d’experiment a cada tub. Al
cap d’aproximadament 3 dies, per estudiar la desorcié de Sb, es va tornar a connectar I'entrada de la
bomba peristaltica a la solucié resident. Passats 3 dies més, per determinar les propietats
hidrauliques de la columna, es va fer passar una solucio de 10 mol-dm™ de NaBr i 0.01 mol-dm™ de

NaClO,. Es va mesurar el pH de cada 10 fraccions recollides per verificar I'estabilitat de la columna.
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Seguint les recomanacions de Skaggs i col. [63] es va escollir Br com a tragador per ser un anié amb
una concentracié de fons baixa i amb una retencié molt baixa per part del sol. El seu analisi es va dur

a terme mitjangant ICP-MS.

La determinacié del cabal o flux volumeétric (J,) es va realitzar al final de cada experiment mitjangant
gravimetria d’'un volum de dissolucié corresponent a 30 minuts i considerant una densitat ideal de 1 kg
H,O-dm™. El volum mort (V) del sistema experimental també es va determinar per pesada de la
dissolucié continguda dins els tubs del sistema. A partir de J,, i V,, es va calcular el temps mort (z,) a

partir de la seglient equacio:

$
1]

g& |§w
w

Per corregir I'efecte del volum mort, ¢, es va restar del temps corresponent a cada tub abans

d’analitzar les dades. El temps corresponent a cada tub (¢;) va ser doncs:

_ :30:60

t; Im

2

(3.2)

on, i és el nUmero de mostra.

3.4.3 Métodes de calcul

Els calculs d’especiacié quimica es van realitzar amb el programa PHREEQC [54] que permet el
calculc geoquimic de dissolucions aquoses a baixa temperatura. En el cas de I'especiacié de
’antimoni en fase aquosa, I'espécie predominant en condicions Oxides a pH a partir de 3 és I'anio
Sb(OH)e (Figura 3-1).

Per agilitzar els calculs en el cas dels models de transport, i tenint en compte el diagrama de
predominancia de la Figura 3-9 s’ha considerat que I'iinica espécie en dissolucié de Sb és Sb(OH)g".
Els calculs d’especiacio realitzats amb el programa en el rang de pH estudiat (pH = 5-9), suposant
que el sistema experimental estava equilibrat amb aire i utilitzant la base termodinamica recopilada
per Filella i May [27], van predir que més de un 99% del contingut total en Sb estava en forma de
Sb(OH)s .

El calcul dels parametres hidraulics dels sistemes en columna es va realitzar mitjancant el codi

CXTFIT [55] incorporat en el programari STANMOD [56]. Les simulacions de transport de solut es van
realitzar amb el programa PHAST [57] que permet I'acoblament amb el programa PHREEQC per
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calcular I'equilibri quimic involucrat en el sistema. Mitjangant un algorisme d’elements finits, aquest
programa és capa¢ de simular el transport de soluts a través d’elements en tres dimensions.
D’aquesta manera, es van definir el sistemes estudiats com una columna de sol de longitud igual a la

utilitzada en el laboratori i dividida en 100 cel-les d’igual longitud.

3.5 Resultats i Discussio

3.5.1 Caracteritzacié dels sols

L’annex | mostra els espectres de XRD dels sols estudiats. Com es pot observar, els sols estudiats
presenten minerals carbonatics (calcita i dolomita) caracteristics de la zona geografica estudiada.
Aquest fet es reflecteix en el pH lleugerament alcali observat en la majoria de mostres i en el

contingut de carbonats.

Taula 3-1. Caracteritzacio fisico-quimica de les mostres de sol estudiades

Fe (Oxalat) Al (Oxalaty CaCO3 Pérduaa104°C Peérdua 400 °C

Mosta “lgkg]  lgKg]  [%] (%] %] PH
1 0.52 0.33 36 0.5 2.5 7.6
2 1.48 0.28 22 3.0 4.2 7.6
3 0.84 0.34 24 1.6 5.1 7.7
4 0.35 0.17 21 10.2 5.0 7.7
5 0.82 0.36 31 0.5 6.2 7.4
6 1.91 0.81 10 0.9 9.6 7.0
7 0.41 0.16 46 1.0 3.1 7.8
8 0.95 0.16 10 2.4 7.5 7.2

D’altra banda també cal destacar I'elevada la pérdua de pes a 400 °C de les mostres 6 i 8, fet que es
pot assimilar a un alt contingut de matéria organica. Aquests resultats concorden amb el contingut de
carbonats i el pH, amdds valors els més baixos observats en el conjunt de mostres.

3.5.2 Experiments Batch

3.5.2.1. Cinetiques de sorcio

La majoria de processos quimics que ocoérren al sol depenen del temps de reaccié. Per entendre
plenament la interacci6 de Sb amb les diferents fases del sol és important conéixer la cinética

involucrada en el procés.

Deixant de banda els processos quimics, els fenomens de transport juguen un paper important en la

velocitat global d’un procés quimic ambiental. En el cas de la interaccié entre elements traga i fases
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solides minerals, un gran nombre de processos de transport poden afectar la velocitat de les

reaccions quimiques:

(1) transport a la fase liquida: rapid i eliminat mitjangant I'agitacio
(2) transport a través de la capa de liquid a I'interficie liquid-solid
(3) transport en els macroporus plens de liquid

(4) difusio del sorbent a través dels macroporus de la superficie
(5) difusio del sorbent a través dels microporus

(6) processos de difusio a través del solid

D’altra banda, la composicié del sol, també pot afectar drasticament la velocitat d’'un determinat
procés. Per exemple, les reaccions de sorcié sén generalment més rapides en minerals argilosos com
la caolinita i les smectites que en la vermiculita i les miques. El fet que les primeres tinguin llocs (sites)
relativament disponibles per a la sorcid i que els sites entre les capes de les segones estiguin parcial

o totalment ocupats alenteix notablement la reacci6 de sorci6é en aquests ultims.

En general, la sorcio-desorcié de metalls, oxoanions, radionuclids i compostos organics en el sol, son
notablement lents i solen estar controlats per fenomens de difusié dins dels macroporus dels minerals
i les substancies humiques, la retencié en sites de reactivitat variable, i la nucleacié/precipitacié

superficial [1].

Es per aixd que cal diferenciar entre la cinética quimica i la cinética global d’'una reaccié. La primera
es pot definir com la investigacio dels graus de reaccié quimica on el transport no és el factor limitant.
L’estudi de la cinética quimica en el sol és molt dificil ja és gairebé impossible eliminar els fenomens
de transport degut al gran nombre de fases minerals diferents que el composen i a I'enorme
heterogeneitat d’aquest compartiment ambiental. En el present estudi, s’han utilitzat experiments en
série o0 batch que consisteixen en posar I'adsorbent i 'adsorptiu en un mateix tub i agitar-los durant un
temps determinat per, posteriorment, separar i analitzar la fase liquida. El principal inconvenient
d’aquestes técniques és l'agitacié. Una agitacié massa lenta implica un grau de reaccié limitat i
aparicié de fendmens transferéncia de massa. Una agitacié6 massa rapida, en canvi, pot implicar
canvis en la superficie de les particules. A més, I'agitacié no exclou totalment la difusio, fet que
implica la preséncia de fenomens de transport i, per tant, s’'observa la cinética global de la reaccié
[58].

Amb l'objectiu de determinar el temps necessari per assolir I'equilibri, es va estudiar la cinética de
sorcio de Sb amb els sols estudiats. Els tubs amb sol es van deixar equilibrar amb una solucié de Sb
durant 1h, 5 h, 15 h, 24 h, 2 d, 4 d i 7 dies. Seguidament es va filtrar la fase liquida i es va analitzar la
concentracié final de Sb mitjangcant ICP-MS. La concentracié a la fase solida es va determinar

mitjangant la seguent férmula:
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q =MV

; (3.3)
m

On ¢, és la concentracio a la fase solida després d’un temps ¢ (mol-kg'1), C, la conentracio inicial a la
solucié de partida (mol-dm'3), C; la concentraci6é a la fase liquida després d’'un temps d’equilibri t
(mol-dm'3), V el volum de la fase liquida (dm'3) i m la massa de sol (kg).

La Figura 3-2 mostra els resultats dels experiments d’estudi de la cinética de sorcio.

50

Sb adsorbit (%)

0 1 2 3 4 5 6 7 8
t (dies)

Figura 3-4. Evolucié de la concentracié sorbida en els sols estudiats en funcié del temps. La concentracié sorbida esta referida

en percentatge a C, (10”° mol-dm™).

Com es pot observar, la reaccié de sorcid és significativament lenta, no assolint I'equilibri en un temps
inferior a 7 dies. Aquest resultat no concorda amb els temps d’equilibri utilitzats per Tighe i col. [42],
en I'dnic estudi present a la literatura en qué s’ha estudiat la interaccié entre Sb(V) i sdls naturals. Els
autors van utilitzar temps d’agitacié de 24 h per estudiar la retencié de Sb(V) per part d’hidrosols
redoxics sulfurics. Els autors basen la decisio en el temps d’equilibri amb estudis previs de sorcié de
Sb(V) amb acids humics [41] i amb oxi-hidroxids de Mn, Fe i Al [40].

Segons la Australian Soil Classification (ASC) [59] els sols utilitzats per Tighe i col. sén sols amb un
pH inferior a 4 causat per l'oxidiaci6 de materials sulfdrics, generalment FeS,. Tot i que les
caracteristiques geoquimiques son completament diferents als sols utilitzats en aquest estudi, la
fraccio dels sols utilitzada (<2mm) és la mateixa. Observant els resultats, sembla que els temps

d’equilibri utilitzats per Tighe i col. permeten la sorcié gairebé total del I'antimoni present en dissolucio
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a pH inferiors a 4. Aix0d, juntament amb el fet que els sols utilitzats sempre retenen fraccions superiors

al 80 % de I'antimoni en dissolucio (pH < 7), fa pensar que els experiments havien assolit I'equilibri.

D’altra banda, els sols de Tighe i col. contenien aproximadament 95 g-kg'1 de Fe extraible amb oxalat
d’amoni. Si aquest Fe format per fases no cristalines (principalment ferrihidrita (Fe,O3)) és el principal
responsable de la retencio de I'antimoni en els sols estudiats, sembla ldgic pensar que el nombre de
sites disponible era molt superior en el cas dels sols australians i que la cinética fds considerablement
més rapida. Es més, els autors utilitzen una relacié solid-liquid de 0.04 kg-dm'3 en els experiments de
sorcid, mentre que la relacié solid-liquid dels experiments del present estudi va ser de 2.5-10° kg-dm
®. Tenint en compte el contingut de Fe extraible amb oxalat dels sols d’'ambdods estudis, la diferéncia
en el contingut de fases amorfes de Fe amb sites disponibles per a la sorcié en els experiments és
encara més important. Tighe i col. tampoc doénen referéncies de la velocitat d’agitacié utilitzada,
parametre que és clau en la cinética de sorci6 ja que pot afectar considerablement al transport del

sorbent fins als sites [1,60].

Els resultats obtinguts concorden amb Leuz i col. [44]. Aquests autors van utilitzar temps d’equilibri de
7 dies per estudiar la retencié de Sb(V) per part de goetita sintética (a-FeOOH), un oxid de Fe cristal‘li
present al sol en quantitats abundants. Els autors basen I'eleccié del temps d’agitacié en resultats

d’estudis prévis dels quals no aporten detalls, amb I'excepcié de la velocitat d’agitacié (125 rpm).

Aquest resultat, concorda amb el temps d’equilibri observat en el present estudi i posa en dubte el
temps d’equilibri utilitzat per Tighe i col. ja que els experiments de Leuz i col.també es van dur a terme
a un pH de 3. L’unica explicacié plausible seria que la fase predominant de Fe en els sols de Tighe i
col. fés ferrihidrita i que la sorci6 en aquesta fase fés, degut a la seva poca cristal-linitat,

considerablement més rapida que en fases més cristal-lines com la goetita.

3.5.2.2. Models cinétics

La literatura presenta un elevat nombre d’equacions per descriure la cinética dels processos quimics
que ténen lloc al sol. D’entre aquests, s’ha intentat ajustar les dades als models de primer ordre,

pseudo-segon ordre, elovich i difusid parabolica [60,617].

Tenint en compte la seglient reaccié genérica:
ad + bB — yY +zZ (3.3)

La velocitat de reacci6 és proporcional a la producte de poténcies de A i B i/o altres espeécies. En
general la velocitat de reaccio es pot descriure en funcié de la disminuci6 de la concentracié de

reactants o 'augment de la concentracié de productes per unitat de temps. Aixi doncs:
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d[Y/dr __d[A]ldr
Y

= k[A1"[BY (3.4)

D’aquesta manera es defineix la reaccié de primer ordre com:

d[Y]/ dt
dntde_ ky[A] (3.5)

| la seva forma integrada i linealitzada des de ¢ = 0 fins a t = ¢ amb les condicions inicials /4 /=y =

[A]o.
—In[A]+In[4], = Akt (3.6)
On [A] és la concentracio inicial de A. En els processos de sorcié aquesta equacié esdevé:
—InC, +InC, =kt (3.7)

Molts autors han utilitzat 'equacié de primer ordre per descriure reaccions corresponents a processos
del sol (veure [60] pag 14).

Lagergren va proposar un model per explicar la cinética dels processos de sorcié basat en la

capacitat de sorcio del solid:

d
% —k (9, -4, (3.8)

On ¢, és la concentracié a la fase solida un cop assolit I'equilibri. Integrant amb les condicions inicials

qo=10,q,=tdesde t = Ofins at = ¢, obtenim:

log(g, —¢,) =log(q,) - K 't (3.9)
¢« ‘7 2.303

En general, els diferents autors coincideixen en quée 'origen de I'equacié de pseudo-primer ordre
(també anomenada model de Lagergren) esta relacionada amb el model cinetic en el qual la reaccié a
la superficie (p.e. la transicié de I'estat lliure a I'estat adsorbit) és el mecanisme que controla la
velocitat del procés d’adsorcio [62]. Nombrosos estudis proposen I'equacio de pseudo primer ordre

per descriure la cinética de sorcié de metalls per sols i fases pures [617].
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Comparant el model de Lagergren amb el model de primer ordre, sembla clar que el primer descriu
I'adsorciéd en només un tipus de sites i sembla logic proposar un model que expliqui la sorcié en dos
tipus de sites diferents. Seguint aquest raonament, Ho i McKay [61] van desenvolupar un model per
descriure les dades experimentals de processos de sorcié en fases solides naturals. L’expressio del

model de pseudo-segon ordre és la seglent:

d
§=kp2(qe —q,)’ (3.10)

| la seva forma integrada i linealitzada:

t 1 N 1 ;
- = —_ 3.1
Qt kpzlqez qe ( )

Els autors, apliquen satisfactoriament el seu model en sistemes on el model de pseudo-primer ordre
s’ajustava correctament a les dades experimentals al principi de la reaccié pero se’n desviaven al cap
d’'un temps determinat. Aquest model ha estat utilitzat posteriorment per descriure la sorcié de metalls

pesants en diverses fases naturals (p.e. [63-65]).

Tot i que I'equacié d’Elovich es va definir per descriure la cinética de la sorcié heterogénia de gasos
en superficies de solids [66], un gran nombre d’autors també I'han utilitzat per descriure la cinética de
sorcié de determinades substancies en el sol (veure [60] pags 22-23). Una forma d’aquesta equacio

tal i com s’aplica per descriure I'adsorcié de gasos a superficies solides és:

U _ o (3.12)
dt
i la seva forma integrada i linealitzada:
g, =@/ Y)IN(X 1Y)+ 1/ Y)In() (3.13)

On X'i Y son constants en un experiment donat

L’equacié de difusio parabdlica es pot utilitzar per determinar si processos de difusid controlen la
velocitat de reaccid. L’equaciéo es va derivar basada en la difusié radial en un cilindre on la
concentracié a la superficie del cilindre és constant. Una forma simplificada de I'equacié de difusio

parabolica es pot escriure com:
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2
r

(3.14)

tq ﬂl/z' -

1/2 2
Moy

lq, 4 (D]”Z 1 D
On D és el diametre del cilindre i 7 el radi. També ha estat utilitzada per varis autors per descriure la

cinética de reaccions en constituents del sol (veure [60] pag 27).

Tot i que aquests models han estat utilitzats ampliament a la literatura per descriure processos de
sorcié d’elements traga en el s0l o components d’aquests, p. e. [64,67,68], cal tenir en compte que la
conformitat de les dades amb un determinat model no implica que aquest sigui el millor ni que es

puguin proposar mecanismes basats unicament en aquest.

. 2 . .. .
La Taula 3-2 resumeix els valors de r~ obtinguts de la regressio de les dades experimentals amb els

models proposats

Taula 3-2. Parametres r” resultants de la regressio de les diferents formes lineals de les equacions cinétiques estudiades.

. . Pseudo- . Difusio
sol Primer ordre Elovich o
segon ordre parabolica
1 0.389 0.995 0.778 0.483
2 0.484 0.998 0.845 0.538
3 0.490 0.998 0.783 0.941
4 0.872 0.953 0.871 0.969
5 0.858 0.998 0.941 0.969
6 0.863 0.997 0.866 0.961
7 0.340 0.997 0.682 0.480
8 0.412 0.996 0.768 0.472

Observant els grafics de regressio lineal i els valors de 7~ obtinguts, el model que millor descriu el

sistema estudiat és el de pseudo-segon ordre. La Figura 3-5 i la Taula 3-3 mostren les prediccions del

model i els parametres obtinguts de la regressio lineal.

Com es pot observar, no s’observen diferéncies significatives entre la capacitat maxima de sorcié dels
sols estudiats (de 1.67-10™ a 2.28:10 mol-kg™"). Només la constant de velocitat del sol 4 presenta un
valor de la constant de velocitat (0.04 kg-mol'1-s'1) notablement inferior als altres (de 0.34 a 0.61
kg'mol™-s™). Davant de la falta de diferéncies significatives en la caracteritzacié dels sols, aquest fet

podria atribuir-se a la preséncia de fendmens de transferéncia de massa.
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Figura 3-5. Model de pseudo-segon ordre aplicat a les dades experimentals. Les linies corresponen a la prediccié del model i

els punts a les dades experimentals.

Tot i que el model aplicat és coherent amb un mecanisme cinétic cal tenir en compte que la
metodologia experimental aplicada (estudis en batch) no exclou que el model proposat estigui
descrivint un reaccio de velocitat aparent que vingui regulada per fenomens de transport tals com la
difusié. Si la metodologia experimental emprada hagués permés un bon contacte entre la fase solida i
la liquida i els fenomens de transport s’haguéssin pogut obviar des del punt de vista cinétic, el model
de pseudo-segon ordre proposat seria consistent amb el mecanisme de sorcié en Oxids de Fe
proposat per Leuz i col. [44] i Scheinost i col. [49]:

Fe(OH), + Sh(OH)s <> FeO>Sh(OH), (3.4)

Taula 3-3. Parametres del model de pseudo-segon ordre aplicat a les dades experimentals

sol d. kp2
(mol-kg-1) (kg-:molt-s1)
1 1.67E-03 0.59
2 1.83E-03 0.34
3 1.91E-03 0.54
4 1.99E-03 0.04
5 2.05E-03 0.49
6 2.28E-03 0.48
7 1.74E-03 0.61
8 1.97E-03 0.41

No obstant aixd, com es discuteix més endavant en el mateix capitol, es necessiten més evidéncies

per concloure quines son les reaccions elementals implicades en la sorci6 de Sb en els sols estudiats.
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3.5.2.3. Isotermes de sorcio

Generalment, els fenomens de sorcié es descriuen mitjangant la relacid entre lactivitat o la
concentracio en equilibri de I'adsorptiu i la quantitat d’adsorbat a la superficie d’'una fase solida a una
temperatura constant (isoterma). Tot i aix0, les isotermes de sorcié sén meres descripcions de dades
macroscopiques i no proven cap mecanisme de reaccid. Per aixd cal tenir en compte que la
descripcid de dades experimentals a partir d'isotermes de sorcid no indica que I'adsorcié sigui I'dnic
fenomen que té lloc, sind que el terme sorcidé inclou també la precipitacié superficial, la substitucio
isomorfica i la polimeritzacid i per tant, aquests fenomens poden també tenir lloc paral-lelament a
I'adsorcio.

Mitjangant experiments batch es va determinar la retencié de Sb(V) per part dels sols estudiats. La
Figura 3-6 mostra els resultats d’aquests experiments. El pH final de les mostres oscil-lava entre 7.4 i

7.9 i no va variar més de 0.2 unitats en les mostres corresponents a un mateix sol.

4.5E-03

4.0E-03 |
3.5E-03
3.0E-03 |
"o 2.5E-03 |

2.0E-03

de (MoOl-k

1.5E-03 -
1.0E-03 -
5.0E-04 -

0.0E+00 ‘ \ ‘ ‘ ‘

0.0E+00 2.0E-04 4.0E-04 6.0E-04 8.0E-04 1.0E-03 1.2E-03
C, (mol-dm?)

Figura 3-6. Resultats dels experiments batch d’estudi de la variacio de la concentracié a la fase solida amb la concentracio a la

fase liquida.

Com es pot observar, tots els sols presenten el tipus d’isoterma L, amb un pendent decreixent a
mesura que la concentracid creix ja que el nombre de sifes vacants decreix a mesura que es van
cobrint. Aquest tipus de comportament es pot descriure per la gran afinitat de I'adsorptiu per part de

'adsorbent a concentracions baixes, afinitat que decreix a mesura que la concentracié s’incrementa

],

Tot i que s’observa que la capacitat sorptiva dels sols disminueix a mesura que augmenta la
concentracié en equilibri a la fase aquosa (el pendent de la corba ¢.-C, disminueix), no s’ha arribat a
la saturacié dels soOls ja que concentracions superiors a 10" mol-dm™ de Sb en la fase aquosa

implicaven la precipitacié de sals inorganiques.

123



Mobilitat d'antimoni en sols naturals

Recentment, Johnson i col. van determinar el producte de solubilitat de Ca[Sb(OH)gl, (Kso =
[Ca*"|[Sb(OH)sT* = 107%%°) [48]. Mitjangant el codi PHREEQC amb la base de dades termodinamica
Minteq.v4 [69] es va realitzar una simulacié aproximada de la concentracié Ca present a la dissolucié
resultant de I'equilibri amb calcita (identificada en els espectres de difraccié de raigs-X de totes les
mostres) en el pH més baix observat en els experiments batch. La concentracio de Ca* predita va ser
d’aproximadament 10 mol-dm™ fet que, segons la constant de solubilitat observada per Johnson i
col., implica una concentracié de saturacié de Sb(OH)s" d’aproximadament 510" mol-dm™. Es a dir,
segons els experiments de Johnson i col., els experiments realitzats estaven sobresaturats en
Ca[Sb(OH)g]..

Tot i aix0, en estudis batch de sorcio, si es mantenen les condicions experimentals constants i només
es varia la concentracio inicial de solut, s’observaria precipitacié quan, tot i augmentar la concentracio
inicial d’antimoni, C, no augmentés i si que ho fés ¢.. Tot i que segons la constant determinada per
Johnson i col. hi ha sobresaturacié del solid, no s’ha observat precipitacié fins a un valor de C,
superior a 10° mol-dm™ de Sb. D’altra banda, Johnson i col. no dénen detalls de la determinacio
experimental d’aquesta constant i, per tant, s’ha considerat oporti mantenir els punts amb valors de

C, inferiors a 10" mol-dm™.

Amb concentracions de partida de 107 fins a 10™ de Sb(V) a la fase aquosa, Tighe i col. [42] van
observar que els sols utilitzats retenien gairebé el 100% d’antimoni per sota de pH 5. Tot i que no van
realitzar experiments a pH similars als observats en el present estudi, la capacitat sorptiva dels sols
disminuia considerablement a partir de pH 6. En els experiments duts a terme per Leuz i col. [44]i els
detallats en el capitol també s’observen resultats similars estudiant I'efecte del pH en la sorcié de
Sb(V) en goetita.

Tot i aixd, Tighe i col. van realitzar els experiments amb sols acidics de naturalesa completament
diferent als del present estudi, en els quals la preséncia de minerals carbonatics fa que el pH
d’equilibri sigui sempre superior a 7. Aquest fet podria justificar que la retencié observada en els sols
del present estudi estigui compresa entre el 3 i el 30 % del total de Sb present en dissolucio, molt
inferior als valors observats per Tighe i col. amb concentracions de partida similars. A més, el fet que
aquest comportament també es repeteixi en els experiments de Leuz i col. amb goetita i els detallats
en el capitol 4, apunta cap als oxids de Fe com a la fase que controla la mobilitat de Sb en els sols

estudiats.

3.5.2.4. Models de sorcio

Per tal de modelitzar el comportament dels sols estudiats s’ha intentat ajustar les dades

experimentals obtingudes a diferents models. La falta de models especifics d’adsorcié de Sb(V) amb
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totes les fases presents en els sodls estudiats, conjuntament amb dificultat de caracteritzacié d’aquests
fa que sigui inviable I'aplicacié de models mecanistics per descriure les dades obtingudes. Per aixo
s’ha intentat obtenir els parametres de les isotermes de Freundlich i Langmuir mitjangant una

regressio lineal per minims quadrats.

La isoterma de Freundlich es va desenvolupar per descriure I'adsorcié de gasos i soluts i és un model

empiric de sorcié ampliament utilitzat també en sols [70]:
9, =K, -Cel/z (3.15)

On K és el coeficient de distribucié i n és un factor de correcci¢. Els parametres Ky i n es poden

obtenir a partir de la forma linealitzada de I'equacio i de les dades experimentals:
1
Ing, =InK, +7-In C, (3.16)

El prinicipal inconvenient de la isoterma de Freundlich és que els parametres K, i / no ténen un
significat fisic o quimic determinat i s’han de determinar experimentalment. Publicacions recents
sobre la sorcid de fenols en carbd activat i resines, suggereixen que el valor n esta relacionat amb les
propietats mol-leculars de I'absorbent i 'absorbat [71,72]. Tot i aix0, és dificil verificar aquesta relacio

en el present estudi degut a la heterogeneitat de les fases solides utilitzades.

L’equacié de Freundlich tampoc contempla un maxim de sorcié. El terme unic de I'equacié implica
que I'energia d’activacié en una superficie homogeénia és independent de la cobertura superficial, és a
dir, la capacitat sorptiva dels adsorbents és il-limitada. Aquest punt queda resolt amb I'equacié de
Langmuir desenvolupada, historicament, per descriure I'adsorcié de mol-lécules de gas en una

superficie plana [73].

q, =K,CT,

e max

I+ kC,) (3.17)

Que en forma lineal esdevé:

C.lq, =UKT, +C.IT,, (3.18)

max

En el cas de sorcié d’espécies dissoltes en fases solides, el model de Langmuir es correspon a la

seglient reaccié genérica:

K -t
4]

X+ Ao XA (3.19)
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On {XA} correspon al nombre de sites ocupatal nombre de sites disponibles i /4] a la concentracio

d’adsorbat. Alguns autors, identifiquen el parametre I,,,, com el nombre maxim de sites i, per tant,

com la capacitat maxima de sorci6 per unitat de superficie del solid.
Les assumpcions de Langmuir quan va desenvolupar el model eren:

- L’adsorci6 té lloc en superficies planes que tenen un nombre limitat de sites idéntics que
nomeés poden retenir una mol-lécula

- L’adsorcio6 és reversible

- No hi ha moviment lateral de les mol-lécules a la superficie

- L’energia d’adsorcio és idéntica per a tots els sites i no depen de la cobertura superficial i no

hi ha interaccioé entre les mol-lécules d’adsorbat.

La majoria d’aquestes assumpcions no es compleixen en els sols, fet que obliga a fer servir 'equacié
de Langmuir amb finalitats merament qualitatives i descriptives i no inferir-ne detalls dels mecanismes
que governen el procés. Tot i aixd, nombrosos autors han utilitzat la isoterma de Langmuir per

descriure processos de sorcié en sols (p.e. [74,75]).

Redlich i Peterson també van desenvolupar una isoterma de tres parametres i que involucra

caracteristiques de la isoterma de Langmuir i la de Freundlich [76]:
q,=AC,I(1+ BC*) (3.20)

En aquest cas, no existeix una forma lineal de I'equacid, fet que implica la utilitzacié de métodes no-
lineals de regressi6. Amb la finalitat d’obtenir els parametres que millor s’ajusten a les dades

experimentals, s’ha utilitzat les eines incloses dins el programari MATLAB.

La Taula 3-4 mostra els valors dels coeficients de regressio resultants de la regressio dels parametres

de les diferents isotermes i les dades experimentals. Seguint les indicacions de Ho [77], s’ha
considerat oportu incloure el coeficient ;(2 per analitzar I'ajust dels models proposats a les dades

experimentals. Aquest coeficient es calcula com:

=) o Temt (3.21)

_ 2
Zz Z (q. qqe,m)

on ¢.. és el valor de la concentracié a la fase sdlida (mol-kg'1) predit pel model a la concentracio

d’equilibri a la fase aquosa (C,) que experimentalment déna una concentracié a la fase solida ¢..
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Taula 3-5. Comparacio dels coeficients de regressio r? i)(2 resultants de I'ajust dels tres models empirics d’isotermes estudiats

a les dades experimentals.

Freundlich Langmuir Redlich-Peterson
r x r x r x

0.984 2.83E-04 0409 7.08E-04 0.917 3.39E-01
0.989 1.47E-04 0.888 6.05E-03 0.966 3.69E-01
0.988 2.32E-04 0.935 2.19E-03 0.936 3.52E-01
0.983 1.70E-04 0.988 1.19E-01 0.860 2.00E-01
0.990 2.37E-04 0.895 4.68E-03 0.957 4.55E-01
0.996 1.49E-04 0.903 3.67E-03 0.977 6.61E-01
0.978 3.40E-04 0.705 5.39E-04 0.930 2.93E-01
0.961 8.31E-04 0.949 1.57E-01 0.829 3.78E-01

O N OO O A W N

Com es pot observar, els millors valors tant del coeficient * com del valor ° s’obtenen per a la
isoterma de Freundlich. Es important destacar de la Taula 3-6, el fet que la utilitzacié unica del
coeficient de determinacié r* porta a conclusions dubtoses ja que, tot i que aquest coeficient és
superior en gairebé tots els casos pel model de Redlich-Peterson respecte el model de Langmuir,
graficament es pot comprovar que el model de Langmuir s’ajusta molt millor que el de Redlich-
Peterson a les dades experimentals en el rang de concentracions estudiat (Figura 3-8). La definicid
del coeficient de determinacié * implica que en el cas de jocs de dades en qué la variable
independent pren valors en un rang que abarca diferents ordres de magnitud, aquest valor esta
notablement condicionat per la desviacié entre el model i les dades experimentals en els valors més
elevats de la variable dependent. La solucié recau en fer servir coeficients que mesurin la desviacié
relativa entre el valors proposats pel model i les dades experimentals o bé utilitzar métodes de

regressio on el pes de cada mostra estigui condicionat en funcié del seu ordre de magnitud.

La Figura 3-7 mostra les prediccions del model de Freundlich en el rang experimental estudiat. Com
es pot observar, el model prediu correctament els valors experimentals obtinguts. La Taula 3-7 mostra
els parametres K, i / de la isoterma de Freundlich obtinguts per als sols estudiats. Els parametres n
observats son molt similars en tots els casos i només hi ha una lleugera variacio entre els valors de K,
observats per als diferents sols que, en aquest cas, és proporcional a la capacitat de retencié de Sb
de les diferents mostres. El sol 6 presenta el valor més elevat de K,; fet que podria ser atribuible a
I'elevat contingut de matéria organica d’aquest sol. Els valors de K, observats son molt inferiors als
que van observar Tighe i col. (85-1230 L-kg'1). La diferencia entre el contingut de Fe amorf i el pH dels
sols d’ambdos estudis podria ser una explicacié plausible d’aquesta diferéncia i aportaria més

evidéncies a la hipotesi que els oxids de Fe controlen la mobilitat d’Sb en els sols estudiats.
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Figura 3-7. Model de Freundlich aplicat a les dades experimentals. Les linies corresponen a les prediccions del model i els

punts als valors observats experimentalment.
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Figura 3-8. Model de Redlich-Peterson aplicat a les dades experimentals. Les linies corresponen a les prediccions del model i

els punts als valors observats experimentalment.

Taula 3-7. Parametres resultants d’ajustar les dades experimentals a la isoterma de Freundlich

Kf |
17 054 1.22
2 064 125
3 055 1.28
4 026 1.31
5 077 127
6 145 122
7 048 1.25
8 059 1.29

Observant la relacio entre els valors de K, i n obtinguts i els diferents parametres fisico-quimics de les
mostres, s’obtenen resultats significatius. La Taula 3-8 mostra els valors dels coeficients de correlacio
i la probabilitat (p) d’obtenir una correlacié tan gran com la obtinguda de forma aleatoria quan

realment no hi ha correlacié. En general se sol agafar el criteri d’afirmar que hi ha correlacié quan els

129



Mobilitat d'antimoni en sols naturals

valors p son inferiors a 0.05 i, per tant, el resultat és estadisticament significatiu. Els valors de K,
observats presenten una correlacio positiva amb el contingut de Fe i Al extraibles amb oxalat (Taula
3-8). També s’observa una correlacio significativa amb la pérdua de pes a 400 °C. D’altra banda, no
s’observa cap correlacié entre els parametres fisico-quimics dels sols estudiats i els valors [ resultants

de la regressio entre les dades experimentals i el model de la isoterma de Freundlich.

Taula 3-8. Coeficients de correlacié (R) i valors p entre els parametres obtinguts de la isoterma de Freundlich.

Coeficient de correlacio Valor p

K, 1 Ky I
Fe-oxalat 0.85 -0.44 0.007 0.272
Al-oxalat 0.94 -0.61 0.001 0.105
CaCO03 -0.44 -0.23 0.272 0.592
Pérdua a 104 °C -0.50 0.68 0.208 0.063
Pérdua 400 °C 0.74 0.05 0.036  0.901
pH -0.81 0.26 0.014 0.542

Aquestes correlacions no son d’extranyar si tenim en compte que els grups funcionals de les fases de
Fe i Al, especialment els hidroxils en el cas dels oxids i hidroxids, juguen un paper important en la
retencié d’ions mitjangant processos d’adsorci6. També la matéria organica presenta capacitats
sorptives degut a la seva gran area superficial i als grups funcionals presents (carboxils, quinones,
fenolics i enolics) i sembla que influeix en la retencié de Sb(V). De fet, Leuz i col. [78] ja van observar

una gran afinitat entre la goetita i Sb(V) per sota de pH 8, amb el maxim de sorcié per sota de pH 6.

D’altres estudis també observen lafinitat de les substancies humiques presents en el sol per
'antimoni. Pilarski i col. [41] conclouen que els acids humics son capagos de retenir quantitats
significatives de Sb (lll). Tot i aixd, aquest comportament no es reprodueix en el cas de Sb(V), essent
limitada l'afinitat de I'acid humic estudiat amb aquesta espécie. Tighe i col. també observen aquest
comportament a pH inferiors de 7. No obstant, a pH similars als observats en els experiments del
present estudi, la retencié de Sb(V) present en dissolucio és gairebé nul-la, mentre que en el cas de
I'hidroxid de Fe amorf Fe(OH); és superior al 95% a pH 6.5 (el pH més elevat estudiat per Tighe i

col.).

Steely i col. [79] estudien 'associacié de I'antimoni amb les substancies humiques de sols procedents
de camps de tir i de cultiu d’orquidies. Utilitzant métodes d’extraccio selectiva, els autors caracteritzen
les substancies humiques dels sols i, tot i que observen que una part de I'antimoni esta associat a les
fraccions humiques dels sols, el seu estudi no presenta una caracteritzacié exhaustiva dels sols i

dificulta la interpretacio i comparacié dels resultats obtinguts.

Scheinost i col. també estudien la mobilitat i especiacié de I'antimoni procedent de municié en camps
de tir [49]. Els autors utilitzen técniques espectroscopiques de llum sincrotré (EXAFS i XANES) per
caracteritzar les espécies d’antimoni presents al sol. Tot i que els sols estudiats presenten una gran

variabilitat en termes de material mare, pH, contingut de matéria organica i concentracié de Sb, les
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uniques espécies observades en els sols estudiats son Sb(V) adsorbit a 0xids de Fe i Sb(0) metal-lic

procedent de les bales.

Mitsunobu i col. [22] també van estudiar mitjangant técniques espectroscopiques de llum sincrotrd
(EXAFS i XANES) I'especiacié de Sb en els sols sotmesos al drenatge acidic d’antigues mines. Els
resultats obtinguts concorden amb els de Scheinost i col. en qué l'antimoni s’observa en el sol

associat a les fases de Fe(lll).

La bona correlacio entre les K, obtingudes i el contingut de Fe i Al extraibles amb oxalat present al sol,
juntament amb les evidéncies d’estudis anteriors, fan pensar la mobilitat de Sb(V) en els sols
estudiats ve controlada principalment per les fases d’oxids de Fe. Aquest resultat és destacable ja
que, tot i que el pH d’equilibri observat en els experiments és lleugerament basic i la sorcio es veu

desafavorida [78], la capacitat de retencié dels sols carbonatics estudiats és considerable.

3.5.3 Experiments en continuu

El transport de la matéria en la fase liquida d’'un medi porods té lloc mitjangant processos d’adveccio i
dispersio-difusié. L'adveccid mou el centre de masses mentre que la dispersio i la difusié causen
'escampament de les particules al voltant d’aquest. Els efectes de la dispersio i la difusid sén
macroscopicament iguals perd, a nivell microscopic, la dispersié és causada per la diferéncia de
velocitats en un fluid que és mou i només té lloc amb la preséncia de processos advectius. La difusid,
en canvi, és causada per I'energia termocinética de les mol-lécules i la transferéncia de massa té lloc

a través de diferéncies en els potencials quimics.

Pel transport en medis porosos, la relativa importancia de la dispersié i la difusi6 depén de la
magnitud del flux advectiu. En general, la difusid6 domina a fluxes petits o a distancies curtes mentre
que la dispersié esdevé important a mesura que augmenta el flux. En molts sistemes naturals, la
dispersiéo domina I'escampament del solut, a menys que el flux advectiu sigui zero o molt petit. En
sediments saturats de llacs i oceans, els fluxes advectius solen ser molt petits, permetent a la difusié
dominar el procés de distribuciéo de mol-lécules. Els repositoris de residus artificials també sén un clar

exemple on la difusié controla el procés de transport.

En general, la dificultat d’estudiar els processos de difusio i dispersid per separat en sistemes reals,
porta a I'agrupacio dels coeficients de dispersié i difusié en un sol parametre anomenat coeficient de
dispersio hidrodinamic (D) [80]

Dh = Ddixpers[u + Dd(ﬁt.w'u (322)
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En general el transport unidimensional de soluts reactius en un s6l homogeni sotmesos a processos
de sorcio, degradacié de primer ordre i produccié d’ordre zero es pot descriure mitjangant el model de

adveccio-reaccio-dispersio (ARM) [55]:

0 0 oc
Z(Oc +p,-q)=—(6D, =x
81‘( ¢, +p,q) ax( o

- JWC) - Hlul .Cr - pb ',LIS q + 67/1 (‘x) + pb .7/5 (‘x) (323)

On ¢, és la concentracio resident o promitjada pel volum de la fase liquida, & és el contingut volumetric
d’aigua (porositat), J,, és el flux volumeétric d’aigua, p, és la densitat del sol, 1« i u, son els coeficients
de primer ordre per la degradaci6 del solut en la fase liquida i adsorbida, respectivament; y; i y, el
coeficient de produccié d’ordre zero per les fases liquida | adsorbida, respectivament; x és la distancia

it és el temps.

En el cas del transport reactiu estudiat, no es considera degradacié ni produccié de solut, ja que tota
la massa de Sb que es transporta es conserva, ja sigui a la fase liquida o bé adsorbida en el sol. Aixi

doncs, I'equacio anterior es veu resumida a:

0 0 oc
9O +p,q)=2(oD, %
8t( cr pb q) 8_}(‘( h ax

~J,C) (3.24)

Per determinar les propietats hidrauliques del sistema és necessari utilitar un solut que no estigui
present en el sistema i que no s’adsorbeixi en el sdlid, anomenat tracador. D’aquesta manera

I'equacioé anterior queda simplificada a:

0 0 oc
9 (0c)=2 (D, %
at( C}) ax( h a

X

~J,C) (3.25)

Coneixent, la longitud de la columna (L), J,, i incloent les condicions de contorn corresponents al
sistema és poden obtenir, a partir d’'una corba de ¢ en funcié de ¢ a la sortida de la columna (corba
breaktrough i utilitzant un algoritme de minims quadrats), la velocitat aparent de 'aigua (vi»0) i D;. En
el nostre cas, les condicions de contorn venen definides per I'abséncia de solut en el solid a I'inici de

I'experiment

¢ (x,0)=0

i un grad de concentracio [Br‘]=10’4 mol-dm™ a I'entrada de la columna a temps 0.
¢ (0,t<0) =0

¢ (0,t>0) = 10" mol-dm™
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Amb l'objectiu de validar I'aplicabilitat dels models desenvolupat a partir de les dades obtingudes dels
experiments en batch es van realitzar en columna amb els sols 1, 6, 7 i 8. Els sols 1 i 7 es van escollir

degut al seu alt contingut en carbonats i els sols 6 i 8 pel seu elevat contingut en matéria organica.

3.5.3.1. Propietats fisiques i hidrauliques de les columnes

Per tal de determinar les propietats hidrauliques de cada sistema sol-columna és va fer passar una
dissolucio de NaBr 10™ mol-dm™ per cada sistema en les mateixes condicions en qué préviament

s’havien realitzat els experiments amb Sb. Utilitzant un recol-lector de fraccions automatic, es van

recollir mostres a la sortida de la columna cada 30 minuts.

La Figura 3-9 mostra els resultats dels experiments per determinar les propietats hidrauliques del

cada sistema sol-columna.

100
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= 50 - 5 50
5 5

25 1 e Sol1 25 1
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0! : : : 0
0.0 2.0 4.0 6.0 8.0 _
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porus

Figura 3-9. Corbes breaktrough de Br'. Les unitats de Br estan referides a la concentracié inicial (10'4 mol-dm'3) i el temps esta
expressat en funcié del volum de dissolucié referida al volum de porus. Les linies solides representen els resultats del model
hidraulic obtingut amb el codi CXTFIT.
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Per calcular els valors de D, i v es va utilitzar el codi CXTFIT [55] implementat en el programari
STANMOD [56]. Com a input el programa demana la concentracio en funcié del temps en una posicio
de la columna, en aquest cas la sortida; la concentracié inicial en el sol i la concentracidé de la
dissolucid. A partir d’'un algoritme de regressié de minims quadrats i utilitzant la solucié de I'equacio
anterior, el programa obté els valors de D, i vy, que resulten en una menor diferéncia entre els
resultats experimentals i el model tedric. A partir de vy,o es pot calcular 6 utilitzant les caracteristiques
de cada sistema (J,,, 4) [87]:

— w
Viso = v (3.26)
La Taula 3-9 mostra els parametres hidraulics que caracteritzen cada sistema sol-columna:
Taula 3-9. Caracteristiques hidrauliques dels experiments en columna
Sol1 Sol 6 Sol 7 Sol 8
pes (9) 8.267 6.391 8.354 6.573
longitud (cm) 7.7 6.6 8.4 6.2
Jw (cm®s™) 0.023 0.0075 0.0216 0.0225
t (s) 3660 11510 4698 3177
volum total (cm™) 6.05 5.16 6.04 4.85
temps residencia (s) 4636 10577 4213 7099
porositat (6) - 0.29 0.26 0.23 0.55
Db kg-m* 1367.0 1238.5 1266.3 1356.5
V20 m's 1.66E-05 6.21E-06 1.99E-05 8.69E-06
D, m?s’ 8.31E-07 5.17E-08 1.29E-06 2.92E-08

Com es pot observar a la Figura 3-9, el model de conveccié-dispersid descriu satisfactoriament les
dades obtingudes. Aquest fet indica que el tragador utilitzat (Br) compleix les caracteristiques

requerides per determinar els parametres hidraulics del sistema [53]:

- El tragcador no ha d’experimentar fendmens de sorcié en grau significatiu. Es a dir, el retard
experimentat ha de ser proxim a 1.
- Eltragador no presenta una concentracio significativa de partida en el sol, /Br], = 0.

- Eltragador no és degradadat quimicament o bioldgicament durant I'experiment.

D’altra banda, les propietats intrinseques dels sistemes estudiats presenten una variabilitat
considerable. Tot i que les longituds de les columnes son similars i que la bomba peristaltica es va
operar en condicions idéntiques a tots els experiments, els valors de D, i 6 son significativament

diferents a cada experiment.

En general, la porositat d’'un sol tipicament decreix a mesura que el tamany de particula creix. Aquest
fet sol ser degut a la formacié d’'agregats de particules en sols de textura fina quan pateixen

processos biologics. L’agregacié de particules aporta una major resisténcia a la compactacio. Tot i
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aixo, el fet de preparar al laboratori les columnes, dificulta la interpretacié dels resultats hidraulics
obtinguts respecte les caracteristiques fisico-quimiques del sol. La porositat i la dispersivitat
obtingudes son, principalment, resultat del procés de compactacioé del sol durant la preparacié de les
columnes. Per facilitar 'experiment i evitar I'aparicidé de canals preferents, es van compactar les
columnes manualment, fet que impedeix la comparacié de les propietats hidrauliques obtingudes amb
les caracteristiques dels sols utilitzats. A més, a jutjar pels diagrames de XRD, els quatre sols
presentaven una composicio mineral molt similar fet que dificulta la identificacié dels parametres que

més influeixen en la capacitat de retencié d’antimoni.

3.5.3.2. Estudi del retard de Sh(V)

Per estudiar la mobilitat de Sb(V) en un sistema amb caracteristiques més similars a un sol real, es va
fer passar una dissolucio 10° mol-dm™ de KSb(OH)s i 10 mol-dm™ de NaClO, per unes columnes
termostatitzades a 25 °C. Un cop equilibrades les columnes amb una solucié desplacant amb 107
mol-dm™ de NaClO, es va fer passar la dissolucié d’antimoni durant aproximadament 3 dies per
obtenir les corbes breaktrough. Seguidament, es va tornar a fer passar la dissolucié desplagant per tal
d’estudiar la desorci6 de I'antimoni retingut pretenent obtenir el que s’anomena corba de

desplagament.

El pH de la dissolucié de sortida es va mesurar cada 10 tubs (15 h) i es va determinar una variacio
inferior a 0.3 unitats durant cada experiment. Les dissolucions equilibrades amb els sols 1 i 7
presentaven un valor promig en I'experiment en columna molt similar a I'observat en els experiments
batch (7.9 en columna respecte 7.9 en el batch pel sol 1 7.8 respecte 7.9 pel sol 7). Els sols 6i 8, en
canvi, presentaven una major diferéncia entre el pH observat en els experiments batch i els
experiments en columna. Concretament, la dissolucié de sortida de la columna amb el sol 6 va
presentar un pH promig de 8.3 respecte el 7.5 observat en els experiments en batch i 7.8 en columna

respecte 7.4 en seérie pel sol 8. Tot i aix0, aquestes diferéncies no es va considerar significatives.

Les condicions experimentals es van escollir per simular el comportament de la capa més superficial
del sol respecte la infiltracié d’aigua amb alt contingut de Sb. Les velocitats d'infiltracio obtingudes en
els experiments s6n de I'ordre de magnitud de les que es podrien obtenir en llims, entre els sols

argilosos i sorrencs [81].

Les Figures 8 i 9 mostren el resultat dels experiments de sorcio i desorcié de Sb en columna pels sols
1,6,7i8.
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Figura 3-10. Corbes breakthrough i de desplagament de Sb en el sols 1i 6. Les linies representen les prediccions dels

Com es pot observar, tots els sols sén capacos de retenir el Sb present a la fase mobil tot i que el
temps de residéncia dels sistemes experimentals estudiats és molt inferior al necessari perqué els
experiments batch assolissin I'equilibri. D’altra banda, també s’observa que I'antimoni retingut a la
fase solida s’allibera gairebé amb la mateixa rapidesa amb que s’ha sorbit i de forma gairebé
completa, indicant la reversibilitat de la reaccié de sorcié que té lloc en els sodls. El sol que més
rapidament assoleix I'equilibri és el 6, seguit de 8, 1 i 7. Tot i que les diferéncies experimentals
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dificulten la comparacio, aquesta tendéncia és la mateixa que I'observada en els experiments batch

destinats a estudiar la cinética.

Mitjangant el codi CXTFIT, i a falta de codis que incorporessin models més complexes, s’ha intentat
modelitzar el comportament dels soOls estudiats mitjangant un coeficient de distribucié. EI model del

coeficient de distribucié és analeg a una isoterma de Freundlich d’exponent n = I:

QC = Kd 'Ce (327)
En aquest cas, K, s’Tanomena coeficient de particio i té unitats de dm3-kg'1. Aquest model no s’ha
utilitzat per modelar els experiments batch ja que implica que les isotermes ¢, vs C, han de tenir un
pendent constant, fet que no es complia en 'ampli rang de concentracions estudiat en els

experiments batch.

L’equacié d’adveccié-reaccioé-dispersié esdevé:

oc d%c ac,
R—"=D— ~Vyo ! (3.28)
ot ox ot
On R s’anomena factor de retard i s’expressa:
K
R+ % (3.29)

El codi CXTFIT permet ajustar les dades obtingudes al model del coeficient de distribucié mitjangant
un algoritme de regressié de minims quadrats. Es va suposar que les propietats hidrauliques de la
columna no havien variat en el temps i s’ha utilitzat el valor de v, obtingut mitjancant el tragador.

També es va incloure el coeficient de dispersio de Sb (D,) com a parametre a ajustar.
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Figura 3-11. Corbes breakthrough i de desplagament de Sb en el sol 7 i 8. Les linies representen les prediccions dels diferents

models estudiats.

Com es pot observar a les grafiques el model de K, descriu correctament els punts experimentals
obtinguts per als sols estudiats. Aquest resultat era d'esperar si tenim en compte que a
concentracions inferiors a 10> mol-dm™ el pendent de les rectes C, vs ¢, €s gairebé constant, indicant

que la retencid de Sb en els sols estudiats pot ser descrita satisfactoriament a concentracions
inferiors a 10®° mol-dm™ pel model del coeficient de distribucio.
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Tot i aixd, els valors de K, obtinguts amb el codi CXTFIT sén molt inferiors als observats en els
experiments batch. Tot i que en tots els soOIs estudiats, el valor de K, prediu correctament les dades
experimentals obtingudes, aquests valors sén notablement inferiors als obtinguts a partir de la
regressio de les dades experimentals amb C, < 10" mol-dm™ i als predits pel model de Freundlich.
Aquest fet pot estar relacionat amb els mecanismes cinétics vinculats a la sorcié de Sb en les
diferents fases dels sol estudiats i amb la diferéncia entre les relacions solid:liquid dels experiments
batch i dels experiments en columna. Com s’ha observat en l'apartat anterior i han corroborat
diferents estudis [44,45], la sorci6 de Sb(V) en sols tarda aproximadament 7 dies en arribar a

I'equilibri.
La

Taula 3-10 mostra els valors de K, obtinguts pel codi CXTFIT, jutament amb els obtinguts d’ajustar les
dades dels experiments batch amb C, < 10™° mol-dm™ al model del coeficient de particio i els predits

pel model de Freundlich obtingut en I'apartat anterior a una concentracio de 10"° mol-dm™.

Taula 3-10. Valors de K, obtinguts a partir de modelar les dades dels experiments en columna amb el codi CXTFIT, i de
modelar les dades dels experiments batch amb el model del coeficient de particié (C, < 10° moI-dm'3) i amb el model de
Freundlich (C, = 10°° mol-dm™)

K,; CXTFIT D, K, dades experimentals K, Freundlich

kg [mes] [dm®-kg] [dm®-kg-]
1 0.97 7.58E-07 3.75 4.27
6 0.45 1.17E-06 10.33 11.68
7 1.42 1.45E-06 3.88 4.75
8 1.55 4.60E-07 6.13 7.87

Les figures també mostren les prediccions del model Freundlich obtingut a partir dels experiments
batch aplicat a les condicions experimentals de les columnes. En tots els casos, els resultats
obtinguts prediuen una concentracio a la fase liquida durant la fase de sorcio inferior a I'observada.
Aquest fet indica que la retencié d’antimoni és inferior a la predita pel model, segurament degut a
fendOmens cinétics ja que els temps de residéncia dels sistemes (1.17 — 2.9 h) sén molt inferiors al
temps necessari per assolir I'equilibri observat en els experiments batch (aproximadament 7 dies) i,
per tant, la retencié és menor. Durant la fase de desorcid, les concentracions a la fase aquosa
predites pel model de Freundlich sbn sempre superiors a les observades experimentalment. El fet que
la retencio predita durant la fase de sorcid sigui superior a la observada, fa que durant la fase de
desorci6 el contingut de la fase aquosa predit sigui superior a 'observat ja que la concentracié en el

sOl predita també era superior.
Per tal de tenir en compte el comportament cinétic dins el model programat en PHAST i PHREEQC

s’ha incorporat el model de pseudo-segon ordre dins del codi tenint en compte la isoterma de

Freundlich per calcular el valor de ¢, D’aquesta manera I'equacié de velocitat queda:
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dq,
dt

=k(K,C"~q,) (3.30)

Tot i que no s’han realitzat experiments per comprovar-ho, s’ha considerat que la reaccio és totalment

reversible i que la velocitat de desorcié també ve regulada per una cinética de pseudo-segon ordre.

Les Figures 3-9 i 3-10 també mostren les prediccions del model cinétic aplicat a les condicions
experimentals. Com es pot observar, en tots els casos la retencié de Sb per part dels sols estudiats
és molt inferior a 'observada experimentalment i a la predita per la isoterma de Freundlich. EI model
cinétic desenvolupat a partir dels experiments batch prediu una velocitat de sorcié notablement lenta
si es comparar amb el temps de residéncia de les columnes. Aquest fet fa que la retencié de Sb
segons el model sigui gairebé nul-la i que el perfil de concentraciéns a la sortida de la columna sigui

molt similar al d’'un tragador.

Aixi doncs, el model de Freundlich obtingut a partir d’experiments batch no prediu de forma
satisfactoria la sorcié de Sb(V) en els sistemes estudiats. Aquest fet, segurament degut a I'elevat
temps necessari per assolir I'equilibri, posa en dubte la utilitzacié de metodologies batch per predir la
mobilitat dels elements traga en sols quan la cinética controla la sorcié. En sols de naturalesa
calcaria, Wang i col. [82] aconsegueixen modelar amb é&xit la sorcié de Cs* en una columna utilitzant
com a model de sorcié una isoterma de Freundlich inferida a partir d’experiments batch. No obstant
aixo, els experiments batch arribaven a I'equilibri en un temps inferior a 2 h, fet que indica que, a
diferéncia del sistema sol — Sb, la cinétca no controlava el procés. En un estudi recent, Wang i Liu
van estudiar la sorci6 i desorcié de seleni en sols calcaris mitjangant metodologies batch i en columna
[83]. En aquest cas, els autors arriben a predir correctament els resultats mitjangant un model de
coeficient de distribucié (K;) perd obtenen, com en el present estudi, valors de K, molt inferiors als
observats en els experiments batch, fet que atribueixen al contingut d’espai interlaminar en els sols

compactats en les columnes.

Tampoc el model cinétic derivat d’experiments batch descriu correctament les corbes breaktrough i de
desplacament d’experiments en columna. Aquest fet indica que parametres com la relacié sol:liquid
influeixen notablement en la capacitat i velocitat de sorcié dels sols estudiats i que, tal i com apunten
Wang i Liu [83], la derivacié de valors de K, a partir d’experiments en columna és molt més acurada

que la utilitzacié d’experiments batch.

Deixant de banda que el model de Freundlich no inclou un maxim de sorcié i que no es pot utilitzar
per inferir el mecanisme implicat en el procés, aquest tampoc considera les condicions quimiques en
qué s’ha derivat (pH, conductivitat, forca idnica, espécies en dissolucid). Aixd implica que les
isotermes derivades en unes condicions experimentals concretes (p.e. experiments batch) no es
poden utilitzar per predir el comportament de fases solides en condicions diferents a les quals s’ha

derivat el model. Tot i aix0, la manca de disponibilitat de models i la facilitat experimental amb que es
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pot obtenir un valor de K, o una isoterma de Freundlich, fa que aquests models s’utilitzin per predir la
mobilitat de contaminants en sistemes naturals, en unes condicions molt diferents a les quals s’ha

derivat el model.

Molt més adequada i amb resultats molt més satisfactoris, és I'aplicacié dels models mecanistics
termodinamicament consistents (ECOSAT, Visual MINTEQ i WHAM V i VI) per predir el
comportament d’elements traga en el sol mitjangant I'aproximacié d’additivitat de components [84]. No
obstant aix0, I'abséncia d’aquestes constants en la literatura disponible degut a la complexitat de la
seva derivacio, juntament amb la necessitat de predir el temps de residéncia o la toxicitat dels
elements traga en el sol, obliga a la utilitzacié6 de models semi-empirics derivats de I'experimentacié

en batch.
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3.6 Conclusions

En el present capitol s’ha estudiat, mitjangant experiments en batch i en columna, la interaccié de
I'espécie predominant en dissolucié de I'antimoni en condicions oxidants (Sb(OH)s") amb sols naturals

d’origen carbonatic, utilitzant I'aproximacioé de la composicio generalitzada de la fase solida.

Els experiments en batch destinats a estudiar la cinética de sorcié6 de Sb(V) han evidenciat que, en
els sols estudiats, la reaccié global de sorcié és relativament lenta, no assolint-se I'equilibri fins
passats 7 dies. Aquest temps d’agitacié concorda amb I'observat per estudis prévis d’adsorcié de
Sb(V) en goetita sintética [44], fase amb gran capacitat de sorci6 i possible responsable de la retencio

d’antimoni en els sols estudiats.

Mitjangant regressié per minims quadrats, s’ha intentat ajustar les dades dels experiments a diferents
formes linealitzades dels principals models cinétics presents a la literatura. EIl model de pseudo-segon
ordre desenvolupat per Ho i McKay [61] descriu perfectament les dades obtingudes i és consistent

amb el mecanisme proposat per Leuz i col. [44] per descriure I'adsorcié en goetita sintética.

Els resultats de les isotermes de sorcid, destinat a estudiar I'efecte de concentracié en dissolucio
sobre la capacitat de sorcio, s’han reproduit satisfactériament mitjangant el model empiric proposat
per Freundlich. Els valors de la constant del model (X)) i la concentracié de Fe i Al extraibles amb
oxalat dels sols estudiats presenten una correlacié positiva significativa, fet que evidencia una forta

relacié entre la concentracio d’aquestes fases i la capacitat sorptiva dels sols estudiats.

D’altra banda, tot i que els estudis presents a la literatura concorden en que la sorcié de Sb(OH)g" es
veu afavorida a pH acids, els resultats obtinguts demostren que la capacitat de retencié dels sols

d’origen carbonatic també és considerable.

Els experiments en continuu realitzats han demostrat que els sols estudiats sén capagos de retardar
notablement la mobilitat de I'espécie oxidada de I'antimoni. Tot i aixd, el model de Freundlich amb els
valors obtinguts a partir dels experiments batch no és capa¢ de descriure els resultats dels
experiments en continuu ja que sobreestima la capacitat dels sistemes en columna estudiats. La
inclusié del model cinétic de pseudo-segon ordre tampoc millora la prediccid dels resultats, en aquest
cas subestimant considerablement la retencié de I'antimoni a la fase solida. No obstant, els resultats

s’han pogut ajustar mitjangant el model del coeficient de particio (K,).
Els valors de K, obtinguts per als experiments en columna son sensiblement inferiors als obtinguts en

els experiments batch, fet atribuible a I'elevat temps requerit per assolir I'equilibri i a I'aparicié de

fenomens de transport no considerats en els experiments en batch.
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Els resultats posen de manifest les mancances dels models empirics per extrapolar els resultats

obtinguts al laboratori a diferents condicions ambientals, similars als que es troben a la natura. Aixd

és especialment cert quan la complexitat dels sistemes estudiats és elevada com és el cas dels sols.

Tot i aixd, la complexitat dels sistemes reals, dificulta I'aplicaci6 dels models mecanistics

termodinamicament consistents i és per aixd que els models empirics resulten de gran utilitat. En

aquest sentit, es requereixen més investigacions per estudiar els mecanismes i les fases minerals

involucrades en la mobilitat de I'antimoni en el sol.
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4 Els oxi-hidroxids de ferro com a reguladors de la mobilitat de Sb i

Se en sistemes naturals.
4 1 Introduccid

Una de les vies d’aproximacio per determinar i predir la distribucié dels metalls en sistemes sol-
solucié és la utilitzaci6 de models multisuperficie o d’additivitat de components. Aquest tipus de
models consideren el sistema sol-solucid com una composicié de superficies independents amb

diferents caracteristiques geoquimiques que influeixen en la composicio final de la solucid.

A la literatura apareixen nombrosos estudis de laboratori destinats a la investigacié de I'adsorcio
d’'ions en una gran varietat de fases minerals utilitzant aquesta aproximacié. Tot i aix0, la utilitzacié
d’aquests models per predir el transport de contaminants en sols i sediments no és tan abundant

degut a I'enorme complexitat dels sitemes naturals (p.e. [1-3]).

En un cas ideal, en aquesta aproximacio, no es requereix I'ajust de parametres per desenvolupar el
model per a I'agrupacio de fases minerals ja que si es coneix la composicié d’aquesta, els parametres
i constants d’equilibri els models de cada combinacié mineral-solut i tots els mecanismes de reaccié,
a partir de les lleis termodinamiques es pot calcular la concentracié a I'equilibri. A la practica, no es
coneixen tots els mecanismes de reaccio, els models de complexacio superficial no deixen de ser una
aproximacié a la realitat i 'heterogeneitat dels sols i sediments dificulta enormement la determinacié
de la seva composicié. Per aquesta rad, se sol considerar només les fases amb major capacitat
d’adsorcio i s'utilitzen bases de dades termodinamiques per als mecanismes de reacci6é i parametres

dels models de complexacioé superficial.

El desenvolupament d’aquest tipus de models implica I'estudi individual dels mecanismes quimics que
controlen cadascuna de les reaccions que ténen lloc al sl i la determinacié dels subseqients models
de complexacié superficial. Tot i que hi ha diverses aproximacions i models per descriure la interficie
solid-aigua [4], les diferents premisses i els parametres derivats d’aquestes per cadascun d’ells, sén
inconsistents entre si i dificulten la seva aplicacié a sistemes reals. Tot i aixd, hi ha quatre principis

comuns a tots els models de complexacioé superficial [5]:

(@ La superficie mineral es composa de grups funcionals que reaccionen amb els soluts
dissolts per formar espécies superficials, de forma analoga a les reaccions de
complexacioé en fase liquida.

(b) Lequilibri de les reaccions de complexacié i acidesa superficial es pot descriure
mitjangant equacions d’equilibri que poden ser corregides per tenir en compte els

fenomens electrostatics
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(¢) Les constants d’equilibri aparents determinades per les equacions d’accié de massa
sén parametres empirics relacionats amb constants termodinamiques mitjangant els

coeficients d’'activitat de les espécies superficials

(d) La carrega electrica a la superficie ve determinada per les reaccions quimiques dels
grups funcionals, incloent les reaccions acid-base i la formacié de parells idnics i

complexes de coordinacio.

Entre les fases minerals naturals amb més capacitat d’adsorcié, destaquen els oxi/hidroxids de ferro,
alumini, manganés i silici. Aquests son fases predominants en els sistemes naturals i han estat
exhaustivament estudiats durant les ultimes decades per cientifics de camps tan diversos com la
geoquimica, la ciéncia dels materials, la quimica analitica, el tractament d’aigies o la ciéncia
ambiental, entre d’altres. D’entre aquests, els 0xids de ferro han estat objecte de nombrosos estudis

degut a la seva gran area superficial, capacitat de sorcié i abundancia natural.

Introduits a la natura a partir de la descomposicio de les roques, la unitat estructural basica de tots els
oxids de Fe és un octaedre en el qual cada atom de Fe és envoltat per sis O o bé una combinacié d'O
i grups OH. La principal diferéncia entre ells és la posicié dels octaedres. La precipitacio, dissolucio i
reprecipitacié dels oxids de Fe a la natura depén de factors com el pH, el potencial redox, la
temperatura i I'activitat de les espécies en dissolucié. D’entre tots, la goetita (a-FeOOH) i 'hematita
(a-Fe,03) son els més estables termodinamicament sota les condicions aerobiques superficials i, per

tant, sén els més comuns en sols i sediments [6].

La goetita presenta, generalment, tons grocs i marronosos i es presenta en la gran majoria de sols i
formacions superficials (llacs i rius). L’'hematita és vermellosa i sol presentar-se en sols tropicals i
subtropicals. La goetita precipita de les solucions mitjangant un process de nucleaci6 i creixement
cristal-li, mentre que I'hematita es forma a partir de la ferrihidrita (Fe,O3; amorf) mitjangcant un

procediment de deshidtratacio i reorganitzacio.

Figura 4-1. Estructura cristal-lina de la goetita (a) i de 'hnematita (b) [7].
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La literatura presenta nombrosos estudis dedicats a la investigacié dels mecanismes involucrats en la
formacié de complexes superficials per un gran nombre d'elements traga diferents en goetita i
hematita (p.e. [8-11]). Aquest estudi se centra en I'estudi de la interaccio dels elements Se i Sb amb

aquests dos oxi-hidroxids de ferro.

4.1.1 Mobilitat de Se en sistemes naturals. Interaccié amb goetita i hematita

El Se forma part del grup VI-A de la taula periodica i té€ un pes atomic de 78.96 g-mol'1. Es considera
un metal-loide amb propietats de metall i nometall. Els seus estats d’oxidacié més importants son el —
I, 0, IVi VI, tot i que les formes més comunes en sols i aiglies naturals son els Oxids selenit (Se032') [

selenat (Se0,%).

Tot i que és un element rar i que no existeixen grans diposits minerals, a nivell mundial se’n
produeixen 1600 tones anualment com a subproducte de la purificacio electrolitica del Cu. Els seus
usos son diversos i van des de les cél-lules fotoeléctriques fins a pigments passant per la seva
utilitzacié com a additiu en plastics i vidres, I'agricultura i semi-conductors [12,13]. Les principals fonts
antropogeniques de Se a la natura son la combustié de carbé i petroli, les foneries de Cu i Pb, els

fertilitzants de fosfats i les aiglies residuals.

Tot i ser un element poc abundant a la natura, el Se és un nutrient essencial per humans i animals
perd quan els seus nivells en el sol sén elevats, sovint s’accumula en plantes i pot arribar a ser toxic i

per tant és important conéixer el seu comportament en l'interaccié sol-aigua.
Les formes quimiques del Se en aiglies naturals sén governades per diversos factors que inclouen el

potencial redox, pH i les superficies adsorbents, entre d’altres. La oxidacié de les formes més

reduides de Se porta als estats d’oxidacié IV i VI que sén molt més mobils (Figura 4-2).
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Figura 4-2. Diagrama de predominancia d'espécies aquoses de Se en dissolucié aquosa segons reaccions i constants
termodinamiques de la Taula 1.2 i calculat amb el programa HYDRA/MEDUSA [14] a una forca ionica | = 0.1 mol-dm™ i [Se], =
10" mol-dm™,

L’i6 selenat és I'espécie estable sota condicions oxidants i s’adsorbeix de forma relativament feble a
les superficies dels Oxids metal-lics. Per contra, les tres formes aquoses de I'estat d’oxidacié IV soén
les espécies més estables sota condicions lleugerament reductores i presenta una gran afinitat per les

superficies dels oxids de Fe [15].

En termes generals, els treballs presents a la literatura, incloent estudis de sorcié en batch [11,16,17] i
estudis d’absorcioé de raig-X [18-20], han aportat suficients evidéncies per concloure que I'adsorcio
d’espécies de selenit en oxi-hidroxids de ferro té lloc mitjangcant complexacid per esfera interna. Tot i
aixo, en el cas del selenat, els mecanismes no sén tan evidents. Tot i que Zhang i Sparks [21] ajusten
de forma satisfactoria les dades d’adsorcié de Se(VI) en goetita mitjancant complexes d’esfera
externa i Hayes i col. [18] aporten evidéncies espectroscopiques recolzant aquest model, els estudis
més recents amb espectroscopia proposen la formacié de complexes d’esfera interna [20,22] o una
mescla de complexes d’esfera externa i interna depenent del pH, la forga ionica, la carrega superficial

i el pre-tractament de la mostra [9,715,23].

Tot i aixd, no s’ha pogut trobar cap estudi que verifiqui I'aplicacié dels models d’interaccié de Se amb
oxi-hidroxids de ferro sintétics amb aquests minerals en la seva forma natural. El present treball
estudia la interacci6é de les dues espécies més comunes a la natura de Se (Seogz' i SeO42') amb

hematita i goetita en la seva forma natural.
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4.1.2 Interaccié de Sb amb goetita sintetica

Tal i com s’ha explicat en el capitol anterior, I'interés per la mobilitat de I'antimoni ha adquirit un
creixent interés en la comunitat cientifica en els ultims anys tal i com ho demostren el nombre de
publicacions recents. Tot i aix0, la literatura només presenta quatre estudis sobre la interaccié de Sb
amb oxi-hidroxids de Fe [24-27].

Thanabalasingam i Pickering [24] observen una gran afinitat entre la goetita i I'antimoni. Els autors
estudien la influencia de la concentracio inicial i el pH capacitat de sorcié de Sb(lll) de diversos oxids
metal-lics mitjangant experiments batch. Els autors demostren que la sorcié disminueix a pH per sobre

de 7 coincidint amb el punt de carrega zero de la goetita utilitzada.

Posteriorment, Tighe i col. [25] estudien la interaccié de Fe(OH); amorf amb conclusions similars perd
aportant més evidéncies sobre el possible mecanisme involucrat. Tot i aix0 els autors observen una
major influéncia del pH i la forga idnica en la sorcio de Sb(V) que la observada per Thanabalasingam i
Pickering per Sb(lll).

Watkins i col. [26] estudien la sorcié de Sb(lll) en goetita sintética observant una rapida cinetica de
sorci6 (I'equilibri s’assoleix en menys de 15 minuts) i una possible oxidacié a la superficie de la goetita

de I'antimoni cap a la forma Sb(V).

Es el treball de Leuz i col. el que aporta més novetats en I'estudi del sistema Sb-oxids de ferro. Els
autors estudien exhaustivament la interaccié Sb(lll) i Sb(V) amb goetita i proposen un mecanisme
basat en la formacié d’'un complexe superficial bidentat amb influéncia notable de la formacié de
parells idnics KSb(OH)so. Els autors també observen una rapida oxidacié de I'Sb(lll) en la superficie
de la goetita per donar Sb(V).

4.2 Objectius

Tenint en compte els estudis disponibles a la literatura, en el present capitol es pretén estudiar la
interaccid entre els oxi-hidroxids de ferro i els elements traga. Per una part, s’ha escollit el Se per
verificar que les conclusions dels diferents estudis presents a la literatura sén aplicables a mostres
naturals de goetita i hematita. D’altra banda, el sistema Sb — goetita presenta pocs estudis i es
requereix de més evidéncies per entendre els mecanismes que regulen la mobilitat d’aquest element

en els sistemes naturals. Aixi doncs, els objectius especifics per aquest capitol sén:
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1) Estudiar la cinética de sorcié i la influéncia de la concentracio inicial de Se(lV) i Se(VI) en goetita i

hematita naturals mitjangant experiments batch.

2) Estudiar la influencia del pH en la sorci6 de Se(lV) i Se(VI) i desenvolupar els corresponents

mecanismes de sorcio a partir de models de complexacio superficial.

3) Estudiar la cinética de sorcié i la variacié del grau de sorcié en la interaccié de Sb(V) i goetita

sintética aixi com la influéncia de la temperatura i la forga idnica.

4) Estudiar la influencia del pH en la sorci6 de Sb(V) amb goetita sintética i desenvolupar el

mecanisme de sorcié mitjangcant un model de complexacié superficial.

4.3 Materials

4.3.1 Goetita i Hematita naturals

La goetita (a-FeOOH) i hematita (a-Fe,O3) naturals es van obtenir del jaciment de Cerro del Hierro,
situat a la provincia de Sevilla. El jaciment esta situat en una zona carstica, de roca calcaria formada

durant el periode Cambria i rica en minerals de Fe.

Les mostres de mineral es van triturar i pulveritzar en un morter d'agata fins a un tamany de particula
<100 um. L’espectroscopia de difraccid de raig-X (Annex |, Figures 1-9 i [-10) va permetre la
identificacid d'ambddés minerals. També es va confirmar la preséncia d’'impureses de quars (SiO,) en
ambdues mostres i goetita en la mostra d’hematita. En la mostra d’hematita també es van detectar
petites impureses de goetita. L’area superficial especifica de cada mostra es va determinar mitjangant
el métode Brunauer, Emmet i Teller (BET) [28].

4.3.2 Goetita sintética

La goetita (FeOOH) es va sintetitzar seguint el métode de Schwertmann i Cornell [6]. A 100 ml d’'una
solucié 1M de Fe(NO3);-9H,0 es van afegir, en un recipient de PE, 180 ml de KOH 5M. Seguidament,
es va diluir la dissolucié de ferrihidrita formada fins a 2 | mitjangant aigua MilliQ. La dissoluci6 es va
deixar a 70°C durant 60 h per permetre la transformacié a goetita. La suspensié es va filtrar i rentar
tres cops amb aigua MilliQ i la goetita es va deixar assecar a 40 °C fins a pes constant. El solid

obtingut es va homogeneitzar i molturar fins a un tamany de particula <100 um.

La difraccié de raig-X (Annex |, Figura I-11) va confirmar la preséncia de goetita sense impureses.

L’area superficial especifica també es va determinar pel metode BET.
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4.4 Metodologia Experimental

4.4.1 Se amb oxids de Fe naturals

Les dissolucions de partida de Se a partir de Na,SeO4-10H,0 (Aldrich) per les dissolucions de Se(VI) i
Na,SeO; (Aldrich) per a les de Se(lV). La metodologia utilitzada és analoga a la utilitzada per realitzar
els experiments batch del capitol anterior. Es va posar en contacte 0.1 g de mineral amb 20 ml de
dissolucié a temperatura ambient. El medi ionic va ser a 0.1 mol-dm™ de NaCl a tots els experiments i
per tal de millorar el contacte entre la fase solida i la fase aquosa es van situar els tubs en un agitador

rotatori a 30 rpm.

El temps d’equilibri de tots els experiments, amb I'excepcio dels que tenien com objectiu estudiar la
cinética, van ser d’aproximadament de 50 h. Segons els experiments cinétics, aquest va resultar ser
el temps necessari per assolir I'equilibri. Per separar la fase solida de la fase aquosa, es van utilitzar
filtres d’'un sol Us de 0.22 ym de tamany de porus. Un cop filtrada, es va mesurar el pH de la fase
liquida mitjangant un eléctrode de vidre combinat Ag/AgCl (Crison) i el contingut de Se mitjangant
ICP-AES (Spectro).

Per estudiar la cinética de la reaccid, es van posar en contacte 0.1 g de mineral amb 20 ml d’'una
dissolucid amb una concentracié de Se de 2:10° mol-dm™ a pH 7.5 durant un temps de reaccié
variable. Les isotermes de sorcid es van derivar d’experiments amb 0.1 g de mineral i una
concentracio6 inicial de Se variable (de 10® a 4-10™ moI-dm‘s). Finalment, els experiments que tenien
com objectiu estudiar la variacié del grau de sorcié amb el pH es van realitzar posant en contacte 0.1
g de fase solida amb una dissolucié de concentracié 10° mol-dm™ de Se i ajustant el pH inicial amb
HCli NaOH 0.1 M.

4.4.2 Sb amb goetita sintética

Els experiments per estudiar la cinética de reaccié es van realitzar posant 0.05 g de goetita en
contacte amb 20 cm® d’una dissolucié de partida de 8:10° mol-dm™ de KSb(OH)s (Aldrich) i a
temperatura inicial de 15 o0 25 °C. La fase liquida es va separar de la fase solida mitjangant filtres de
0.45 pm al cap d'un temps determinat d’agitacid. La temperatura es va controlar col-locant els tubs en
un agitador situat dins una cambra termostatitzada (Selecta) a 15, 25 o 35 °C en funci6 de

I'experiment. La forga ionica es va fixar a 0.01 mol-dm mitjangant NaClQOy,.

Les isotermes de sorci6 es van realitzar de manera analoga amb dissolucions de partida de

concentraci6 variable de KSb(OH)e. La temperatura es va mantenir a 25 °C i la forga idnica es va fixar
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a 1072, 0.01i 0.1 mol-dm™ mitjangant NaCIlO, en funcié de I'experiment. El temps de contacte es va
fixar a 7 dies ja que els experiments cinétics van mostrar que aquest temps era suficient per arribar a

I'equilibri.

Tan en els experiments cinétics com els destinats a obtenir les isotermes de sorcio, es va fixar el pH
final mitjangant una concentracio 10" mol-dm™ de NaHCO; a les dissolucions de partida. La fase
soOlida es va separar de la fase liquida mitjangant filtres d’un sol us de 0.45 pm de diametre de porus.
Seguidament es va mesurar el pH de la fase liquida mitjangant un eléctrode de vidre combinat
Ag/AgCI (Crison).

L’estudi de la variacié de la sorcié amb el pH també es va realitzar amb 0.05 g de goetita i 20 ml de
fase liquida. En aquest cas, totes les dissolucions es van preparar amb aigua lliure de CO, (bullint un
temps minim de 15 minuts l'aigua MilliQ) i es van posar en contacte amb la fase solida sota atmosfera
de N, en una cambra de guants. El pH es va ajustar mitjangant I'addici6 de HCIO, i NaOH.
Seguidament, els tubs es van col-locar a la cambra termostatitzada a 25 °C i es van retirar al cap de
24 hores. El procés de filtracié i mesura del pH de la fase liquida també es va realitzar sota atmosfera
de No.

Tots els experiments es van realitzar en tubs de PE de 30 ml.

4.5 Metodologia de calcul

Els calculs d’especiacié quimica es van realitzar amb el programa PHREEQC [29] com en el capitol
anterior. La mostra el diagrama de predominancia de les espécies de Se en fase aquosa calculat
mitjangant el programa HYDRA/MEDUSA [714]. En el capitol anterior s’inclou el diagrama de

predominancia de les espécies de Sb en fase aquosa (Figura 4-2).

La modelitzacié de les dades experimentals amb el pH s’ha realitzat mitjangant el codi FITEQL 4.0

[30] que incorpora els calculs electrostatics inclosos en els models de complexacio superficial.
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4.6 Resultats i discussio

4.6.1 Interaccié de Se amb goetita i hematita naturals

4.6.1.1. Cinétiques de sorci6

Les Figura 4-3 i 4-4 mostren la variacio del grau de sorcié de Se(IV) amb goetita i hematita naturals.

El pH final dels tubs no va diferir en més de 0.3 unitats respecte el pH inicial (7.5).
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Figura 4-3. Evolucio de la concentracié de Se(IV) a la fase liquida en contacte amb goetita i hematita funcio del temps (Co=10"

mol Se-dm?, 1=0.1 mol-dm™ NaCl). Les linies solides representen les prediccions del model de pseudo-segon ordre.

Com es pot observar, en tots els casos la concentracié a la fase aquosa s’estabilitza en menys de 50
h, indicant que s’ha arribat a I'equilibri de reaccié. Aquest resultats sén coherents amb els estudis
previs presents a la literatura. Martinez i col [17], per exemple, estudien la interaccié entre Se(lV) i
Se(VI) amb magnetita (Fe;O,4) i obtenen resultats molt similars. Duc i col. [11] estudien la sorcié de
Se(lV) en hematita i observen que s’assoleix I'equilibri al cap de 65 h. Tot i aix0, els autors indiquen
que la quantitat retinguda entre 4 i 65 h varia menys d’'un 5%. D’altra banda, la majoria de treballs
presents a la literatura que estudien la sorcié de Se en Oxids de Fe utilitzen temps d’agitacié inferiors
a50h [17,20,22,31-33].
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Figura 4-4. Evolucioé de la concentracié de Se(VI) a la fase liquida en contacte amb goetita i hematita en funcié del temps

(Co=10° mol Se-dm™, 1=0.1 mol-dm™ NaCl). Les linies solides representen les prediccions del model de pseudo-segon ordre.

Els models de pseudo-primer ordre, primer ordre i pseudo-segon ordre, descrits en el capitol anterior
per modelar els resultats dels experiments cinétics de sorcié de Sb(V) en sols s’han utilitzat per
intentar descriure els resultats obtinguts. La Taula 4-1 mostra els valors 7 resultants de la regressio
per minims quadrats de les formes linealitzades dels models amb els resultats obtinguts.

Taula 4-1. Valors / resultants de I'ajust per regressio lineal dels models cinétics als resultats experimentals

Pseudo-primer ordre  Primer ordre  Pseudo-segon ordre

Goetita — Se(IV) 0.624 0.433 0.999
Hematita — Se(1V) 0.649 0.433 1.000
Goetita — Se(VI) 0.689 0.433 0.999
Hematita — Se (VI) 0.714 0.433 0.999

Com es pot observar, el model de pseudo-segon ordre és el que presenta coefficients de regressio

més elevats. La Taula 4-2 resumeix els parametres obtinguts a partir de la regressié lineal per les
quatre séries experimentals.

Taula 4-2. Valors dels parametres del model de pseudo-segon ordre ajustats als resultats dels experiments cinetics de sorcio

de Se amb hematita i goetita naturals.

Qe kp2
(mol'm?)  (m2mol"' s7")
Goetita— Se(IV) ~ (4.20.4)-107 585+296

Hematita — Se(lV)  (3.0+0.1)-10° 119+44
Goetita— Se(Vl)  (2.8+0.2)-107 362+80
Hematita— Se (VI)  (1.5+0.1)-10° 7619
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A la Figura 4-3 i la Figura 4-4 es mostren les prediccions del model de pseudo-segon i, com es pot
observar, el model descriu perfectament els resultats obtinguts. Els valors de k obtinguts per al Se(lV)
son lleugerament superiors als obtinguts pel Se(VI) en ambdoés minerals, fet que podria estar
relacionat amb el tipus de complexe superficial com s’observa posteriorment. D’altra banda, la goetita
natural presenta valors de k superiors tan en el cas del Se(IV) com en el del Se(VI) i que indica que la

velocitat de sorci6 és lleugerament més elevada en aquest mineral.

4.6.1.2. Isotermes de sorcio

En aquestes séries d’experiments, solucions amb concentracions inicials variables de Se(IV) i Se(VI)
(entre 3:10° i 5:10™ mol-dm™®) es van posar en contacte amb ambdés minerals. Els valors de pH
observats a 'equilibri van ser 7.6+0.1 pel sistema Se(IV)-goetita, 7.2+0.1 pel sistema Se(IV)-hematita,

7.310.1 pel sistema Se(VI)-goetita i 6.9+0.1 pel sistema Se(VI)-hematita. Les Figura 4-6 i Figura 4-6
mostren els resultats.

1.4E-05
Se(lV) -
1.26-05 |
1.0E-05 |
©  Goetita
< - Langmuir goetita
E 8.0E-06 Freundlich goetita
g ®  Hematita
;_; 6.0E-06 Langmuir hematita
777777 Freundlich hematita
4.0E-06
O
2.0E-06
0.0E+00 § ‘ ‘ ‘ T T
0.0E+00 1.0E-04 2.0E-04 3.0E-04 4.0E-04 5.0E-04 6.0E-04
C, (mol-dnt?)

Figura 4-5. Isotermes de sorcié per a Se(IV) en contacte amb goetita i hematita (1=0.1 mol-dm™ NaCl) i prediccions del model

de Freundlich i Langmuir.
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20606 4 /. | Tttt Freundlich Hematita
1006 4 /4 P
0.0E+00 & : ‘ ‘ ‘ ‘
0.0E+00 1.0E-04 2.0E-04 3.0E-04 4.0E-04 5.0E-04
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Figura 4-6. Isotermes de sorcié per a Se(IV) en contacte amb goetita i hematita (I1=0.1 mol-dm™ NaCl) i prediccions del model

de Freundlich i Langmuir.

Com es pot observar en els grafics, la capacitat de sorcié especifica de 'hematita és superior a la de
la goetita. Aquest comportament ja el van observar en un estudi anterior Gimenez i col. [34], mentre
estudiaven la sorcio de As en els mateixos solids. La poca variacié en la concentracio a la fase solida
observada pel cas de la goetita a partir de concentracions a la fase liquida de 2-10™ mol-dm™, indica
que gairebé s’arriba a la saturacio del solid i que no queden sites disponibles per a la sorci6. En el cas

de I'hematita, no s’observa aquest comportament, fet que indica que encara no s’ha arribat a la

saturacio6 del solid.
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Figura 4-7. Comparacio dels resultats obtinguts pel sistema goetita — Se(IV) (¢), amb els obtinguts per Parida i col [32] (e, pH =
6.5, 1 = 0.1 mol-dm™ KCl) i Su i Suarez [22] (e, pH = 5.0, | = 0.01 NaCl).
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Figura 4-8. Comparacié dels resultats obtinguts pel sistema goetita — Se(VI) (#), amb els obtinguts per Peak i Sparks [32] (e, pH
=6, 1=0.1 mol-dm™ NaCl).

Comparant els resultats obtinguts amb els presents a la bibliografia a pH d’equilibri similars (Figura

4-7 i Figura 4-8), Su i Suarez [22] observen un grau de sorcié de especific de Se(lV) en goetita
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sintética a un pH d’equilibri de 5.0 similar al del present estudi. Parida i col. [32] també observen
graus de sorcio similars de Se(lV) en goetita a baixes concentracions (2:107 a 5-10° mol-dm™)
similars als observats en el present estudi. D’altra banda, la capacitat de sorcié a pH = 6 de Se(VI) de
la goetita utilitzada per Peak i Sparks [33] és molt superior a 'observada en el present estudi, fet que
evidencia la dificultat de comparar resultats obtinguts a diferents condicions. La utilitzacié per part de
Peak i Sparks de goetita rentada amb acid podria ser la causa de les discrepancies observades entre

ambdoés estudis.

Mitjancant regressié per minims quadrats de les formes linealitzades de I'equacié de Freundlich i
Langmuir (veure capitol anterior), s’ha intentat ajustar les dades experimentals obtingudes a aquests

dos models de sorcié semi-empirics. La mostra els resultats de la regressié per minims quadrats.

Taula 4-3. Resultats de la regressio lineal de les dades experimentals de Se amb goetita i hematita i parametres resultants per

les isotermes de Freundlich i Langmuir

Langmuir Freundlich
KI rma,\‘ N 2 2
(dm®mol”) (mol-m?) r x K ! r X

Goetita ~ (1.5+0.2)-10*
Hematita  (8.7+0.2)-10°
Goetita  (1.1%0.3)10*
Hematita  (6.3+0.2)-10°

3+0.1)10°  0.99 9.2110° (3.0¢1.5)010* 1.7+0.1 0.96 4.810”
3+0.1)10° 0.96 2.210° (1.3¢x0.6)10° 1.6¢0.1 0.97 9.61107
1+0.1)10° 0.96 2.210° (5.8+1.2)10* 1.9+0.1 0.99 2.1-10°
00.1)10° 0.92 8910° (8.3+2.6)10* 1.6+0.1 0.99 25107

Se(Iv)

3
(1

Se(VI) (1
@

Tot i que ambdues isotermes descriuen correctament els resultats experimentals obtinguts, a jutjar
pels valors de i y° obtinguts, sembla que la isoterma de Freundlich s’ajusta millor a les dades
experimentals. Tot i aixd, observant les Figures 4-5 i 4-6, s’observa que la isoterma de Langmuir
prediu correctament la saturacio dels solids estudiats, especialment en el cas de la goetita. De fet, el
model de la isoterma de Langmuir incorpora el parametre 7,,. que correspon a la maxima capacitat
de sorcio i, per tant, el seu rang d’aplicacié no només es limita en el rang lineal de la isoterma, com el
coeficient de particid, ni quan el nombre de sites ocupats és molt inferior al de lliures com és el cas de

la isoterma de Freundlich.

Els valors de k observats en ambdues isotermes sén superiors, tal i com era d’esperar, en el cas de la
hematita tan per Se(lV) com per Se(VI) en concordanga amb la major capacitat de sorcié d’aquest
mineral respecte la goetita. La capacitat maxima de sorcio (7,..) per ambdds solids cau dins del rang
predit per Davis i Kent [23]: 1.7 x 10 to 1.7 x 10° mol m™. L'ordre de magnitud de la capacitat
maxima de sorcié també és similar a I'observat per Martinez i col. (3.13 -10®° mol-dm™ pel Se(IV) i
3.5-10° mol-dm™ pel Se(VI) [17] en el seu estudi amb hematita natural. Duc i col. [37] observen una
capacitat maxima de sorcié de Se(IV) de 5.9-10° i 7.0-10° mol'm™? per goetita i hematita sintétiques,

valors molt similars als del present estudi.

Tot i aix0, cal tenir en compte que els valors de Martinez i col. es van obtenir a pH al voltant de 4 i els

del present estudi a 7.5. Es complicat comparar resultats d’isotermes de solids diferents que no s’han
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obtingut al mateix pH ja que aquest ultim parametre té una gran influéncia sobre el grau de sorci6

com es discuteix en el seguent apartat.

4.6.1.3. Sorption edges. Efecte del pH sobre la sorcid

Aquests experiments es van realitzar de manera analoga als anteriors perd amb una concentracio
inicial fixe de Se igual a 10”° mol-dm™ i ajustant el pH inicial mitjangant 'addici6 de HCI i NaOH.

D’aquesta manera es van obtenir les variacions representades a les Figura 4-9 i Figura 4-10.

3.50
Se(lV) Goetita
3.00 1 © TLM Goetita
Hematita

250 9 @ TLM Hematita
&
c 2.00
c
8
o 150
o

1.00

050 P

0‘00 T T T T

2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
pH

Figura 4-9. Variacié del grau de sorcio de Se(lV) amb el pH per la goetita i hematita naturals (Co=10" mol Se-dm™ 1=0.1 mol-dm’

3 NaCl). Les linies representen les prediccions del model de triple capa (TLM) ajustat a les dades experimentals.

163



Els oxi-hidroxids de ferro com a reguladors de la mobilitat de Sb i Se en sistemes naturals

0.70
Se(Vl) @ Goetita
0.60 | 1 i
® TLM goetita
@® Hematita
0.50 - —— TLM Hematita
&
c 0.40
<
s
o 0.30 |
c o
0.20 4
(e}
0.10 4
0.00 ‘ ‘ T T
2 4 6 pH 8 10 12

Figura 4-10. Variacié del grau de sorcié de Se(VI) amb el pH per la goetita i hematita naturals (C,=10"° mol Se-dm™ 1=0.1

mol-dm™ NaCl). Les linies representen les prediccions del model de triple capa (TLM) ajustat a les dades experimentals.

Com es pot observar, en tots els casos la sorcié es veu afavorida a pH acids i comenca a decréixer a
partir de pH 7. Aquest fet era d’esperar si tenim en compte que a pH acid les superficies dels oxids de
Fe es troben carregades positivament i que la majoria d’espécies de Se en fase aquosa ténen carrega

negativa. El maxim de sorcié sembla que s’obté en tots els casos a pH inferiors a 6.

Les dades obtingudes s’han ajustat utilitzant complexes superficials i definint el model electrostatic de
la triple capa (TLM). Quan la interaccié d’un grup funcional superficial amb una i6 o mol-lécula present
a la solucié esdevé una entitat mol-lecular estable, aquest s’anomena complexe superficial [35]. Hi ha
un gran nombre de models utilitzats per descriure els fenomens d’adsorcié que poden tenir lloc en el

sistema sol-solucid i la literatura referida a aquests models és nombrosa [4,35-38].

La majoria de models, utilitzen reaccions de protonaci6 i desprotonacié per descriure el comportament
acid-base d’una fase superficial (veure capitol anterior). El treball electric realitzat al moure ions al
llarg de la zona d’influéncia de la carrega adjacent a la interfase afectara I'activitat de les espécies
prop de la superficie carregada. La relacid entre 'activitat de les espeécies en zones no influenciades
per la carrega superficial (lluny de la superficie) i la seva activitat en zones d’influéncia de la carrega

desenvolupada a la superficie de les particules ve governada per la relacié de Boltzmann:

—|=e 4.1
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On a; és l'activitat a la superficie de I'espécie i amb carrega z; i a;, 'activitat a la dissolucio. ¥, és el
potencial electrostatic, /' la constant de Faraday, R la constant dels gasos i T la temperatura. En tots
els models, la superficie esta separada de la dissolucié per una capa difosa de contraions enllagats
no especificament. Els models difereixen en la descripcié de I'interfase entre la superficie carregada i
la dissolucid, en l'assignacio dels diferents tipus d’ions a diferents plans o capes d’adsorcio i en les

relacions electrostatiques i les equacions carrega-potencial utilitzades per les diferents capes.

Per superficies inorganiques, cal destacar els models de la capa difosa (DLM) [39], capacitancia
constant (CCM) [37,40,41], triple capa (TLM) [23], carrega i potencial variable (VSC-VSP)[23,42-45],
generalitzat de les dues capes [46], un-pK d’Stern [47-51] i distribuci6 de carrega (CD-MUSIC) [48].

El model de triple capa consita de dues capes capacitant i una difosa. El model original assumeix que
tots els metalls i lligands es retenen com a complexes d’esfera externa i nomes els H' i els OH es

poden adsorbir com a complexes d’esfera interna (Figura 4-11).

A

Yo
\PB -1

\Pd—

Figura 4-11. Localitzacio dels ions, els potencials, carregues i capacitancies pel model de la triple capa. Entre paréntesis hi ha

la localitzacié d’ions correso

El balang de la carrega superficial és pel model TLM esdevé:

O, =0y +0 4 4.2

On oy és la carrega deguda als H' i els OH i o, la carrega deguda als complexes d’esfera externa.
D’aquesta manera els H" i els OH" estan situats a la capa o i la resta de metalls, lligands, cations (C*) i
anions (A’) majoritaris es troben situats a la capa . La capa difosa comencga a pla d i s’exté fins a la
solucié. En el present estudi s’ha utilitzat el model modificat de la triple-capa desenvolupat per Hayes i
Leckie [18,52]. Aquest contempla I'adsorcié de metalls i lligands com a complexes d’esfera interna, de

manera que queden situats al pla o. Aixi doncs, el balang de carrega superficial queda:
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O, =0y +0 o5t0 4.3

On o5 és la carrega corresponent als complexes d’'esfera interna. Les equacions que representen les

tres capes i relacionen el potencial amb la carrega son:

o
Y, -V, =— 4.4
Cl
(o)
Y, -, =—* 4.5
B d C,

o, = /(-8RTCs,z,) sinh(F¥, | 2RT) 46

on o té unitats C'm™, C; i C, s6n les denistat de capacitancia a les capes 0 i 3, ¢, és la permetivitat del

buit, ¢, la constant dieléctrica de 'aigua i C és la conentraci6 de I'electrdlit 1:1 de la dissolucié.

Les anteriors equacions ja estan incorporades en el codi FITEQL 4.0 [30] que s’ha utilitzat per ajustar
les constants d’equilibri de les reaccions de complexacié superficial. Les reaccions i constants de la
Taula 4-4 s’han utilitzat per descriure les reaccions de protonacié i desprotonacié de la superficie, aixi

com la complexacio6 superficial dels cations i anions majoritaris (Na* i CI)

Taula 4-4. Reaccions i constants de protonacié, desprotonacié i complexacio de I'electrolit de fons utilitzandes per a I'ajust de
les constants de complexacié superficial de Se(lV) i Se(VI) en hematita i goetita mitjangant el model de triple capa modificat.
Les constants de protonacié i desprotonacié de les espécies de Se s’han obtingut de la Nuclear Energy Agency (NEA) [53]i les

de protonaci6 i desprotonacié dels minerals i complexacié de NaCl s’han calculat segons Sverjensky [54]

Reacci6 log K (Goetita) log K (Hematita)
HSeO; & SeOs” + H' -8.36
HSeO5 + H «H,SeO; 2.64
HSeO, +> SeO/ +H" -1.75
>Fe-OH + H & >Fe-OH," 7.99 9.05
>Fe-OH < >Fe-O + H' -10.41 -10.05
>Fe-OH + H + CI < >Fe-OH,"-CI 7.01 6.85
>Fe-OH +Na* <> >Fe-O-Na™ + H -11.18 -11.84

Sverjensky i Fukushi [54] proposen uns valors per les constants de protonacié i desprotonacioé i les de
complexacié superficial dels cations i anions majoritaris referits a I'estat estandard per sites sorbents
(>FeOH) i espécies adsorbides (>FeOH,", >FeQ"). Els valors s’han de corregir per I'area superficial i
la densitat superficial de sites ja que I'estat estandard utilitzat suposa una area superficial de 10 mz-g'1
i una densitat superficial de sites10" sitess'm™. En el present estudi la densitat superficial de sites s’ha
calculat a partir de la capacitat maxima de sorci6 (7,..) determinada ajustant el model de Langmuir a
les dades experimentals de les isotermes pels models corresponents al Se(lV). En el cas del Se(VI),
els valors s’han de la densitat de sites, s’han considerat una variable d’ajust.
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La capacitancia de la capa interna C; també s’han obtingut del treball de Sverjensky [54]: 0.88 F-cm™
en el cas de 'hematita i 0.6 F-cm™ en el de la goetita. Tot i que el CO, no es va excloure dels
experiments, la sorcié de carbonat i bicarbonat no s’ha incldés en el model. Les impureses de quars
detectades a I'espectre de difraccié de raigs-X tampoc s’han tingut en compte en el model ja que la

retencio de selenat en aquest mineral es pot considerar negligible en el rang de pH estudiat [55].

En el present estudi, s’han utilitzat els complexes superficials proposats per Duc i col. [11] per predir
'adsorcio de Se(lV) i els proposats per Fukushi i Sverjensky [9] per predir 'adsorcié de Se(VI). La
Taula 4-5 resumeix els valors de les constants obtingudes mitjangant el codi FITEQL i les reaccions

proposades pels complexes superficials:

Taula 4-5. Complexes superficials proposats i resultats de I'ajust de les constants d’equilibri mitjangant el codi FITEQL

. . . Densitat sites
Mineral Reaccions de complexacio log K (sites nm?2) WSOS/DF
Hematite >FeOH + HSeOy >Fe0SeOy + H,0 5.49 7.83 1.39
Se(lv) . >FeOH + HSeOy >FeO0SeO5 + H,0 6.66
Goethite . pOH + HSeO; + H' >FeOHSeOs +H0  11.69 1.99 161
. 2>FeOH + HSeO; + H" > (FeOH,)",-SeO/ 33.42
Se(V) Hematite >FeOH + HSeO; >Fe0SeOy + H:0 12.92 1.49 1.42
Goethite 2~ FeOH + HSeO; + H' > (FeOH,)",-Se0/ 35.76 123 0.03
>FeOH + HSeO; >Fe0SeO; + H,O 16.6 i i

Com es pot observar, el valor WSOS/DF que indica la suma de quadrats ponderada dividida pels
graus de llibertat és inferior a 2, fet que indica que el model proposat descriu relativament bé les
dades experimentals. En el cas del selenit, un complexe superficial monodentat d’esfera interna
desprotonat descriu correctament la sorci6 en hematita mentres que en el cas de la goetita es
requereix un complexe protonat addicional per descriure correctament les dades experimentals. En el
cas del selenat, 'adsorcié es pot descriure correctament amb un complexe bidentat d'esfera externa i
una mescla d’aquest i un complexe d’esfera interna desprotonat en el cas de la goetita. La Figura 4-9
i la Figura 4-10 mostren les prediccions dels models utilitzats i, com es pot observar, els models

s’ajusten correctament a les dades experimentals.

El valor obtingut per la constant de complexacié de sistema Se(IV)-hematita és molt similar als valors
proposats per Duc i col. [11] (6.11-6.71). D’altra banda, Duc i col. obtenen el valor WSOS/DF més
baix quan intenten representar les dades experimentals mitjangant un complexe bidentat d’esfera
interna ([>FeQ],Se0). Catalano i col. [19], a partir dels resultats d’experiments XAS, també proposen
un complexe bridging bidentat que concordaria amb el proposat per Duc i col. Tot i que es va intentar
ajustar les dades experimentals utilitzant inicament aquest complexe, I'algorisme d’ajust no arribava
mai a convergir. Aquest fet es podria explicar si és tinguéssin en compte les diferéncies estructurals
entre 'hematita sintética utilitzada pels estudis anteriors i 'hematita natural utilitzada en el present

estudi.
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En el cas del sistema Se(IV)-goetita, el valor obtingut per al complexe desprotonat, és similar a
I'obtingut per Hayes i col. [16] (4.51). Tot i aix0, I'ajust va millorar considerablement quan es va

introduir el complexe protonat proposat per Duc i col. en el cas de la hematita.

El sistema Se(VI)-hematita i Se(VI)-goetita s’han modelat mitjangant una mescla d’'un complexe
desprotononat d’esfera interna (FeOSeO;) i un complexe bidentat binuclear d’esfera externa
([FeOH2]+2—SeO42'). Fukushi i Sverjensky [9] també utilitzen aquests dos complexes superficials per
descriure els resultats experimentals obtinguts per Hayes i col. [16] i Rietra i col. [49]. Els valors
obtinguts per Fukushi i Sverjenksy per al logaritme de la constant de complexacié d’aquesta espécie
varien entre 8.4 i 8.0 per al complexe d’esfera interna i proposen un valor de 11.1 per al complexe
d’esfera externa. Tot i les discrepancies observades entre els valors proposats en el present estudi i
els proposats per Fukushi i Sverjensky, els resultats del present estudi prediuen acceptablement els
resultats experimentals obtinguts. El fet d’introduir el nombre de sites com a parametre d’ajust pot ser
la causa d’aquesta discrepancia tot i que era la Unica forma d’arribar a la convergéncia en el
programa de regressié. La utiltizacié del nombre maxim de sites obtingut a partir de la isoterma de

Langmuir no permetia, en cap cas, la correcta descripcid de les dades experimentals.

4.6.2 Interaccié de Sb amb goetita sintetica

4.6.2.1. Cinétiques de sorci6

La Figura 4-12 representa el valor de K, calculat a partir dels resultats dels experiments que tenien
com a objectiu estudiar la velocitat d’adsorcié de Sb en goetita i I'efecte de la temperatura sobre
aquesta. S’ha escollit la representacio de log K; en funcidé del temps per les diferents concentracions
inicials utilitzades i tenint en compte que, segons la isoterma (veure apartat), a aquestes
concentracions d’equilibri, la representacio6 de ¢, i C, és lineal i, per tant, la K, és constant a mateixa

temperatura i permet comparar els resultats.
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Figura 4-12. Evolucié de log(Kg) de sorcio de Sb(V1) en goetita en funcié del temps a diferents temperatures (Co=8:10" mol
9 9 ¢}

Sb-dm®a 15i 25 °C, 1=0.01 mol-dm™ NaClQO,). Les linies representen les prediccions del model de pseudo-segon ordre.

Els valor promig de pH mesurats al final dels experiments va ser de 8.04. Les mostres individuals no

es van desviar més de 0.2 unitats respecte aquest promig.

Les dades experimentals s’han ajustat als models de primer ordre, pseudo-primer ordre i pseudo-
segon ordre. La Taula 4-6 mostra els valors /* resultants de I'ajust per regressié per minims quadrats

als models linealitzats.

Taula 4-6. Valors 7 resultants de I'ajust per regressio lineal dels models cinétics als resultats experimentals.

Primer ordre  Pseudo-primer ordre  Pseudo-segon ordre
15°C 0.588 0.663 0.999
25°C 0.619 0.520 0.999

Com es pot observar el model de pseudo-segon ordre descriu perfectament els resultats

experimentals obtinguts. La Taula 4-7 resumeix els valors dels parametres obtinguts amb aquest model.
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Taula 4-7. Valors dels parametres del model de pseudo-segon ordre ajustats resultats dels experiments cinétics de sorcié de
Sb(V) en goetita.

qe kpZ

(mol kg) (kg 'mol-! ‘min-")
15°C  (2.937£0.011)-10°° 9.3£3.8
25°C (3.085£0.011)- 10°° 10.546.7

Tot i que la utilitzacié de diferents concentracions inicials a la dissolucié de partida dificulta la
interpretacié de les dades, a la Figura 4-12 no s’observa un augment de la velocitat de reaccié amb la

temperatura. Tenint en compte I'equacié d’Arrhenius [56]
k= Ae FIRT 4.7
on k és la constant de velocitat, 4 és un factor de frequéncia, E és I'energia d’activacid, R la constant

universal dels gasos (J-K'1-mol'1) i T la temperatura absolut. Aixi, la representacio dels de In(k) en

funcié de 1/T hauria de seguir una linia recta de pendent —E/R i ordenada a I'origen 4:

4
y =-1070.6x + 5.9466
3.5 R2=1
3 |
= -
2 |
1.5
1 ‘ \ \
3.3E-03 3.4E-03 3.4E-03 3.5E-03 3.5E-03
1T (K")

Figura 4-13. Representacié de In k en funcié de 1/T i regressio lineal per minims quadrats segons I'equacié d’Arrhenius

Com es pot observar a la Figura 4-13, el pendent de la recta In(k) en funcié de 1/T correspon a una
energia d’activacio £ = 8.9 kJ-mol”. Tot i aixd, en el rang de temperatures estudiat, la variaci de la

constant de velocitat és negligible si tenim en compte els resultats de la Taula 4-7.

Els resultats obtinguts mostren que la reaccié de sorcié en les condicions estudiades assoleix
I'equilibri en un temps inferior a 7 dies. Aquest resultat és consistent amb els resultats del capitol
anterior i amb els temps d’agitacié utilitzats per Leuz i col. [27]. El fet que en uns materials de
naturalesa tan diferent (sols calcaris i goetita) el temps d’equilibri sigui similar evidencia que o bé la
sorcio en els sols calcaris té lloc en els oxids de Fe i que la difusi6 intraparticula domina el procés de

sorcio, o bé que l'agitacié en ambdds casos era suficient per eliminar possibles fenomens de transport
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i la velocitat de reaccié observada corresponia Unicament a la velocitat quimica de reaccio i el model

obtingut seria consistent a la reaccié de complexacié superficial proposada per Leuz i col. [27]:

>F€(OH)2 + Sb(OH)g <~ >F€Ong(0H)4 + 2H20 4.1

4.6.2.2. Isotermes de sorcio6. Efecte de la forga ionica i la temperatura sobre el grau de sorci6.

Amb l'objectiu d’estudiar I'efecte de la concentracié en equilibri amb el grau de sorcio, es van realitzar
experiments variant la concentracié inicial de Sb(V). Les concentracions inicials utilitzades es van
variar de 10°® a 10™ mol-dm™. Concentracions inicials inferiors donaven una concentracié a I'equilibri
per sota del limit de deteccio de la técnica utilitzada i concentracions superiors podien resultar en
precipitacio de sals d’antimoni (Ca(Sb[OH]s). i NaSb(OH)s) tal i com s’ha discutit en el capitol anterior
[67]. El pH final promig de les dissolucions en equilibri va ser de 8.03 sense que cap mostra es
desviés més de 0.3 unitats.

Per estudiar I'efecte de la forca idnica sobre el grau de sorcié es van realitzar isotermes fixant la forgca
ionica mitjangant una concentracié de 0.1 i 10 mol-dm™ de NaClO,. També es va fer una série sense
NaClO, a la dissolucié ja que un calcul aproximat amb el programa PHREEQC [29] va indicar la
concentracié 10 mol-dm™ de NaHCO; utilitzada en totes les dissolucions per fixar el pH final a un

valor aproximat a I'observat en els sols de I'anterior capitol aportava una forga ionica final de 107

mol-dm™,
1.0E-05 -
1.0E-06 4
E ]
°
E 1.0E-07 |
o ]
O
1.0E-08 - o 1=0.001 Langmuir 0.001
: O =001 Langmuir 0.01
1 O 1=041 Langmuir 0.1
7 @ Leuzicol. (2007)
1.0E-09 Coe Ca Cn I
1.0E-08 1.0E-07 1.0E-06 1.0E-05 1.0E-04 1.0E-03
C, (mol-dnv3)

Figura 4-14. Isotermes de sorcié de Sb(V) en goetita a diferents forces ioniques i en medi 10 mol-dm™ de NaHCO3 (T=25 °C).
Les linies representen les prediccions del model de Langmuir. S’inclouen els valors obtinguts per Leuz i col. [27], pH=3.0,
1=0.01 mol-dm™ KCIO,.

171



Els oxi-hidroxids de ferro com a reguladors de la mobilitat de Sb i Se en sistemes naturals

La Figura 4-14 mostra els resultats de les isotermes de sorcié a diferents forces idniques. No
s’observen canvis significatius en el grau de sorcid tot i que la forga idnica s’ha variat 2 ordres de
magnitud. Aquest fet és consistent amb la formacid6 de complexes d’'esfera interna. Canviar la
concentracié de l'electrolit de fons influencia I'adsorcidé en almenys dues maneres: afectant els
potencials intersticials i, per tant, I'activitat de les espécies adsorbides i influenciant la competicid
entre els ions de I'electrolit i els ions que s’adsorbeixen pels sites disponibles [16]. Seguint aquest
raonament i en consisténcia amb el model modificat de la triple capa (Figura 4-11), els complexes
d’esfera externa son més sensibles a les variacions en la forga idnica ja que aquests ultims estan
situats en el mateix pla que els ions corresponens a I'electrolit de fons (pla B) i, per tant, variacions a
la forgca idnica causen un canvi superior en els coeficients d’activitat. D’altra banda, els complexes
d’esfera interna es troben situats en el pla 0 com els protons i els hidroxils i, per tant, un canvi en la

forga idnica no els afecta en el mateix grau.

Tot i aixd, Leuz i col. [27] observen una disminucié del grau de sorci6 amb I'increment de la forgca
ibnica. Aquest fet, aparentment en contradiccié amb la formacié d’'un complexe d’esfera interna, és
explicat pels autors per la formacio de parells idnics KSb(OH)e0 (els autors van fer servir KCIO,4 per
fixar la forga idnica) que redueixen l'activitat de I'ani6 Sb(OH)s en dissolucié.i, per tant, el grau de
sorcié disminueix a mesura que s’incrementa la forga idnica. Stumm i Morgan [37] prediuen un valor
del log K per a la formacié de parells idnics de carrega oposada igual a 1 entre 0 i 1. No obstant aixo,
Leuz i col. utilitzen un valor de log K per a la formacioé de KSb(OH)e0 que explica la variacié amb la
forca ionica observada. Tenint en compte els resultats del present estudi, el valor del logaritme la
constant de formacié del parell idnic NaSb(OH)GO ha de ser inferior, en concordanga amb els valors
proposats per Stumm i Morgan. D’altra banda, els valors observats per Leuz i col. s6n consistents
amb els valors observats en el present estudi. El fet que el grau de sorcié sigui lleugerament superior
a l'observat en el present estudi, es pot explicar si es té en compte que els autors han treballat a

pH=3.0 on la sorcié es veu notablement afavorida.

Els valors obtinguts es van intentar descriure mitjangant les isotermes de Freundlich i Langmuir. La

Taula 4-8 mostra els resultats dels parametres obtinguts.

Taula 4-8. Resultats de la regressio lineal de les dades experimentals a diferents forces ioniques de Sb(V) amb goetita i

parametres resultants per les isotermes de Freundlich i Langmuir.

Langmuir Freundlich
] K[ rmax 2 2 2
(mol-dm™) (dm*mol™) (mol-m™) " X K ! r x
10° (9.05+2.80)-10" (1.98+0.04)-10° 0.998 2.4-107 (4.04+4.30)-10° 1.73+0.25 0.922 5.6-10°
0.01 (1.79+0.44)10° (2.094£0.01)-10° 1.000 7.410° (8.97+6.97)10° 2.19+0.28 0.924 1.6-10°
0.1 (1.41+0.35)-10° (2.26+0.20)-10° 0.973 3.6:10° (8.80+4.96)-10° 1.28+0.06 0.991 2.67-10°

Com es pot observar, tot i que no s’observen diferéncies significatives quan es comparen els resultats
experimentals a diferents forces ioniques (Figura 4-14), si que s’observen lleugeres variacions en els
valors dels parametres obtinguts per les isotermes, fet que dificulta la comparacio i evidencia les

dificultats d’utilitzar métodes de regressié lineal a partir de dades en un rang que abarca diferents
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ordres de magnitud. Tot i aix0, les isotermes de Langmuir obtingudes sén capaces de predir

correctament el grau de sorcio dels sistemes estudiats.

Amb l'objectiu d’estudiar I'efecte de la temperatura sobre el grau de sorcié, també es van realitzar
experiments amb per obtenir isotermes a 15, 25 i 35 °C. Les condicions experimentals van ser 0.01
mol-dm™ de NaClO, per fixar la forga idnica i 10" mol-dm*® de NaHCO; per fixar el pH final de les
dissolucions. Les concentracions inicials de Sb(V) es van variar de 10° a 10 mol-dm™ i el pH final
promig de les dissolucions va ser de 7.97 amb una variaci6 individual inferior a 0.2 unitats en tots els

experiments. La Figura 4-15 mostra els resultats d’aquests experiments.

1.0E-05 -
] —g—o
1.0E-06
“r‘E i
E 1.0E-07 £
[ ]
= ]
1.0E-08 4 O 15°C Langmuir 15°C
o 25° Langmuir 25°C
i o 35°C Langmuir 35°C
1.0E-09 — —— T s
1.0E-08 1.0E-07 1.0E-06 1.0E-05 1.0E-04 1.0E-03
Ce (mol-dm-3)

Figura 4-15. Isotermes de sorcié de Sb(V) en goetita a diferents temperatures i en medi 10 mol-dm™ de NaHCOj3 (1=0.01

mol-dm” NaClO,). Les linies representen les prediccions del model de Langmuir.

En aquest cas, si que s’observa un lleuger increment de la sorcid6 amb la temperatura. Diversos
autors ja havien observat aquest comportament estudiant fendbmens d’adsorcié en d’altres sistemes
[58,59]. Aquest fet que indicaria que el fendmen de I'adsorcié és un procés endotermic, afavorit a
temperatures altes. Tot i aixd, la capacitat maxima de sorcid roman insensible als canvis de

temperatura fet que és consistent amb la preséncia d’'un nombre finit de sites disponibles per a sorcid.

Taula 4-9. Resultats de la regressio lineal de les dades experimentals a diferents temperatures de Sb(V) amb goetita i

parametres resultants per les isotermes de Freundlich i Langmuir.

Langmuir Freundlich
T KI rmax 2
(°C)  (dm*mol) (mol-m?) r x K ! ! x

15 (8.31+3.72)10* (2.08+0.06)10° 0.995 1.9610* (5.74+3.84)10° 2.40+0.34 0.926 3.5510°
25  (1.7920.45)10° (2.09+0.02):10° 1.000 7.43-10° (8.97+6.97)10° 2.19+0.28 0.924 1.62:10°
35 (3.40%1.52)10° (1.79+0.01)10° 0.999 8.4210° (1.75+1.53)-10° 3.61+0.90 0.799 1.53-10°
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També en aquest cas, la isoterma de Langmuir prediu de forma millor els resultats experimentals
obtinguts a diferents forces idniques. Si considerem que la reaccié és totalment reversible, la variacio
de la constant de la isoterma de Langmuir amb I'invers de la temperatura es pot utilitzar per obtenir

I'entalpia i I'entropia associades a la reaccio d’adsorcié mitjangant I'equacié de van't Hoff:

nk =-271, 25 42
RT R

on AH i AS sén I'entalpia i I'entropia de reaccid, respectivament, i K les constants d’adsorcié segons
la isoterma de Langmuir [58]. Representant el In(K) en funcié de 1/T s’obté una recta a partir de la

qual es poden deduir els valors de AH i AS (Figura 4-16).

13
12.5
X
c 124
15 | In K =-6250.1/T + 33.042
R?=0.999
1 ‘ ‘
3.20E-03 3.30E-03 3.40E-03 3.50E-03
1T

Figura 4-16. Representacié de In(K) de Langmuir respecte 1/T i regressio lineal per al calcul de AH i AS de la reaccié

d’adsorcié

Com es pot observar, els resultats obtinguts s’ajusten perfectament a 'equacié de van’t Hoff. A partir
dels resultats de la regressio lineal del In(X) en funcié de 1/T s’han obtingut valors de AH = 51.9
kdJ'mol™ i AS= 274 J-(moI-K)'1. Aquests valors, tot i que lleugerament elevats, sén de l'ordre de
magnitud dels obtinguts en altres estudis d’adsorcio de cations en goetita [58,60]. Tot i aix0, en el cas
del sistema Sb(V) amb goetita no hi ha dades prévies per realitzar comparacions. A més, s’hauria

d’ampliar el rang de condicions experimentals estudiades per verificar la tendéncia observada.

4.6.2.3. Sorption edges. Efecte del pH sobre la sorcid

De forma analoga a l'estudi de la interaccié de Se(lV) i Se(Vl) amb oxids de Fe naturals, es van
realitzar experiments per estudiar I'efecte del pH sobre la sorcié de Sb(V) en goetita sintética. Els
experiments es van realitzar amb una concentracio inicial fixe de Sb(V) de 10° mol-dm™, 0.01

mol-dm® de NaClO, i el pH inicial es va ajustar mitjangant I'addicié de HCIO, i NaOH. El solid es va
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posar en contacte amb la dissolucié en una cambra de guants sota atmosfera de N, i la posterior
filtracid i mesura del pH també va tenir lloc sota atmosfera de N,. Totes les dissolucions es van
preparar amb aigua lliure de CO, preparada a partir d’aigua MilliQ portada a ebullidicié durant 15

minuts. D’aquesta manera es van obtenir els resultats representats a la Figura 4-17.

1.00E-01
8.00E-02
N
IS
£ 6.00E-02 -
T
(0]
o
4.00E-02 |
—TLM ®
@ Dades experimentals
2.00E-02 T T T T T T T T T
2 3 4 5 6 7 8 9 10 1 12
pH

Figura 4-17. Variacié del grau de sorcié de Sb(V) en goetita amb el pH. (Co=8.9-10, 1=0.01 mol-dm™ de NaCIO, i T=25°C). Les

linies representen les prediccions del model de triple capa (TLM) ajustat a les dades experimentals.

Com es pot observar, el maxim d’adsorcié s’assoleix a pH inferiors a 8. Per sobre d’aquest pH la
capacitat de sorci6 comenga a disminuir ja que la superficie del mineral comenga a carregar-se
negativament. En general, el punt de carrega zero de la goetita sintética varia entre 7 i 9, per tant a
pH acids, la superficie esta carregada positivament i I'afinitat per I'anié Sb(V) es veu afavorida. A pH
basics la superficie del mineral es comenga a carregar negativament i I'adsorcié d’anions es veu
desafavorida [67]. Aquest increment de la capacitat de sorcié de fases minerals a pH acids tendéncia
es observada en la majoria de treballs presents a la literatura tan de sols [25,57,62] com en Oxids de
Fe [25,27].

Les dades obtingudes s’han ajustat utilitzant complexes superficials mitjangant el model electrostatic
de la triple capa (TLM) de forma analoga als apartats anteriors. Les constants de complexacié de
I'electrolit de fons i la capacitancia externa s’han obtingut del treball de d’Sverjensky [54] (Taula 4-10),
el nombre total de sites de sorcié disponible s’ha calculat a partir del promig de la capacitat maxima
de sorci6 (7,..) de les isotermes a diferents forces idniques i diferents temperatures (2.039-10’6 mol-m’
2) i tenint en compte que el complexe superficial proposat és bidentat, és a dir, ocupa dos sites
superficials. La capacitancia interna es va fixar a 0.17 F-cm™ i 'externa a 0.2 F-cm™ també seguint el

criteri d’Sverjensky.
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Taula 4-10. Reaccions i constants de protonacid, desprotonacié i complexacié de I'electrolit de fons utilitzandes per a I'ajust de
les constants de complexacioé superficial de Sb(V) en goetita mitjangant el model de triple capa modificat. Les constants s’han

calculat segons Sverjensky i Fukushi [54] i referides a I'estat estandard hipotétic 1.0 mol-dm™

Reaccié log K
>Fe-OH + H > >Fe-OH," 8.29
>Fe-OH <> >Fe-O" + H' -10.57

>Fe-OH + H' + CI <> >Fe-OH,"-CI'  9.02
>Fe-OH +Na* < >Fe-O-Na* + H" -8.37

Seguint el treball de Leuz i col. [27], s’ha utilitzat un complexe bidentat d’esfera interna per intentar
descriure les dades experimentals. La Taula 4-11 i la Figura 4-17 mostren els resultats de l'ajust

mitjangant el codi FITEQL i les prediccions del model de triple capa en les condicions experimentals.

Taula 4-11. Reaccid superficial proposada i resultats de I'ajust de la seva constant d’equilibri per a I'adsorcié de Sb(V) en

goetita
. - Densitat sites
Reaccions de complexaci6 log K . o WSOS/DF
(sites nm?2)
2>FeOH + Sh(OH)s > (Fe0),Sh(OH); + 2H,0  4.820.14 2.41 0.19

Com es pot observar, el model utilitzat descriu perfectament les dades experimentals obtingudes. A
diferéncia de I'estudi de Leuz i col. [27], tot i que no s’ha variat la forga idnica del sistema, no ha sigut
necessaria la introduccié dels parells idnics per a I'obtencié d’'un bon ajust. Segurament, tal i com
prediuen Stumm i Morgan [37], la constants de formacié de I'espécie KSb(OH)s és suficientment petita
per no influir en el sistema experimental estudiat. La constant d’adsorcié obtinguda en el present
estudi s’aproxima a la obtinguda per Leuz i col. en condicions molt similars (log K = 5.21). Com s’ha
comentat anteriorment, Leuz i col. atribueixen les diferéncies en el grau de sorcié6 entre els
experiments a diferent forga idnica a la formacié del parell ionic KSb(OH)s” (log K = 2). Per tant, tot i
que s’hauria de verificar I'aplicabilitat del model a diferents forces ioniques, I'efecte del parell idnic

NaSb(OH)60 sembla no tenir efecte sobre la complexacio de Sb(V) en goetita.
La formacié d’aquest complexe superficial bidentat seria consistent amb el complexe bidentat edge-

sharing o corner-sharing proposat per Scheinost i col. [63] a partir d’experiments XAS com a principal

espécia adsorbida en goetita.
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Figura 4-18. Esquema de I'estructura mol-lecular dels compostos superficials bidentats proposats per Scheinost i col. [63]

4.7 Conclusions

En el present capitol s’ha estudiat les capacitats de dos oxi-hidroxids de Fe per a la retencié de Sb i

Se, dos contaminants de preséncia creixent en el medi natural, mitjangant experiments batch.

En un primer apartat s’ha estudiat la interaccié de Se(lV) i Se(VI) amb goetita i hematita naturals
obtingudes del jaciment de Cerro del Hierro. Els experiments batch han posat de manifest que el
temps necessari per arribar a I'equilibri dels sistemes estudiats és inferior a 50 hores, temps similar a
I'observat en anteriors estudis per a I'adsorcié en minerals sintetizats al laboratori. Els resultats poden

ser descrits satisfactoriament mitjangant el model de pseudo-segon ordre.

Variant la concentracio total de Se, s’ha observat que la capacitat sorptiva especifica de la goetita
estudiada és un ordre de magnitud inferior que la de la hematita. En condicions similars, ambdés
minerals retenen gairebé el doble de mol-lecules de Se(lV) que de Se(VI), apuntant a la formacié de

complexes bidentats en I'Ultim cas.

Tan la isoterma de Freundlich, com la de Langmuir s’ajusten correctament a les dades experimentals
obtingudes. Tot i aix0, la isoterma de Langmuir prediu correctament la saturacié del solid, esdevenint

un model més robust que la isoterma de Freundlich.
La retencid6 d’ambdues espécies es veu afavorida a pH acids, de la mateixa manera que s’havia

observat en la utilitzacié de minerals sintétics. Utilitzant el model simplificat de la triple capa (TLM) per

a descriure les dades experimentals, s’observa que I'adsorcié de Se(lV) es pot descriure a partir dels
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complexes monodentats d’esfera interna proposats a la bibliografia (FeOSeO, i FeOHSeO,). Els
valors obtinguts per a les constants de complexacié superficial sén similars que els descrits a la

bibliografia per a minerals sinteétics.

En el cas del Se(VIl), I'adsorcié es descriu correctament mitjangant un complexe desprotononat
d’esfera interna (FeOSeO3) i un complexe bidentat binuclear d’esfera externa ([FeOH2]+2—SeO42'), les

mateixes espécies utilitzades préviament per a la descripcié de I'adsorcié en minerals sintétics

En una segona part, s’ha investigat la interaccio de Sb(V) amb goetita sintetitzada de forma artificial al
laboratori. Els resultats mostren que I'equilibri del sistema s’assoleix en un temps aproximat de 7 dies,
similar a l'observat en el capitol anterior. El model de pseudo-segon ordre també ha descrit
satisfactoriament els resultats obtinguts.

S’ha observat una lleugera relacié entre la velocitat de reacci6 i la temperatura. Els valors de la
constant del model cinétic agumenten amb la temperatura. Tot i aix0, la relacié entre la constant

cinética i la temperatura no s’ajusta a I'equaci6 d’Arrhenius.

Els resultats de les isotermes de sorcié, s’han descrit correctament mitjancant la isoterma de
Langmuir. No s’ha observat una depedéncia clara entre el grau de sorcio i la forga idnica de fons,

indicant, en coheréncia amb estudis previs, la formacié de complexes d’esfera interna.

Si que s’observa una disminucié de la quantitat d’antimoni retingut i la temperatura del sistema.
L’equacio de van’t Hoff descriu perfectament aquesta relacioé mitjangant valors de AH =51.9 kJ-mol™

i AS =274 J-(mol-K)™", indicant que la reaccié d’adsorcié és endotérmica.

Finalment, la variacié de la quantitat d’antimoni present a la dissolucié en funcié del pH es pot
descriure mitjangant el model TLM i el complexe superficial proposat per Leuz i col. (FeO),Sb(OH),

[27]. Els resultats obtinguts concorden amb dades espectroscopiques provinents d’estudis previs.
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5 Indicadors de risc per a la salut humana associat a la presencia
d'elements traca en el sol. Implicacions dels models de transport en

el calcul del risc.

5.1 Introduccio

Actualment, la correcta gestio del sol, representa una tasca amb clares consequéncies sobre les tres
dimensions de la sostenibilitat: 'ambiental, la social i 'econdmica. Des del punt de vista ambiental, els
sols contaminats representen un risc potencial per a la salut humana i els ecosistemes i, tot i que
sovint es considera confinat, és una font potencial de contaminants cap a d’altres compartiments
ambientals més sensibles i dificils de recuperar com poden ser les aiglies subterranies. Des del punt
de vista economic i social, els costos associats a la prevencid, control i, sobretot, recuperacié poden
arribar a ser molt importants si la gestié del sol no es realitza de forma correcta. A part, la naturalesa

majoritariament privada dels sols, en dificulta enormement 'aplicacié de normatives i regulacions.

La definicié de criteris de qualitat (CQS) és una eina fonamental per a la correcta gestio del sol.
Genéricament, els CQS soén valors llindar utilitzats per determinar si la concentracié d’una
determinada substancia o grup de substancies en el sol pot suposar un risc per a la salut humana o

els ecosistemes i, en conseqiiéncia, es necessiten dur a terme accions correctores.

El desenvolupament d’aquests CQS implica, necessariament, una etapa d’identificacié i quantificacio
del risc potencial associat a la preséncia de contaminants en el sdl. Les metodologies d’analisi del risc
combinen informacié sobre els nivells d’exposicid i els efectes esperats per establir la probabilitat
d’aparcié d’efectes adversos o bé, en el cas invers, per calcular el nivell maxim d’'un o varis

contaminants en el sol lligats a un nivell de risc preestablert [1-3].

La mencié especifica del s0l com a ambit prioritari d’actuacié en el camp de naturalesa i biodiversitat
en el 6& Pla d’Accions Ambientals de la Unié Europea [4], ha afavorit el desenvolupament i
actualitzacio, per part de la majoria d’Estats Membres, de les estratégies per a I'evaluacio i control
dels soOIs contaminats. En aquest sentit, 'Estat Espanyol va adoptar una regulacié especifica per a
'analisi i gestid dels sols contaminats, el Reial Decret 9/2005 [5]. Aquest, tot i que centrat en
contaminants organics, ofereix un marc regulatori, basat en I'analisi del risc, per a I'establiment de
CQS en el cas d’elements traga i substancies presents en el medi de forma natural, a partir dels

anomenats nivells genérics de referencia (NGR) per a cada Comunitat Autdnoma.

En aquest marc autondmic, diverses comunitats de I'estat espanyol ja disposen de CQS propis per a

la correcta gestid del sol [1,6,7]. A Catalunya, préviament a l'aparicié del Reial Decret 9/2005,
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I’Agéncia de Residus del Departament de Medi Ambient de la Generalitat va realitzar un estudi que
tenia com a objectiu I'elaboracio dels criteris provisionals de qualitat dels sols (CPQS) [8]. Tot i que
d'aquests valors no se’n va desprendre cap marc legal a Catalunya, han esdevingut durant anys I'inic

marc de referéncia técnic per a la gestié de la contaminacio del sol.

Aquests CPQS es van derivar utilitzant metodologies d’analisi de risc i a partir dels valors de fons i
referéncia per a elements traga en sols de Catalunya desenvolupats per Cortés [9] que, tal i com
s’esmenta en el segon capitol, es van determinar a partir d'un mostreig de sols representatiu de les

zones industrialitzades de Catalunya..

Pel que fa referéncia als Usos del sol, I'estudi contempla dos escenaris: Us industrial i Us no industrial.
Referint-se a aquest ultim escenari, el document recomana identificar I'is concret i caracteritzar el risc
en cada situacié mitjangant estudis especifics. En I'estudi també es van tenir en compte aspectes
relacionats amb la proteccié dels aqlifers comparant els estandards d'altres paisos amb valors
obtinguts en utilitzar programes de modelitzacié del transport de contaminants. Aquests ultims
correlacionaven la concentracié del contaminant en el s6l amb la de les aigues subterranies, tot i
utilitzant les nombroses dades de les condicions meteoroldgiques, geologiques i hidrogeoldgiques

d'un cas escollit com a representatiu de tota Catalunya.

Aquest ultim aspecte, posa de manifest la necessitat d’'una correcta prediccié de la mobilitat de
contaminants entre els diferents compartiments ambientals. Els factors de transferéncia entre
diferents fases, son un dels parametres amb més influéncia i més incertesa en els models d’analisi de
risc durant el calcul dels CQS. Entre aquests, la quantificacié de la transferéncia sol-aigua, és de gran
importancia per a la caracteritzacié del risc per a la salut humana associat a la preséncia d’elements
traca en aigua destinada al consum, ja que: a) aquests solen tenir toxicitats elevades, b) s6n presents
en el sol a concentracions elevades, c) l'aigua és un compartiment ambiental molt sensible i d)

conforma la via d’exposicioé a contaminants més important.

La mobilitat d’'un contaminant en el sol correspon a la capacitat del contaminant de ser transportat en
la fase aquosa mitjangant processos advectius i difusius. Per tant, la descripcié de la mobilitat d’'un
contaminant en el medi sol-aigua pot ser descrit mitjangant dos passos, els processos de sorcio-

desorcié i els processos de transport [10].

Tal i com s’ha esmentat en els anteriors capitols, la literatura cientifica presenta dues vies
d’aproximacio per a la prediccio de la mobilitat de contaminants en el sol: la composicioé generalitzada
(CG) i 'additivitat de components (CA). La primera ha estat ampliament utilitzada en les metodologies
d’analisi de risc [11,12] per a la prediccié de la mobilitat de contaminants en el sol i relaciona, sense
definir cap mecanisme quimic especific, la concentracié a la fase aquosa i la concentracié a la
corresponent fase solida en equilibri. La seva aplicacié en el calcul del risc associat a la preséncia de

contaminants, consisteix en la utilitzacié dels anomenats coeficients de particié o distribucié (K,), que
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es defineixen com la relacid a I'equilibri entre la quantitat d’element traga adsorbit a la fase solida

(expressat en mg-kg™') i la concentracio dissolta a la fase liquida (en mg-dm™).

Al dependre de I'entorn geoquimic, i degut a I'enorme variabilitat d’aquest ultim, els valors de K,
presents a la literatura mostren una gran dispersié de valors en rangs que poden englobar varis
ordres de magnitud. D’altra banda, tot i que les mesures experimentals d’aquests valors s6n més
precises i altament recomenades en estudis d’emplagaments especifics, sovint s’utilitzen valors
bibliografics en etapes preliminars per estalviar temps i diners. Aquesta aproximacié acostuma a ser
conservativa i, els valors escollits, solen ser els més baixos (alta mobilitat) descrits en la literatura.
Aquesta aproximacié sol derivar en preses de decisions sobredimensionades que impliquen grans
alteracions del medi i costos elevats. Perd també pot portar a una incorrecta prediccié de la

acumulacio del contaminant en el medi que, al seu temps, pot implicar consequéncies negatives.

La utilitzacié de valors especifics, derivats d’estudis experimentals, del coeficient de particié per a
sistemes concrets, tot i que preferible a I'aplicacié de valors bibliografics, també pot portar a
conclusions erronies quan les condicions reals varien respecte les experimentals ja que, tal i com
s’esmenta préviament, els models empirics com el del coeficient de distribucid no es basen en un

mecanisme quimic concret i no sén extrapolables.

5.2 Objectius

En el present capitol, es pretén aplicar la metodologia d’analisi de risc per al calcul de la concentracié
maxima admissible en el sol protectora per a la salut humana de 18 elements traga (As, Ba, Be, Cd,
Co, Cr(lll), Cr(VI), Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Se, Sb, Sn, Tl, V i Zn) considerant dos escenaris conceptuals.
No es pretén desenvolupar criteris de qualitat del sol ja que el desenvolupament d’aquests implica

una série de refinaments posteriors que queden fora de I'abast d’aquest estudi.

En una segona part, es compara la validesa del model del coeficient de particié i d’'un model de
complexacié superficial per a la prediccié de la mobilitat i transferéncia de contaminants en sistemes
sol-aigua i les seves implicacions en les metodologies d’analisi de risc. Mitjangant un escenari de
transport teoric, s'estudia la resposta d’'ambdés models davant canvis en la composicié de la solucio

inicial.
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5.3 Calcul de les concentracions maximes admissibles en el sol.
5.3.1 Materials i Métodes

5.3.1.1. Metologia generica d’analisi del risc

Essencialment, els procediments per a I'avaluacié del risc per a la salut humana d’una substancia
consisteixen en comparar els nivells d’exposicio als quals esta exposada la poblacié amb els nivells

que no impliquen efectes toxicologics.

Aquest procés sol dividir-se en varies etapes que impliquen [13]:

1) Analisi dels efectes. Identificacio del perill, és a dir, els efectes adversos sobre la salut
humana que pot implicar una substancia i I'estimacié de la relacié entre la dosi, o nivell
d’exposicio a una substancia, i la incidéncia i severitat de I'efecte.

2) Analisi de l'exposicid. Estimacié de les concentracions/dosis a les quals les poblacions
d’estudi o compartiments ambientals poden estar exposades

3) Caracteritzacio del risc. Estimacié de la incidéncia i severitat dels efectes adversos que poden
océrrer sobre les poblacions d’estudi o els compartiments ambientals degut a I'exposicioé a

una substancia.

Aplicada a l'analisi del risc per a la salut humana dels elements traga en sols, la primera etapa
consisteix en identificar, a partir de la literatura disponible, els efectes negatius de cada element sobre
la salut humana. Aquests efectes es divideixen en sistémics, és a dir efectes adversos sobre el
funcionament normal de I'organisme, o cancerigens. El calcul del risc associat a aquests dos tipus
d’efectes és sensiblement diferent. En el cas dels efectes sistémics, la toxicitat inherent a les
substancies quimiques no cancerigenes es basa en el concepte de llindar. La relacié dosi-resposta
associada a aquest tipus de substancies es caracteritza per un llindar per sota del qual no s’observen
efectes adversos. En el cas de les substancies cancerigenes, s’assumeix que I'exposicié a una sola
mol-lécula d’'una substancia genotdxica pot donar peu a un procés cancerigen. La probabilitat de
desenvolupar cancer esdevé directament proporcional a la dosi o concentracié d’exposicié. Aquest
tipus d’efectes no presenten un valor llindar i, per tant, la corba dosi-resposta és assimptotica a la
incidéncia 0. Al no existir valors llindar, no es presenten nivells de risc zero i es treballa amb nivells

acceptables.

A la segona etapa, es defineix un model conceptual que inclou la defincié de la poblacié i les vies
d’exposicio. A partir de les propietats de les substancies i del medi es defineixen uns models de
transferéncia de contaminants que permeten quantificar el pas dels elements presents al sol al

receptor a partir de les diferents vies d’exposiciod.

186



Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport

Finalment, es caracteritza el risc associat a les concentracions definides en I'etapa anterior comparant
els valors de dosi obtinguts amb els valors d'efectes sobre la salut humana dels valors de

concentracio publicats a la literatura.

En el cas de la derivacié de CQS, el procés s’inverteix i es considera un risc admissible a partir del
qual es deriven les concentracions en el sol maximes per a cada via d’exposicié. Finalment, aquestes

concentracions maximes per a cada via s'interpolen per obtenir el valor maxim admissible en el sol.

5.3.1.2. Analisi dels efectes

L’ analisi de toxicitat descriu de forma qualitativa i quantitativa els efectes i mecanismes segons els
quals el compostos i elements quimics poden danyar el cos huma. Aquesta etapa consisteix,
basicament, en la recerca de parametres de toxicitat apropiats pels elements considerats. Els
parametres de toxicitat es deriven d’estudis epidemiologics, estudis ocupacionals, exposicions
accidentals i estudis amb animals, i sén valors reconeguts internacionalment per la comunitat
cientifica. Existeixen diverses bases de dades de valors toxicologics per aplicar a estudis d’analisi de

risc. En el present treball s’han utilitzat les seglents bases de dades per ordre jerarquic:

- Integrated Risk Information System (IRIS) [14].
- Health Effects Assessment Summary Tables (HEAST) [15].
- Organitzacié Mundial de la Salut (OMS) [3].

Cal distingir dos tipus de metodologies per avaluar la toxicitat dels elements en funcié del tipus
d’efectes sobre la salut humana a considerar. Els efectes perjudicials, excloent el cancer, sobre la
salut humana com a consequéncia d’'una exposicié cronica o sub-cronica s’anomenen sistémics. La
quantificacié de la toxicitat pels efectes no cancerigens es basa en el concepte d'un llindar de dosi per
sota del qual no s’han observat efectes sobre la salut humana. El mecanisme es pot entendre en una
base mol-lecular com a milions de receptors biomol-leculars disponibles per a una funcié organica
determinada i I'enlla¢g d’'una substancia toxica a un determinat nombre d’aquests receptors sense
produir efectes mesurables. Aixi doncs, es defineixen dosis de referéncia per cada via d’exposicio per
sota de les quals no hi ha evidéncies d’efectes adversos sobre la salut humana. D’aquesta manera es
defineix el quocient de risc objectiu (THQ) com el quocient entre la dosi rebuda i la dosi de referéncia.
En el present capitol, s’ha calculat les concentracions maximes en el sol que deriven en valors de

THQ iguals o inferiors a 1.

L’avaluacio dels efectes carcinogénics es duu a terme mitjangant estudis amb animals. El fonament
per lligar dades derivades d’aquests estudis amb els efectes sobre els humans és la suposicidé que
una mol-lécula pot iniciar el cancer, és a dir, no hi ha valor llindar per sota del qual la probabilitat de
que es desenvolupi cancer sigui zero. En aquest cas s'utilitzen els anomenats factors de poténcia

carcinogénica (CPF) que son la pendent de les corbes dosis-resposta a exposicions baixes. Aquestes
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corbes relacionen la dosi de la substancia a considerar amb la probabilitat lligada a l'aparicié de
tumors. Aixi, es calcula la dosi a partir de la taxa de sobrerrisc acceptable de tumors. En el cas
d’aquest estudi s’ha considerat una taxa de sobrerrisc (TR) de 10° respecte la incidéncia espontania
habitual. Es a dir, per al calcul del valor maxim admissible en el sol, s’ha considerat la dosi que
provoca un excés de incidéencia de cancer del 0.001% respecte a la incidencia en individus no

exposats al contaminant [16].

Per cada element traga i via d’exposicié considerada s’ha escollit una dosi de referencia i un factor de
poténcia cancerigena. Per a periodes d’exposicio inferiors a 7 anys (exposicié d’'infants) s’han utilitzat
valors subcronics. En el cas de la via inhalatoria, el risc carcinogénic es caracteritza mitjancant el
factor d’unitat de risc en l'aire (URF) que s’expressa en unitats inverses de concentracio en aire enlloc

d’unitats inverses de dosi.

La Taula 5-1 mostra els valors de referencia cronics per via oral (RfDy), inhalacio (RfC) i contacte
déermic (RfDp), aixi com el valor de referéncia subcronic per via oral (SubRfDy) . S’han exclos diversos
compostos especifics de diferents elements traga degut a presentar toxicitats especifiques i la poca
probabilitat de trobar-los de forma natural. En el cas del Ni i el Hg, s’han agrupat les propietats
toxicologiques dels metalls en forma elemental i de les sals inorganiques per obtenir un valor Unic
representatiu de l'element. Tot i ser una practica acceptada, sempre es desitjable coné&ixer
I'especiacid de I'element per utilitzar el valor toxicologic adient. En el cas del Cr, degut a la gran
diferéncia de toxicitat [17], s’han considerat de forma separada la toxicitat dels estats d’oxidacié Il i
VL.
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Taula 5-1. Valors de dosi de referéncia cronics i subcronics per efectes sistémics

(mg-kgt-dial) (mg-kgtdial) (mg-m3) (mgkgldiatl)

As 3.00E-04 3.00E-04 1.05E-03 1.23E-04
Ba 2.00E-01 7.00E-02 1.40E-02
Be 2.00E-03 5.00E-03 2.00E-05 2.00E-05
Cd 1.00E-03 1.00E-03 3.50E-03 1.00E-05
Co 2.00E-02 2.00E-02 2.00E-05 1.60E-02
Cu 1.40E-01

Cr(lln 1.50E+00 1.50E+00 5.25E+00 7.50E-03

Cr(VI) 3.00E-03 2.00E-02 1.00E-04 6.00E-05
Sn 6.00E-01 6.00E-01 2.10E+00 6.00E-02
Hg 3.00E-04 3.00E-04 3.00E-04 2.10E-05
Mo 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 1.90E-03
Ni 2.00E-02 2.00E-02 7.00E-02 5.40E-03
Pb 1.23E-02
Se 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 2.20E-03
Sb 4.00E-04 2.00E-04 1.40E-03 8.00E-06
Tl 8.00E-05 9.00E-04 2.80E-04 1.60E-05
\ 7.00E-03 7.00E-03 2.45E-02 7.00E-05
Zn 3.00E-01 3.00E-01 1.05E+00 6.00E-02

IRIS [14], Interpolacié de via oral,

Per al calcul d’alguns valors, s’ha extrapolat la concentracié de referéncia per inhalacié a partir dels
valors de via oral [18]. En el cas del Cd, s’ha escollit el valor d’'ingesti6 via dieta per considerar-se més
representatiu de la ingesti6 de sol. Pel Tl s’han escollit els valors del sulfat aplicant criteris

conservadors.

La Taula 5-2 mostra els factors de poténcia per via oral (SFy) i dérmica (SFp). Pel que fa referéncia als

URF només s’ha obtingut per interpolacio el valor en el cas de I'As.

Taula 5-2. Valors de factors de poténcia i factor de risc en aire pels elements que presenten efectes carcinogénics [14].
SFo URF SFp
(mgt-kg-dia) (mgi-m3) (mglkg.dia)

As 1.50E+00 4.30E+00 3.66E+00

Be 2.40E+00
cd 1.80E+00
Co 2.80E+00

Cr(vI) 1.20E+01
Ni 2.40E-01
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5.3.1.3. Analisi de I'exposici6

En aquest apartat es defineixen els models conceptuals per avaluar el risc associat a la preséncia
d’elements traga en el sol. A cada model conceptual es defineix el receptor, la magnitud, freqiéncia,
duracié i rutes d’exposicié. Per descriure el pas de I'element des de la font de contaminacié fins al

receptor s’ha d’avaluar el transport de I'element a través del medi i el contacte amb el receptor.

Els escenaris desenvolupats sén dos. El primer, anomenat escenari residencial amb horta, considera
I'exposicié d’un receptor que entra en contacte amb I'element traga a través de la ingestié de sol, el
contacte dérmic amb el sol i la inhalacié de particules de sol i contaminants volatitlitzats en I'aire. El el

cas de I'adult també es considera la ingestié d’'un 30% del total de vegetals conreats en el sol.

El segon escenari defineix una explotacié agricola i ramadera que inclou dos receptors adults i
considera la ingestid de carn i llet de ramat criat en contacte amb el sol i la ingestio de vegetals
conreats en el sOl. Representa els efectes indirectes sobre la salut humana derivats de la
comercialitzacié de productes procedents de I'explotacié agricola i ramadera en sdl amb preséncia

d’elements traga. En cap cas es considera el contacte directe amb el sol.

53.1.3.1 Ingestio directa de sol

La ingesti6 directa de sol només s’ha considerat en I'escenari residencial amb horta. S’ha considerat
la dosi rebuda per un receptor que evoluciona des de l'edat infantil fins a I'edat adulta. Entre els
parametres necessaris per als calculs, se suposa un pes corporal de 15 kg per infants (BW,,) i 70 kg
per adults (BW,,) [13], un temps mitja exposicié per substancies cancerigenes (A7) i periode
d’exposicié (ED) de 70 anys corresponent a I'expectativa mitjana de vida, frequéncia d’exposicio (EF)
de 350 dies-any'1 i bioaccessibilitat del 100% per via oral i inhalaci6. En aquest ultim cas, tot i que una
part del total de I'element que entra a I'organisme és excretat i per tant no té efectes adversos, s’ha
considerat el cas conservador de quée el 100% de dosi rebuda té efectes sobre la salut. S’ha
considerat que durant l'etapa infantil (ED,,r = 6 anys), el receptor ingereix una mitjana de 200 mg
sol-dia” (IR;y). L'adult ingereix entre els 7 i els 30 anys (ED,q = 24 anys) 100 mg sol-dia” (IR.). La
suma d’ambdues dosis dona el valor de dosi d’ingestioé de sol poderada (/F), que s’aplica només en el

cas cancerigen [19,20]:

— IRinf EDinf + [Radu .EDadu
BW. BW

inf adu

IF

(5.1)

En el cas sistémic s’ha utilitzat I'expressié individual per I'infant i I'adult i s’ha escollit el valor més

restrictiu d'ambdos utilitzant els valors subcronics i cronics, respectivament.

190



Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport

El model d’exposicié adoptat per aquesta via coincideix amb el proposat pel Ministerio de Medio
Ambiente per desenvolpuar els nivells generics de referéncia [2]. En el cas dels efectes sistémics la
concentraci6 minima en el sol per cada element (Cyps) que provoca efectes adversos sobre

I'organisme es calcula [19,20]:

co- THQ-RfD,-BW
s EF-IR

365(dies-any)10°% (mg-kg ™) (5.2)

En el cas d’elements amb propietats carcinogéniques el calcul de la concentracié de I'element (Cyc)
en el sol que implica una taxa de sobrerrisc 10° de desenvolupar cancer derivat de I'exposicié durant
tota la vida [19,20]:

TR-AT . - -
oo = s g JOodiesany 10" (mg kg ™) 53)

53.1.3.2. Inhalacio de particules de sol

En el calcul del risc associat a la inhalacié de particules, que només es considera en l'escenari
residencial amb horta, cal relacionar la concentracié en el sdl amb la concentracié a les particules
presents a I'aire que el receptor inhala mitjangant el factor d’emissio de particules (PEF). En el calcul
d’aquest factor hi ha tres parametres importants a tenir en compte: la preséncia del sol en forma de
particlues, la fraccié de particules respirable i els factors d’enriquiment de concentracié d’elements a

la part fina del sol (f,).

Després d’una revisié exhaustiva de les metodologies establertes pel calcul del PEF [21,22] s’ha optat
per escollir valors respresentatius de la fraccié de les particules en suspensio inferior a 10 um (PM,) i
factors d’enriquiment de 5. El calcul del PEF s’ha realitzat seguint la metodologia recomanada per la
USEPA [19]:

PEF = L 10° (mg-kg ) 54)

fe (f‘ext .PAext + f;nt 'PAint)

On f... i fo SON les fraccions de temps en ambient exterior i interior i PA4,, i PA,, son els valors de

concentracio de particules a I'aire interior i exterior.
En ambients exteriors s’ha considerat un valor PA4,,, de 0.1 mg-m'3. Aquest valor és superior a la major

concentracié mitjana anual mesurada a Catalunya de PM, per la Xarxa de Vigilancia i Previsié de la

Contaminacio Atmosferica de Catalunya (XVPCA) durant el periode 2002-2005. En ambients interiors
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s’ha adoptat un valor P4;, de 0.01 PM;, mg-m'3 que equival al 10% de la concentracié en ambients

exteriors similar al valor entre 12 i 15% proposat per Ferguson et al. [22].

Segons la guia metodologica proposada per la Unid Europea [13], s’ha considerat que el receptor
passa 8h dormint (volum daire inhalat 0.45 m*h™), 8h seient (0.54 m*h™) i 8h d'activitat lleugera a
Iexterior (0.54 m>h™) , que correspon a un valor de f., i f;,, de 0.67 i 0.33 respectivament. Finalment,
el calcul de la concentracid minima al sol que provoca efectes adversos per la via inhalatoria (Cjs)

segons l'escenari descrit es calcula [19,20]:

365(dies-any™) (5.5)

THQ-RfC-PEF
Ci = EF

En el cas d’elements traga amb evidéncia carcinogénica, la concentracio en el sol que implica una

probabilitat de 10”° de desenvolupar cancer (Cyc) [19,20]:

_ TR-AT-PEF

=——"" " 365(dies-any™ 5.6
© = URF-EF-ED ( ) (5.6)

5.3.1.3.3. Inhalacié d’elements traca volatils

Unicament en I'escenari residencial amb horta també s’ha considerat el risc associat a la inhalacié
d’elements volatils presents al sol. Tot i que dels elements considerats n’hi ha diversos que poden

volatilitzar-se només s’ha considerat el Hg.

Per determinar la relacié entre la concentracid6 d’elements volatils a l'aire i la concentracié dels
contaminants al sol s’ha utilitzat I'aproximacié del factor de volatilitzacié (VF). Evidentment, la
volatilitzacié de substancies presents en el sol, és un procés que depén de molts factors ambientals
(temperatura, pressio, humitat, etc.) i la seva quantificacié6 és complicada. Tot i aix0, el factor de
volatilitzacid és una aproximacidé semblant al coeficient de particid sol-aigua per determinar la

transferéncia d’elements traca a 'aigua.
S’ha considerat que el receptor esta exposat a Hg volatilitzat, tant en ambients exteriors com en
ambients interiors. El calcul i els valors de VF és diferent en ambients exteriors i interiors i, per aixo,

s’ha utilitzat un valor intermig ponderat pel temps que el receptor passa en cada ambient.

La concentracié minima en el sol que provoca efectes sistémics sobre la salut humana considerant la

volatilitzacio del contaminant (Cy,;s) es pot calcular mitjangant [19,20]:
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CVOIS -

= %-365(dies-any_l) (5.7)

Per al calcul del factor de volatilitzacié en ambients exteriors s’ha utilitzat el model proposat per Jury i
col [23] i recomanat per la USEPA [24]. Els detalls del calcul per determinar aquest factor es troben
detallats en un estudi anterior [25]. En el cas de l'escenari residencial amb horta, també s’ha
considerat la volatilitzacié6 en ambients interiors. En aquest cas s’ha utilitzat el model de Johnson-

Ettinger [26] implementat en el programari RISC-Workbench per al calcul del valor de VF'.

Com que el valor de VF depén de la concentracio de Hg en el sol, s’ha efectuat un procés iteratiu
partint d’'una concentracio hipotética que permet calcular un valor VF i obtenir la concentracié minima
en el sol que implica risc sistemic per a la salut humana. Seguidament, aquest valor s’ha integrat amb
I'obtingut per d’altres vies per obtenir el valor de la concentracio total, tal i com s’explica en I'apartat
5.3.2 i s’ha tornat a calcular el valor de VF. El procés s’ha repetit fins que el valor de la concentracio

total entre dues iteracions diferia menys d’'un 1%.

5.3.1.34. Ingestio de plantes

Per calcular el risc derivat d’ingerir plantes que han assimilat els elements traga del sol on s’han
cultivat s’utilitza I'aproximacié del factor de transferéncia sol-planta que relaciona la concentracié de
contaminant a la planta amb la concnetracié en el sol. Aquesta via d’exposicié s’ha tingut en compte

en els dos escenaris considerats.

Els mecansimes implicats en la trasnferéncia sol-planta sén molt complicats i especifics de les
condicions ambientals. La literatura és plena d’articles dedicats a I'estudi d’aquests mecanismes
[27,28], pero el coneixement dels processos que governen la transferéncia de metalls sol-planta és
encara limitat. En general, s’utilitzen els factors de bioacumulacié que relacionen la concentracié en el
sol amb la concentracié en la planta o una part de la planta com pot ser les fulles (B,,) o les arrels
(B.s)- En el cas d'utilitzar els factors de biocumulacié per diverses parts de la planta, aquests s’han
de ponderar per la fracci6 ingerida de cada part de la planta per donar el factor de transferéncia global
sol-planta (X,,). S’ha considerat que les fulles formen la meitat de l'ingestié de vegetals i les arrels

l'altra meitat, de manera que K, acaba sent el promig de By, i B...; per al cas d’'ingestié de vegetals.
En el present estudi s’han utilitzat els valors inclosos en la base de dades del programari Arriskugest

de la Sociedad Publica de Gestion Ambiental del Pais Basc (IHOBE) i de la USEPA. La Taula 5-3

resumeix aquests valors.
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Taula 5-3. Factors de bioacumulacio i transferéncia sol-planta

Bliiia Bayrel K,
(kg sol-kg fullat) (kg sol-kg arrelt) (kg sol-kg vegetal?)
As 4.00E-04 1.00E-04 2.50E-04
Ba 5.76E-02 2.43E-02 4.10E-02
Be 2.50E-03
cd 2.90E-02 1.46E-02 2.18E-02
Co 5.80E-03 4.90E-03 5.35E-03
Cu 3.84E-02 1.62E-02 2.73E-02
cr(iny 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03
Cr(vI) 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03
Sn 3.00E-01
Hg 1.40E-03 9.00E-03 5.20E-03
Mo 1.15E+00 4.86E-01 8.19E-01
Ni 2.38E-02 1.60E-03 1.27E-02
Pb 1.90E-03 3.00E-04 1.10E-03
Se 1.00E-02
Sh 1.00E-01
Tl 1.00E-03
Y 1.40E-03
Zn 6.53E-02 8.60E-03 3.70E-02

RAIS [14], USEPA [24], IHOBE[29]

La concentracié minima en el sol que provoca efectes sistémics sobre la salut humana per ingestio de

vegetals (Cys) es calcula segons [19,20]:

_ THO-RfD,-BW
1V, Fye Kg pEF

365(dies-any™) (5.8)

Vs

On la taxa d’ingesti6 total de vegetals (/1) s’ha fixat a 0.260 kg-dia'1 i la fraccio de vegetals ingerits
provinents de sol contaminat (Fy¢) s’ha considerat 0.3 en I'escenari residencial amb hortai 1 en

I'escenari agricola i ramader .

Pel cas dels efectes cancerigens s’ha calculat la concentracié en el sol que implica una probabilitat de

10° de desenvolupar cancer degut a la ingestio de vegetals conreats en aquest sol (Cyc) com [19,20]:

~ TR-AT-BW
IV, -F,.-K, ,-SF,EF-ED

365(dies-any ™) (5.9)

vc
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5.3.1.35. Ingestio de carn

De forma analoga al cas anterior, per avaluar el risc associat a la ingestié de carn d’animal que conté
elements traga provinents del sol on s’ha criat en lI'escenari explotacié agricola, s’ha utilitzat
I'aproximacio del factor de transferéncia sol-carn (Ks.c). Els valors es determinen a partir de la taxa
d’ingestio de gespa (IR,.,.) i SOl (IR,;) per part del bestiar, el factor de bioacumulacié sol-gespa (Byes,.)
i el factor de biotransferéncia (BTF¢) que quantifica la transferéncia d’element de la gespa ingerida a
la carn. By, s’ha escollit com el valor B, (Taula 5-3) i com el valor K, present a la literatura quan
no s’ha trobat un valor de B, especific. El calcul de Ks.c es realitza [14]:

K . =BTF.[IR, +IR,

gespa

B ipal (5.10)

sol
Seguint les recomanacions de IHOBE [6] i Baes et al. [30] s’ha considerat IR,.,,, com a 67.6 kg
gespa-dia'1 i IR,; com a 0.46 kg sol-dia™. La Taula 5-4 recull els valors de BTF¢ i Bgegp, Utilitzats aixi

com els valors de Ks.¢ calculats (Taula 5-4):

Taula 5-4. Factors de bioacumulacié d’elements traca en la carn, en gespa i factors de transferéncia sol-carn utilitzats.

BTF. Boespa Ks.c
(dia- kg carn't) (kg sol- kg gespat) (kg sol- kg carnt)
As 2.00E-03 4.00E-04 9.74E-04
Ba 2.00E-04 5.76E-02 8.71E-04
Be 1.00E-03 2.50E-03 6.29E-04
Cd 4.00E-04 2.90E-02 9.68E-04
Co 1.00E-04 5.80E-03 8.52E-05
Cu 9.00E-03 3.84E-02 2.75E-02
cr(llny 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03
Cr(VI) 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03
Hg 1.00E-02 1.40E-03 5.55E-03
Mo 1.00E-03 1.15E+00 7.82E-02
Ni 5.00E-03 2.38E-02 1.03E-02
Pb 4.00E-04 1.90E-03 2.35E-04
Sb 4.00E-05 1.00E-01 2.89E-04
Se 1.00E-01 1.00E-02 1.14E-01
Sn 1.00E-02 3.00E-01 2.07E-01
Tl 4.00E-02 1.00E-03 2.11E-02
v 2.50E-03 1.40E-03 1.39E-03
Zn 1.00E-01 6.53E-02 4.87E-01

RAIS [14], B, K., (Taula 5-3)

La concentraci6 minima en el sol que provoca efectes sistemics derivat de la ingesti6 de carn

procedent de bestiar criat en aquest sol es calcula com [14]:
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_ THQ-RfD,-BW

= 365(dies-any™ 5.11
IV, F,. K¢ .-EF ( V) ( )

[N

On la taxa d’ingestié mitjana diaria de carn per part del receptor (/C;) s’ha considerat 0.301 kg-dia'1.

Aixi mateix, s’ha considerat que tota la carn consumida prové de sol contaminat (Fcc=1) [6,30].

En el cas d’efectes cancerigens [14]:

~ TR-AT-BW
IV,-F,.-K_.-SF,-EF-ED

365(dies-any™) (5.12)

cc

5.3.1.3.6. Ingestid de llet

De manera similar als dos casos anteriors, una part dels elements traga ingerits amb la dieta dels
animals es pot transferir a la llet destinada al consum huma en I'escenari d’explotacié agricola. Per

calcular el factor de transferéncia sol-llet (Ks.;) s’ha utilitzat un model analeg als casos anteriors:

KS—L = BTFL.[IRSd[ +1R Bgespa] (513)

gespa '

En aquest cas, el factor de bioacumulacié sol-llet (BTF;) s’ha obtingut de la base de dades RAIS [14]
(Taula 5-5). Les concentracions minimes que provoquen efectes sistémics per aquesta via (C;s) es

calculen [14]:

_ THQ-RfD,-BW
ILF,. K, EF

365(dies-any™) (5.14)

LS

tenint en compte que el receptor consumeix 0.28 | llet-dia™ (IL,) i que tota prové de bestiar criat en sol
contaminat (F,c = 1) [6,30]. La concentracié associada a una taxa de sobrerrisc de 10° de

desenvolupar cancer (C,¢) es calcula [14]:

~ TR-AT-BW
IV,-F,.-K_,-SF,-EF-ED

365(dies-any™) (5.15)

LC
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Taula 5-5. Factors de bioacumulacié i transferéncia sol-llet.

BTF; K
(dia - Illett) (kg sol- | llet?)
As 6.00E-05 2.92E-05
Ba 4.80E-04 2.09E-03
Be 9.00E-07 5.66E-07
Cd 1.00E-03 2.42E-03
Co 7.00E-05 5.96E-05
Cu 1.50E-03 4.58E-03
Cr(lll) 1.00E-05 5.14E-06
Cr(VvI) 1.00E-05 5.14E-06
Hg 4.70E-04 2.61E-04
Mo 1.70E-03 1.33E-01
Ni 1.60E-02 3.31E-02
Pb 3.00E-04 1.77E-04
Sb 2.50E-05 2.84E-05
Se 1.00E-02 7.22E-02
Sn 1.00E-03 2.07E-02
Tl 2.00E-03 1.06E-03
\Y 2.00E-05 1.11E-05
Zn 1.00E-02 4.87E-02

RAIS [14]

5.3.2 Caracteritzacio del risc objectiu

En el sentit clasic, el risc es defineix com la probabilitat de patir un dany. Si el resultat advers és
mesurable el risc es pot quantificar multiplicant la severitat del dany per la probabilitat de que aquest
tingui lloc.

Seguint aquest raonament, en el cas d’efectes no cancerigens, es defineix I'index de perill (HQ) com

la relacio entre la dosi rebuda (Dy) i la dosi de referéncia (RfD).

HQ = Dy (5.16)

Aixi doncs es produeixen efectes adversos quan HQ = 1. En el cas d’exposicions a diferents
processos que impliquin risc, considerant que els efectes de les diferents vies sén additius, es pot
calcular I'index de perill total com un sumatori dels index de perill individuals. Per al calcul de CQS, tal
i com s’explica en l'apartat 5.3.1.1, es considera un valor objectiu del I'index de perill (THQ).
D’aquesta manera s’ha calculat les concentracions maximes en el sél que impliquen un valor de THQ
igual a 1.
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De la mateixa manera, el risc carcinogénic es defineix la probabilitat (P) de desenvolupar cancer.
Aquest és proporcional a la dosi rebuda (D). Ambdéds conceptes es relacionen mitjangant el factor de

poténcia carcinogénica (SF):
P = D-SF (5.17)

En el present estudi, s’ha calculat la concentracié en el sol per cada via d’exposicié que implica una
taxa de sobrerrisc de desenvolupar cancer de 10”°. Si considerem que els efectes de cada via son
additius, podem calcular la probabilitat total de desenvolupar cancer com a la suma de les

probabilitats individuals.

Sabent que, amb l'excepcié de la inhalaci6 de volatils provinents del sol, la dosi rebuda és
proporcional a la concentracié en el sol es poden desenvolupar les equacions anteriors per obtenir la
concentracié en el sdl (C) que implica un risc unitari tenint en compte totes les vies d’exposicié
considerades [19,20]:

1 1
— — (5.18)
Ct i=1 Ci
on C; és la concentracié que implica un risc unitari per cada via. Aquesta equacié no es compleix si es
té en compte la inhalacié de volatils provinents del sol ja que el factor de volatilitzacié depén de la
concentracio en el sol. Per aixd, per obtenir C, en el cas del Hg, s’ha partit d’'una concentracié inicial
en el sol hipotética i s’ha realitzat un procés iteratiu fins que la diferéncia entre C, entre dues iteracions

successives ha estat inferior a 1%.

5.3.3 Resultats

Les Taules 5-7, 5-8, 5-9 i 5-10 mostren els valors de concentracions maximes admissibles en el sol

per a efectes sistémics i cancerigens en els diferents escenaris considerats.
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Taula 5-6. Valors de concentracions maximes admissibles en el sol considerant efectes sistémics per Us residencial amb horta.
Les concentracions per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracio total a risc unitari considerant totes les

vies. Totes les unitats en mg-kg'1

Inhalacié Inhalacié _ Ingestio
Oral Dérmic Total
particules vapor vegetals
As 2.35E+01 5.48E+03 7.39E+01 1.12E+03 1.75E+01
Ba 5.48E+03 2.61E+03 2.52E+05 4.57E+03 1.27E+03
Be 1.46E+03 1.04E+02 3.60E+02 7.49E+02 6.95E+01
cd 7.82E+01 1.83E+04 1.80E+02 4.29E+01 2.40E+01
Co 1.56E+03 1.04E+02 2.88E+05 3.50E+03 9.51E+01
Cu 3.13E+03 7.30E+05 2.16E+05 1.37E+03 9.48E+02
crny  1.17E+05 2.74E+07 1.35E+05 7.02E+05 5.75E+04
Cr(vl)  2.19E+03 5.21E+02 1.08E+03 1.40E+03 2.49E+02
Hg 2.35E+01 1.56E+03 7.42E+00 3.79E+02 5.40E+01 5.02E+00
Mo 3.91E+02 9.13E+04 3.42E+04 5.71E+00 5.63E+00
Ni 1.56E+03 3.65E+05 9.73E+04 1.47E+03 7.51E+02
Pb 2.74E+02 6.39E+04 6.31E+04 2.98E+03 2.49E+02
Sb 1.56E+01 7.30E+03 1.44E+02 3.74E+01 1.02E+01
Se 3.91E+02 9.13E+04 3.97E+04 4.68E+01 4.17E+01
Sn 4.69E+04 1.10E+07 1.08E+06 1.87E+03 1.80E+03
Tl 5.84E+01 1.46E+03 2.88E+02 7.49E+01 2.89E+01
v 5.48E+02 1.28E+05 1.26E+03 4.68E+03 3.52E+02
Zn 2.35E+04 5.48E+06 1.08E+06 7.60E+03 5.70E+03

Taula 5-7. Valors de concentracions considerant efectes cancerigens per I'escenari residencial amb horta. Les concentracions

per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracié total a risc unitari considerant totes les vies. Totes les unitats

en mg-kg™
Inhalacié . Ingestio
Oral Dérmic Total

particules vegetals
As 4.26E+00 2.83E+01 3.83E+00 5.82E+01 1.82E+00
Be 5.07E+01 5.07E+01
Cd 6.76E+01 6.76E+01
Co 4.35E+01 4.35E+01
Cr(Vl) 1.01E+01 1.01E+01
Ni 5.07E+02 5.07E+02

Com es pot observar, en la majoria de casos els valors més restrictius en I'escenari residencial amb
horta sempre apareixen en la via d’exposicié oral. També cal destacar que, en els casos que s’ha
considerat risc cancerigen, el valor derivat per aquesta via, amb I'excepcié del Cd i el Ni, sol ser més
restrictiu que el derivat considerant efectes sistémics i, per tant, marcara el valor final en el cas de
derivar NGR.
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Taula 5-8. Valors de concentracions considerant efectes sistémics per I'escenari explotacié agricola. Les concentracions per

cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracié total a risc unitari considerant totes les vies. Totes les unitats en

mg-kg™
Ingestid Ingestio y
Ingestio llet Total

vegetals carn
As 3.37E+02 7.47E+01 2.68E+03 5.98E+01
Ba 1.37E+02 5.57E+04 2.50E+04 1.27E+03
Be 2.25E+02 7.71E+02 9.21E+05 1.74E+02
Cd 1.29E+01 2.51E+02 1.08E+02 1.10E+01

Co 1.05E+03 5.69E+04 8.74E+04 1.02E+03
Cu 4.11E+02 3.53E+02 2.28E+03 1.75E+02
Cr(Iln 2.11E+05 7.86E+04 7.61E+07 5.72E+04
Cr(vi) 4.21E+02 1.57E+02 1.562E+05 1.14E+02
Hg 1.62E+01 1.31E+01 3.00E+02 7.08E+00
Mo 1.71E+00 1.55E+01 9.79E+00 1.33E+00

Ni 4.42E+02 4.69E+02 1.68E+02 9.31E+01
Pb 8.93E+02 3.61E+03 5.17E+03 6.29E+02
Sb 1.12E+01 2.13E+03 3.67E+03 1.11E+01
Se 1.40E+01 1.68E+00 1.81E+01 1.38E+00
Sn 5.62E+02 7.02E+02 7.54E+03 3.00E+02
Tl 2.25E+01 9.19E-01 1.98E+01 8.45E-01
\Y 1.40E+03 1.22E+03 1.65E+05 6.51E+02
Zn 2.28E+03 1.49E+02 1.60E+03 1.29E+02

Taula 5-9. Valors de concentracions considerant efectes cancerigens per I'escenari explotacié agricola. Les concentracions

per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracié total a risc unitari considerant totes les vies. Totes les unitats

en mg-kg™
Ingestid Ingestio y
Ingestio llet Total
vegetals carn
As 1.75E+01 2.32E+04 1.39E+02 1.55E+01

En el cas de I'escenari explotacié agricola, la ingestié de vegetals en els casos de Ba, Be, Co, Mo,
Pb, Sb i Sn marca el valor més restrictiu per als efectes sistémics. Per I'As, Cu, Cr(lll), Cr(VI), Hg, Se,
TI, Vi Zn, és la ingestié de carn la via d’exposici6 més sensible. En I'inic element en qué s’ha
considerat risc sistémic i risc cancerigen, I'As, també el risc cancerigen marca una concentracié més

restrictiva en el sol.
Si comparem els valors obtinguts en ambdds escenaris amb els nivells de fons i referéncies calculats

en el capitol 2 s’observa que, amb I'excepcio del Cd, Cu, Mo, Se, Sn i Tl, els valors derivats per a I'is

residencial, s6n més restrictius que en el cas agricola.
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Taula 5-10. Nivells de fons i referéncia per a elements traga en sols superficials de Catalunya i concentracions maximes

admissibles en el sol en els dos escenaris considerats. Totes les unitats en mg-kg'1

Nivells de fons  Nivells de referéncia  Us residencial  Us agricola

As 10.4 49.5 1.82 15.5
Ba 435 268.7 1270 1270
Be 1.28 3.81 50.7 174
cd 0.261 0.570 24.0 11
Co 11.4 19.4 435 1020
cr(lin 57200 57500
Cr(VI) 10.1 114
Cliot 21.6 71.0
Cu 15.4 433 948 175
Hg 0.11 1.99 5.02 7.08
Mo 1.08 2.89 5.63 1.33
Ni 20.7 49.6 751 93.1
Pb 21.7 55.5 249 629
Sb 1.36 433 10.2 11.1
Se 0.417" 0.417" 417 1.38
Sn 2.79 6.08 1800 300
Tl 0.472 1.08 28.9 0.845
% 74.2 125.6 352 651
Zn 56.1 95.3 5700 129

"Limit de deteccio

D’altra banda, cal destacar que en la majoria els casos, els nivells de fons i referéncia calculats en el
capitol anterior sén inferiors als valors maxims admissibles en els escenaris considerats. Només el
cas de I'As, el valor derivat en I'escenari residencial és inferior, tant al valor de fons com al valor de

referéncia proposat anteriorment.

Aquest fet ja és observat en estudis prévis presents a la literatura. Tsuji i col. [31] calculen el risc
associat a la ingesta de sol en un escenari similar a I'is residencial descrit en aquest estudi, i
observen que utilitzant el valor de SF, per a As de 1.5 mg-(kg.dia)’1, la taxa de sobrerrisc és superior a
10™. Tot i aixd, els autors també observen que la dosi diaria d’arsénic associada a la dieta i al consum
d’aigua és superior a la associada a la ingesta de sol. Meacher i col. [32] utilitzen valors promig de la
concentracié d’arsénic en sol entre 7.0 7.4 mg-kg'1 per calcular la ingesta total d’arsénic provinent del
soOl i comparar-la amb la dosi provinent de la dieta, I'aigua i I'aire. Els autors estimen al voltant de I'1%

respecte al total, la ingesta d’arsenic provinent del sol.

D’aquesta manera, podem considerar que, tot i que la concentracié natural d’As en el sol pot superar
el valor maxim admissible en els escenaris considerats, la dosi provinent del sol s’estima molt inferior
a la rebuda per d’altres vies com la dieta o 'aigua. Per aixo no té sentit marcar un CQS amb un valor

inferior al valor de fons que implicaria unes consequéncies econdomiques i socials importants.
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5.4 Influencia dels models de sorcio-desorcié de contaminants en la caracteritzacié del

risc per aigties subterranies

5.4.1 Introduccié

A I'nora de caracteritzar del risc associat a la preséncia de contaminants en aiglies subterranies, la
prediccié del transport de contaminants és un parametre clau. En el cas de definir els nivells genérics
de referéncia d’elements traca en el sol s’ha de tenir en compte la possible lixiviacié6 d’aquests
contaminants al medi hidric subterrani, fet que implica I'aparicié de noves vies d’exposicidé derivades

del possible consum d’aquestes aigiies subterranies.

Sovint, la complexitat dels mecanismes involucrats en la mobilitat dels elements tragca en el sol,
juntament amb una falta de coneixement d’aquests mateixos i de les condicions ambientals obliga a
simplificar el model conceptual. Es per aixd que els programes d’analisi de risc, generalment utilitzen
els models del coeficient de particié per predir la mobilitat d’'un contaminant en el medi, en detriment

de models més robustos que descriuen millor els mecanismes quimics associats.

Per contribuir a evidenciar la necessitat d’entendre els mecanismes que regulen la mobilitat dels
elements traga en el medi natural, s’ha realitzat un analisi de la sensibilitat dels principals models
disponibles per predir la mobilitat d’elements traga en sols. Utilitzant les dades disponibles a la
literatura i mitjangant I'is del codi de transport geoquimic PHAST [33] s’ha definit un escenari teoric
on s’estudia la variacié de la concentracié d’antimoni en l'aigua subterrania. Utilitzant els models de
sorcié desenvolupats en els capitols anteriors, s’ha estudiat la influéncia de les variacions en diversos

parametres ambientals sobre la prediccié de la concentracié d’antimoni a la fase aquosa.

El present exercici no t¢ com a objectiu reproduir unes condicions naturals especifiques sind que
pretén estudiar el comportament dels diferents models obtinguts en condicions diferents respecte sota
les quals han estat derivats. Es pretén posar de manifest la necessitat d’obtenir models fiables en
I'ampli rang de condicions ambientals presents a la natura. Tot i que és d’esperar que al medi natural
hi puguin haver variacions de parametres individuals similars a les proposades, és possible que el

conjunt de condicions no arribin mai a tenir lloc en un entorn real.
5.4.2 Materials i metodes

5.4.2.1. Escenari de transport

L’escenari de transport definit vol simular un transport reactiu en dues dimensions en la zona saturada
del subsol mitjangant una caixa rectangular de 100 metres de longitud, 10 d’algada i 3 de profunditat.
A 30 m de I'extrem esquerre de la caixa, s’ha definit una zona, també rectangular, de 6 metres de

longitud, 8 d’algada i 3 de profunditat, que representa la superficie reactiva del model (Figura 5-1).
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z o

B Superficie Reactiva

Figura 5-1. Esquema del model de transport reactiu definit (la profunditat esta exagerada).

Al basar el métode de calcul en la metodologia d’elements finits, és necessari discretitzar el model en
celles individuals. En aquest cas, s’ha utilitzat una densitat longitudinal al flux d’aigua de 2 cel-les'm”
i d" 1 cellam™ en les altres dues dimensions. La durada total de la simulacio és de 8000 dies que
s’han discretitzat en passos de 5 dies. Les prediccions de concentracié en funcié del temps dels
models corresponen a un node (node A) situat just a continuacioé de la superficie reactiva en el centre
de la seccié i a una distancia de 38 metres del marge esquerre.

5.4.2.2. Model hidraulic

Per al model hidraulic s’ha suposat que tot el medi és uniforme i que presenta les caracteristiques
resumides a la Taula 5-11:

Taula 5-11. Caracteristiques hidrauliques de I'escenari

Parametre Valor
porositat (6) 0.2
Dispersivitat longitudinal 0.5m
Dispersivitat horitzontal 0.2m
Dispersivitat vertical 0.2m

Conductivitat hidraulica longitudinal (K,) 10°m's™
Conductivitat hidraulica horitzontal (K;) ~ 10®° m-s”
Conductivitat hidraulica vertical (X 10° m-s™

El transport s’ha simulat definint un fluxe horitzontal estacionari de 4.32:10% m-dia™ que es desplaga

d’esquerra a dreta de I'escenari. La Figura 5-2 mostra la distribucié d’algcades piezométriques del
model.
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Figura 5-2. Distribucié de les algades piezometriques (m) del model.

3.00

5.4.2.3. Model geoquimic

La composicioé de l'aigua d’entrada s’ha suposat constant al llarg de la modelitzacié i només se n’ha
variat la concentracié d’antimoni. Per tal d’obtenir un model realistic, s’ha utilitzat la composicié de
l'aigua subterrania del pou QLSub situat a Ventola (Ripolles) corresponent a I'any 2001 facilitada per
I’Agéncia Catalana de I'Aigua (Taula 5-12). S’ha escollit aquest pou per estar situat en una zona amb
una elevada concentracié d’antimoni en el sol procedent de les mineralitzacions existents (veure
capitol 2). Tenint en compte que es tracta d’'un aigua subterrania, s’ha considerat condicions

reductores que s’expressen en forma d’un potencial redox relativament baix.

Taula 5-12. Composicié de I'aigua d’entrada al sistema

Parametre Valor

pH 7.7
pe 0.048
Cot 1.32E-03
Ca 5.50E-04
cr 1.24E-04
Mg 1.28E-04
K 2.56E-06
Si 2.36E-04

S0” 4 17E-05

A temps inicial, el model se suposa equilibrat amb l'aigua de la composicié anterior i s’ha variat la
concentracié d’antimoni a l'aigua d’entrada. Amb Il'objectiu d’estudiar com prediuen els diferents
models I'adsorcié i la desorcié d’antimoni, s’ha introduit una concentracié d’antimoni de 10® mol-dm™
(1.2 pg-dm‘s) a l'aigua d’entrada des de temps 0O fins a 4000 dies i, seguidament, s’ha tornat a la
composicié inicial amb una concentracié d’antimoni igual a 0 fins al final de la simulacié. S’ha

considerat que el pe de la dissolucio és reductor i igual a 0.048.
Per a la superficie reactiva s’han suposat dos models d’adsorcié diferents. Per una banda s’ha utilitzat
el model del coeficient de particié descrit en els capitols anteriors. Aquest model, tal i com ja s’ha

comentat, suposa una distribucié constant de I'antimoni entre la fase solida i la fase aquosa que

204



Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport

només depén de la quantitat de solid i de la concentracio inicial d’adsorbat i no t¢ en compte la

composicio de la fase liquida ni de la fase solida (eq. 3.26).

D’altra banda, s’ha suposat que la superficie reactiva conté un 5 % en pes de la mateixa goetita
utilitzada en el capitol anterior, la resta del solid no reacciona amb cap de les espécies presents a la
dissolucid. A partir d’aquesta massa de goetita s’ha calculat el nombre total de sites disponibles per a
'adsorci6 de Sb(OH)s a partir de I'area superficial i la densitat de sites derivada en els capitols
anteriors. El mecanisme d’adsorcié considerat ha estat el proposat en el capitol anterior i per Leuz i
col. [34]:

2>FeOH + Sh(OH)s > (FeO),Sh(OH); + 2H,0 log K = 4.82+0.14 (5.1)

Per fer els calculs d’especiacié geoquimica el programa PHAST utilitza el codi PHREEQC [35].
Aquest model de calcul no incorpora el model de la triple capa (TLM) utilitzat en el capitol anterior per
descriure els resultats experimentals. Per aix0, mitjangant el codi FITEQL, s’han ajustat els resultats
experimentals al model, ampliament utilitzat, de la capa difosa (DLM) amb un valor de la constant de
complexacié log K = 4.50. El nombre de sites disponibles i I'area superficial s’han considerat iguals als

obtinguts en el capitol 3.

La principal diferéncia d’aquest model proposat per Dzombak i Morel [36], respecte al TLM és la
descripcid de la carrega superficial i que només pot considerar complexes d'esfera interna. Per
aquesta rad s’ha simplificat el model excloent la complexacié de I'electrolit de fons utilitzat en els
experiments (NaClO,). La Figura 5-3 mostra com els resultats poden ser descrits correctament (a pH

superiors a 4) pel model.

1.00E-01

8.00E-02 -
N
IS
£ 6.00E-02 -
R
(0]
o

4.00E-02 -

——DLM
® Dades experimentals
2.00E-02 : : : : \ :
2 4 6 8 10 12 14
pH

Figura 5-3. Ajust dels resultats experimentals al model DLM.
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Per fer els calculs d’especiacié geoquimica, s’ha utilitzat la base de dades del programa MINTEQ2 v4
[37] i s’han modificat les principals reaccions en fase aquosa de I'antimoni incorporant les constants
termodinamiques i mecanismes proposats per Filella i col. [38] (Taula I.1). Finalment, s’han considerat

les constants de complexacio Fe(III)-Cogz' proposades per Grivé [39] i resumides a la Taula 5-13:

Taula 5-13. Reaccions de complexacio del sistema Fe(lll) — CO5> utilitzades en el model geoquimic de transport reactiu [39].

Reaccié log K
Fe* + COs* < FeOHCO; + H + H,O  24.24
Fé*™ + 3 COs™ — Fe(CO;)5* 10.76
5.4.2.4. Resultats
54.24.1. Model del coefficient de distribucio (K,)

En aplicar aquest model, s’ha considerat que tot I'antimoni present a la fase liquida és disponible per
I'adsorcié. Es a dir, I'tinica reaccié que s’ha considerat que pateix I'antimoni és I'adsorcié a la fase

solida.

En una primera aproximacio, s’ha utilitzat el rang de valors de K, que proposa la EPA per aplicacio en
models d’analisi de risc en sistemes sol-aigua [11]. Els valors han estat derivats a partir d’'una revisié
bibliografica dels valors publicats en la literatura cientifica i verificats amb models estadistics i
d’especiacio geoquimica. En el cas de I'antimoni es proposa un rang de valors entre 0.1 i 2.7 dm3-kg'1

amb un valor promig de 2.3 dm3-kg'1.

Per comparar els valors proposats per la EPA amb valors experimentals, s’han utilitzat els valors de
K, derivats de I'estudi de la interaccié de Sb(V) amb sols naturals. També s’ha utilitzat el valor derivat
de la isoterma de sorcio de Sb(V) en goetita sintética a 25 °C i 0.01 mol-dm™ de NaClO, obtinguda en
el capitol anterior. S’han utilitzat els punts que presentaven una concentracié en equilibri a la fase
aquosa més baixa per assegurar el comportament lineal del sistema i ajustar el model del coeficient
de distribucié mitjangant regressio a concentracions representatives de les condicions plantejades en
el model (Figura 5-4). El valor de K, ha estat corregit en funcio de la relacié solid-liquid en ambdds

casos i per la concentracié de goetita en el sdl en el segon cas.
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Figura 5-5. Resultats experimentals d’adsorcio de Sb(V) en goetita a 25 °C i 0.01 mol-dm™ de NaClQ, . La linia representa les

prediccions del model del coeficient de distribucié ajustat a les dades experimentals.

Finalment, mitjancant el codi PHREEQC i obviant qualsevol mecanisme de transport, s’ha calculat
I'especiacid geoquimica a I'equilibri d’'un punt del sistema. Incorporant les reaccions i constants
termodinamiques proposades per Filella i col. [38] i el mecanisme d’adsorcié proposat en el capitol
anterior i ajustat al model DLM, s’ha calculat I'especiacié geoquimica a I'equilibri d’un punt de la
superficie reactiva en contacte amb la dissolucié definida anteriorment i una concentracio 10"® mol-dm™
® d’antimoni total. A partir d’aquesta composicié s’ha calculat el valor de K, que seria equivalent al
derivat d’'un unic experiment batch, dut a terme en el laboratori equilibrant la solucié de partida amb

un sol que conté un 5% de goetita.

La Figura 5-6 mostra els resultats de la simulacié amb els valors de K, proposats per la EPA (maxim,
minim i promig), els obtinguts en experiments en columna de sols reals en el capitol 3 i el calculat, a
partir dels resultats de la isoterma de sorcié de Sb(V) en goetita del capitol anterior, en un so6l amb un
5 % de goetita. Les corbes concentracio-temps corresponen al node A situat a continuacié de la

superficie reactiva.
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Figura 5-6. Prediccions de la simulacié de transport geoquimic de la concentracié total d’antimoni en el node A utilitzant el
model del coeficient de particié. S’han utilitzat el rang de valors de Ky proposats per la U.S. Environmental Protection Agency
(EPA), els obtinguts a partir d’experiments en columna en sols reals en el capitol 3 i els derivats d’experiments amb goetita

sintética en el capitol anterior.

Com es pot observar, el rang de valors proposat per la EPA, engloba els valors obtinguts amb sols
reals i, per tant, les prediccions obtingudes utilitzant els valors extrems d’aquest rang (0.1 i 2.7 kg-dm’

3) engloba les prediccions obtingudes utilitzant els sols reals de I'apartat anterior.

Tot i aixd, cal destacar que les diferéncies entre les prediccions del valor minim i el valor maxim
proposat per la EPA sén significatives. Durant el procés de sorcid, el model que utilitza el valor inferior
prediu una concentracio a la fase aquosa molt similar al model que no conté una superficie reactiva,
és a dir, que no pateix retard degut a la sorcié. Quan la composicié de la dissolucié d’entrada canvia,
el model prediu un augment brusc de la concentracio a la fase liquida fins a assolir les concentracions
de l'aigua d’entrada. De la mateixa manera, quan l'aigua d’entrada deixa de contenir antimoni, la

concentraci6 a la fase liquida disminueix fins a valors inferiors a 5-10"° mol-dm™ en un temps inferior
a 1000 dies.

Per altra banda, el model que utilitza un valor superior de K,, prediu una concentracié maxima en el
punt estudiat de 7-10”° mol-dm™ al qual s’arriba de forma progressiva al llarg de la simulacié. Pero, un
cop despareix la preséncia d’antimoni a I'aigua d’entrada, la disminucié de la concentracié en el punt

estudiat és molt més progressiva degut a la desorcié de I'antimoni préviament retingut.

En el cas de considerar que la superficie reactiva presenta un 5% de goetita, i utilitzant el valor de K,
obtingut en el capitol anterior (8465 kg-dm'3), la capacitat de sorcié del sistema estudiat s’incrementa
notablement i les concentracions assolides en I'aigua sén notablement inferiors a les observades en

qualsevol dels anteriors models. Cal remarcar pero, que el valor de K, utilitzat en aquest cas, s’ha
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derivat d’experiments realitzats en condicions de gairebé saturacié d’oxigen dissolt a la fase liquida.
Aix0 implica que les condicions dels experiments siguin oxidants i que, per tant, tot I'antimoni estigui
en forma de Sb(OH)s. El model de K, utilitzat no és capag de distingir entre estats d’oxidacié o
espécies quimiques de I'adsorbat i el tracta com si estigués tot en la mateixa forma quimica que en
els experiments en el laboratori. Com a consequéncia, el grau de sorcié observat és molt elevat i el
model prediu que la superficie reactiva actua com a barrera disminuint la concentracié a la fase
liquida del punt estudiat a valors inferiors a 2:107"° mol-dm™. Per altra banda, el model prediu un
procés de desorcid molt lent i, tot i que en concentracions molt reduides, el contaminant segueix

present a I'aigua molt temps.

La dosi a la qual s’esta exposat durant I'episodi de contaminacié-descontaminacio és proporcional a
la concentracio i al temps d’exposicid, és a dir, a I'area englobada sota cada corba de concentracio-
temps de la Figura 5-6. Com es pot observar, en ambients amb una capacitat de sorcié reduida
existeix poc o nul retard, assolint-se rapidament valors de concentracié equivalents a la concentracio
present l'aigua d’entrada al sistema, fet que implica una dosi elevada durant el periode de
contaminacié. En zones on la sorcid, i per tant el retard, és més important, les concentracions
assolides soén inferiors i per tant, la dosi és més reduida durant el periode de sorcié perd més elevada

durant el periode de desorcié.

Si es considera el risc sistémic associat a la ingestié d’aigua contaminada, s’ha de tenir en compte la
concentracié maxima assolida durant tot el periode d’exposicié. El contaminant presenta un risc per a
la salut humana quan la dosi rebuda és superior a la dosi de referéncia (eq. (5.16). En aquest cas,
com meés gran és la capacitat de sorcié del medi, menor és la concentracié maxima assolida i, per tant
menor la dosi rebuda en un determinat intérval de temps. En els casos on el retard és molt elevat, és
possible que la dosi rebuda mai sigui superior a la dosi de referéncia fet que comporta que no

s’observin efectes nocius sobre la salut.

En el cas de qué el contaminant presenti efectes carcinogénics, la sola preséncia del contaminant en
el medi (C>0) ja implica un risc per a la salut i s’ha de tenir en compte la dosi total d’exposicié. Si el
temps total d’exposicié engloba tot I'episodi de sorcié-desorcio, la dosi rebuda és igual que en el cas
que no hi hagi retard del contaminant i, per tant, el risc associat als efectes carcinogénics també. Ara
bé, en el cas que el retard sigui considerable, és possible que I'episodi de transport s’allargui més
enlla del temps total d’exposici6 i, per tant, una part de I'area englobada sota la corba concentracio-
temps quedi fora del calcul de la dosi total. Aixd implica que el risc per a la salut associat a la

presencia del contaminant sigui inferior que en el cas de retards inferiors.

54242 Model de complexacio superficial
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En aquest apartat s’ha realitzat la mateixa simulacié que en I'apartat anterior perd introduint el model
de complexacié superficial derivat en el capitol anterior enlloc del model del coeficient de particié. Tal i
com s’esmenta anteriorment, la part hidraulica del model s’ha mantingut exactament igual en totes les

simulacions.

En aquest cas s’ha considerat que la superficie reactiva conté un 5% de goetita que pateix totes les
reaccions quimiques descrites en la base de dades. Es a dir, el nombre de sites disponibles depén de
la quantitat de goetita disponible que, al seu temps, pot patir reaccions de dissolucié ja que la

dissolucié d’entrada no esta equilibrada amb aquesta.

D’altra banda, ara entra en joc I'especiacié quimica de I'antimoni en la dissolucié. En el cas del model
del coeficient de particid, es considerava que tot I'antimoni present a la dissolucié estava disponible
per a ser adsorbit. El fet d’introduir un model de complexacié superficial en la simulacié implica que
només les espécies definides pel model poden ser adsorbides. Tenint en compte la reaccié de
complexaci6 definida, només I'espécie Sb(OH)s pot ser adsorbida. Es a dir, que les altres espécies

d’antimoni no s’adsorbiran a la superficie reactiva.

Per estudiar la sensibilitat dels models de complexacié superficial s’ha variat sensiblement la
composicié de la solucidé d’entrada. Cal remarcar que totes les simulacions realitzades son
equivalents a la simulacio utilitzant el model del coeficient de partici6 amb el valor K, igual a 8465
kg-dm'3 de l'apartat anterior. EI model del coeficient de partici6 no contempla variacions en les
condicions a les quals s’ha derivat el valor de K i, per tant, com que s’ha mantingut la concentracio
d’antimoni a I'entrada constant, totes les simulacions han de predir el mateix comportament del
sistema. L’'objectiu del present exercici és posar en evidéncia les mancances d’aquest model en
condicions properes a la realitat, i demostrar que els models que incorporen un mecanisme quimic

son molt més versatils a I'hora de fer extrapolacions a condicions diferents a les de laboratori.

En una primera bateria de simulacions, s’ha variat la concentracié total de carboni inorganic a I'aigua
d’entrada. Les concentracions utilitzades han estat 3.98:10°, 3.98-10° i 8:10° mol-dm™. La resta de
parametres s’han mantingut constants als descrits a la Taula 5-12. La Figura 5-7 mostra les

prediccions de la simulacié en el node A.
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Figura 5-7. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total i el pH en el node A a diferents
concentracions de carboni inorganic total a I'aigua d’entrada i utilitzant el model de complexacio superficial DLM per a I'adsorcio
de Sb(OH)s en goetita i el model del coeficient de particié amb K,=8465 kg-dm™. C1 = 3.98-10"° mol-dm™, C2 = 8:10™ mol-dm?,

C3 =3.98:10° mol-dm™

D’entrada, és pot observar que la retencié d’antimoni és molt més reduida que en el cas d'utilitzar el
model del coeficient de partici6 amb el valor de K; de 8465 kg-dm'3 derivat en el laboratori. La
concentracié d’antimoni en el node A és molt més elevada en tots els casos perqué, en aquest cas, el
pe de la dissolucié és reductor i, per tant, el model considera que bona part de la concentracio
d’antimoni esta en la seva forma reduida, Sb(OH);, que no és disponible per la sorcié ja que no se
n’ha definit una reaccié de complexacié superficial. Tot i que Watkins i col. [40] i Leuz i col. [34]
observen que la sorcié de Sb(OH); en goetita és notable, la poca sensibilitat de I'adsorcié als canvis
de pH dificulta I'obtencié de constants de complexacié superficials i per aquesta rad no s’ha tingut en
compte la sorcio d’aquesta espécie en les simulacions de la Figura 5-7.

Per altra banda, a la Figura 5-7, s’observa un lleuger increment de la retencié de Sb(V) amb
increment de la concentracié total de carboni. Si és tenen en compte les reaccions de complexacio
de Fe amb CO5” i d’adsorcio de CO3* en goetita, en un principi es pot pensar que la concentracio
d’antimoni adsorbida d’antimoni hauria de disminuir amb I'increment de la concentracié de carboni
total. L’augment de carboni inorganic total a la dissolucié6 augmenta la concentracié de COs* ala
dissolucio, afavorint la dissolucié de goetita i adsorbint-se a la seva superficie, disminuint, en ambdds

casos, la disponibilitat de sites per a I'adsorcié d’antimoni.

Aquesta aparent contradiccio es pot explicar si es té en compte que, en primer lloc, la quantitat de
sites disponibles per a la sorcié és molt superior a la concentraci6 de Sb(OH)s i per tant, en les
condicions definides, no hauria d’afectar sensiblement al seu grau d’adsorcié. Per altra banda,

incrementar la concentracié de carboni inorganic total, disminueix el pH de la dissolucié degut a les
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reaccions acid-base del sistema CO32'-H003' -H,CO,3, factor al qual és molt sensible I'adsorcio

d’antimoni.

Es important destacar que aquests canvis en la concentracié total de carboni inorganic de I'aigua
d’entrada no poden ser tinguts en compte pel model del coeficient de particié. Aquest és considerat
purament empiric i no implica un mecanisme quimic d’adsorci6 i, per tant, no es poden tenir en
compte els canvis en la composicio del sistema, fet que té conseqiéncies importants per al calcul del
risc associat a I'episodi de transport reactiu considerat.

D’altra banda, si s’incorpora el complexe superficial proposat per Watkins i col., assumint que la

constant de complexacié del model DLM és la mateixa que la de I'espécie oxidada:

2>FeOH + Sb(OH); <> >(Fe0),SbO;H;+ H,O logK=4.50 (5.2)

s’observa una retencié molt similar a I'observada utilitzant el model del coeficient de particié amb el
valor de K, derivat dels experiments realitzats en el capitol 4 (Figura 5-8).
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Figura 5-8. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total en el node A a diferents concentracions
de carboni inorganic total a I'aigua d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexacié superficial DLM per a I'adsorcié de
Sb(OH)s i Sb(OH); en goetita i el model del coeficient de particio amb K=8465 kg-dm™>. C1 = 3.98-10° mol-dm™, C2 = 8:107
mol-dm®, C3 = 3.98:10°° mol-dm™

Si comparem les dues figures anteriors, podem observar una diferéncia de gairebé dos ordres de
magnitud en la concentracié predita en el node A. Si es considera I'adsorcié de I'espécie reduida, la
superficie reactiva actua com a barrera retenint la major part d’antimoni. En aquest cas, un cop ha
passat la concentracié de Sb a la dissolucioé d’entrada disminueix, I'antimoni adsorbit comencga a ser
alliberat, quedant una concentracio residual a la fase aquosa. En aquest cas, si I'exposicié perdurés,

la dosi total, proporcional a I'area inclosa sota la corba concentracio-temps, seria igual en tots els
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casos de les Figres 5-6, 5-7 i 5-8. Incloure I'adsorcié de Sb(OH),;, implica un retard en el transport
d’antimoni, allargant I'episodi de contaminacié i disminuint la concentraci6 maxima. Aquest fet, tal i
com s’ha discutit anteriorment, té implicacions significatives tan en el calcul del risc cancerigen com

en el calcul del risc sistémic associat.

D’altra banda s’observa que, com que el nombre de sites ocupats per complexes d’antimoni és
superior en la Figura 5-8, 'augment de la concentracié de carboni inorganic total té I'efecte contrari
que en el cas anterior. Com més gran és la concentracié de carboni inorganic a I'aigua d’entrada,
menor és la retencid total de Sb. En aquest cas, tot i que I'evolucié del pH és igual a les anteriors
simulacions, la dissolucié de la goetita afavorida per la presencia de COs% i la competicié d’aquests
ultims ions per als sites disponibles, disminueixen la concentracié d’antimoni retinguda a la superficie
reactiva a mesura que la concentracio de C inorganic total a I'aigua d’entrada augmenta. El model del
coeficient de particié no pot tenir en compte aquests canvis en les condicions ambientals, fet que,
com es pot observar en les anteriors figures, pot suposar canvis en la concentracié d’antimoni a la

dissolucié molt significatius.

Per exemple, en la simulacié de la Figura 5-8, la diferéncia en la concentracié d’antimoni a la fase
aquosa entre la dissolucio amb una concentracié de carboni inorganic més baixa a la fase aquosa
([Cliot = 3.98:10°° mol-dm™) i la concentracié més alta ([Cli = 8:10™ mol-dm™) arriba a ser gairebé del
doble. Aixd pot implicar, tal i com s’ha mencionat anteriorment, diferéncies significatives entre la dosi
real i les prediccions del model, portant a conclusions erronies en el calcul del risc que poden suposar

decisions incorrectes en la gestio del sol.

Finalment, s’han realitzat simulacions amb la composicié de I'aigua d’entrada de la Taula 5-12 pero
variant el pH de la dissoluci6é. La Figura 5-9 mostra els resultats considerant només I'adsorcié de
Sb(OH)s".

Com es pot observar, tot i que el pH de I'aigua d’entrada només s’ha variat 0.7 unitats, la concentracio
final a la sortida varia gairebé un ordre de magnitud. Com es va constatar en els experiments del
capitol anterior i tal i com prediu el model de complexacio superficial, I'adsorcié en aquest cas es veu
més afavorida a mesura que disminueix el pH de la dissoluci6. Aixd és degut, tal i com es menciona
en el capitol anterior, a les propietats acid-base dels sites disponibles per a la sorcié. En aquest cas,
si s’hagués utilitzat el model del coeficient de partici6 amb un valor de K, experimental, els canvis en
el pH de l'aigua d’entrada no s’haurien tingut en compte pel model i les prediccions haurien estat

gairebé idéntiques, implicant un calcul del risc associat a la preséncia d’antimoni superior al real.
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Figura 5-9. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total en el node A a diferents pH de I'aigua

d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexacié superficial DLM per a I'adsorcié de Sb(OH)s™ en goetita.

La Figura 5-10 mostra els resultats de les mateixes simulacions, perd incorporant I'adsorcié de
Sb(OH);.

Un altre cop, la concentracié a la fase aquosa predita pel model és molt inferior que en el cas
d’'incorporar només el complexe superficial de Sb(OH)s". Tot i aix0, el comportament és contrari a
I'observat anteriorment. En aquest cas com més baix és el pH de la dissolucio, més alta és la
concentracio a 'aigua del node A, implicant una menor retencio, entrant en joc la dissolucié de goetita

segons la reaccio:

FeOOHy + 3 H' = Fe” + 2H,0 log K=0.491 (5.3)

Com més acid és el pH de l'aigua d’entrada, més afavorida es veu la dissolucié del mineral i, per tant
menys sites disponibles queden per a la retencié d’antimoni. Com que ara, el nombre de mol-lecules
disponibles per a ser adsorbides és molt més gran, la relacié entre els sites lliures i els sites
disponibles és molt menor i qualsevol canvi en el nombre total de sites influencia considerablement la

retencidé del contaminant.

Si s’hagués utilitzat un model empiric de sorcid, no solament no s’hagués pogut tenir en compte
I'adsorcié separada de les diferents espécies d’antimoni, sind que els canvis en el pH no haguéssin
influenciat ni en el grau de sorcid, ni en la dissolucié de la goetita, mantenint constants el nombre total

de sites a totes les simulacions i, per tant, predint concentracions a la fase aquosa molt simliars.
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Figura 5-10. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total en el node A a diferents pH de 'aigua

d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexacié superficial DLM per a I'adsorcié de Sb(OH)g i Sb(OH); en goetita.

Tot i que s’ha posat en evidéncia les mancances dels models empirics de sorcid, tals com la isoterma
de Freundlich o el coeficient de particid, el desenvolupament de models de complexacié superficial
per a la prediccié de la mobilitat de contaminants, implica una profunda investigacié dels mecanismes
implicats i de totes les fases minerals i espécies quimiques involucrades en el sistema. Pocs sén els
estudis presents a la bibliografia que segueixen el concepte de I'additivitat de components descrit en
capitol 3 per predir la mobilitat de contaminants en medis naturals [p.e. 41,42,43]. En canvi, la
necessitat d’estudiar el comportament i mobilitat dels elements traca en el medi, ha afavorit la
utilitzacio de I'aproximacié de composicié generalitzada, que utilitza models empirics més senzills. A
I'hora d’aplicar aquest ultim tipus d’aproximacié per predir la mobilitat i el risc associat a la migraci6 de
contaminants en el medi natural, els resultats anteriors posen de manifest les mancances d’aquest
tipus de models i la dificultat de fer grans extrapolacions respecte les condicions en qué s’han
desenvolupat.

5.5 Conclusions

En aquest capitol s’ha utilitzat les metodologies d’analisi del risc per calcular la concentracié maxima
d’elements traga admissible en el sol. En un segon apartat, s’ha estudiat la sensibilitat dels models de
sorcio per a predir la mobilitat d’elements traga en sistemes naturals i les implicacions en els models
d’analisi de risc.

Pel cas dels elements traca amb efectes sistéemics sobre la salut, s’ha calculat el valor maxim

admissible en el sol que, considerant totes les vies d’exposicid, implica un risc unitari. En el cas dels

efectes cancerigens, s’ha considerat una taxa maxima de sobrerrisc de 10°°.
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S’ha definit dos escenaris conceptuals diferents. En I'escenari residencial amb horta, s’ha considerat
I'exposicié d'un infant i d’'un adult als elements traga presents en el sol a través de la ingestio de sol,
el contacte dérmic, la inhalacié de particules suspeses i el consum de vegetals conreats en el sol
contaminat. En el cas del mercuri, també s’ha considerat la dosi rebuda a través de la inhalacié de

particules del sol.

El segon escenari defineix una explotacié agricola i ramadera que inclou dos receptors adults i

considera la ingestié de carn i llet de ramat criat en el sdl i la ingestid de vegetals conreats en aquest.

En general, I'exposicié al contaminant per la ingestié directa de sol, és la via d’exposici6 més
sensible, presentant els valors més restrictius per al primer escenari. Si es considera risc cancerigen,
el valor sol ser més restrictiu que pels efectes sistémics. En el segon escenari les vies d’exposicioé que

consideren la ingesta de carn i vegetals presenten els valors més restrictius.

Els valors maxims de concentracié d’elements traca admissibles en el sol calculats so6n, amb
I'excepcid de I'As, inferiors als valors de fons i referéncia calculats en el capitol 2. Tot i que la
concentracido natural d’As en el sol pot superar el valor maxim admissible en els escenaris
considerats, els estudis presents a la literatura estimen que la dosi provinent del sol és molt inferior a

la rebuda per d’altres vies com la dieta o l'aigua.

Pel qué fa referéncia al segon apartat, s’ha definit un model conceptual de transport per a observar el

comportament dels diferents models de sorcio-desorcié desenvolupats en els capitols anteriors.

S’ha simulat la sorci6 i desorcio d’antimoni en un sol amb un 5 % de goetita i una composicié en la
fase aquosa real i constant. Els resultats mostren que, tot i que els valors de K, presents a la literatura
engloben els resultats obtinguts en el capitol 3, aquests no poden simular la superficie reactiva
considerada i son insensibles a canvis en la composicié de la dissolucio. Aquest fet pot derivar en
conclusions erronies sobre la mobilitat dels contaminants en el sdl i el seu risc associat que poden

implicar enormes costos econdmics i socials deguts a la presa de decisions incorrectes.
Els models de complexacié superficial permeten descriure el comportament del sistema davant canvis

en les condicions ambientals. Tot i aix0, la complexitat dels sistemes naturals en dificulta la seva

derivacio i aplicacié afavorint I'aplicacié de models empirics.
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5 Indicadors de risc per a la salut humana associat a la presencia
d'elements traca en el sol. Implicacions dels models de transport en

el calcul del risc.

5.1 Introduccio

Actualment, la correcta gestio del sol, representa una tasca amb clares consequéncies sobre les tres
dimensions de la sostenibilitat: 'ambiental, la social i 'econdmica. Des del punt de vista ambiental, els
sols contaminats representen un risc potencial per a la salut humana i els ecosistemes i, tot i que
sovint es considera confinat, és una font potencial de contaminants cap a d’altres compartiments
ambientals més sensibles i dificils de recuperar com poden ser les aiglies subterranies. Des del punt
de vista economic i social, els costos associats a la prevencid, control i, sobretot, recuperacié poden
arribar a ser molt importants si la gestié del sol no es realitza de forma correcta. A part, la naturalesa

majoritariament privada dels sols, en dificulta enormement 'aplicacié de normatives i regulacions.

La definicié de criteris de qualitat (CQS) és una eina fonamental per a la correcta gestio del sol.
Genéricament, els CQS soén valors llindar utilitzats per determinar si la concentracié d’una
determinada substancia o grup de substancies en el sol pot suposar un risc per a la salut humana o

els ecosistemes i, en conseqiiéncia, es necessiten dur a terme accions correctores.

El desenvolupament d’aquests CQS implica, necessariament, una etapa d’identificacié i quantificacio
del risc potencial associat a la preséncia de contaminants en el sdl. Les metodologies d’analisi del risc
combinen informacié sobre els nivells d’exposicid i els efectes esperats per establir la probabilitat
d’aparcié d’efectes adversos o bé, en el cas invers, per calcular el nivell maxim d’'un o varis

contaminants en el sol lligats a un nivell de risc preestablert [1-3].

La mencié especifica del s0l com a ambit prioritari d’actuacié en el camp de naturalesa i biodiversitat
en el 6& Pla d’Accions Ambientals de la Unié Europea [4], ha afavorit el desenvolupament i
actualitzacio, per part de la majoria d’Estats Membres, de les estratégies per a I'evaluacio i control
dels soOIs contaminats. En aquest sentit, 'Estat Espanyol va adoptar una regulacié especifica per a
'analisi i gestid dels sols contaminats, el Reial Decret 9/2005 [5]. Aquest, tot i que centrat en
contaminants organics, ofereix un marc regulatori, basat en I'analisi del risc, per a I'establiment de
CQS en el cas d’elements traga i substancies presents en el medi de forma natural, a partir dels

anomenats nivells genérics de referencia (NGR) per a cada Comunitat Autdnoma.

En aquest marc autondmic, diverses comunitats de I'estat espanyol ja disposen de CQS propis per a

la correcta gestid del sol [1,6,7]. A Catalunya, préviament a l'aparicié del Reial Decret 9/2005,
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I’Agéncia de Residus del Departament de Medi Ambient de la Generalitat va realitzar un estudi que
tenia com a objectiu I'elaboracio dels criteris provisionals de qualitat dels sols (CPQS) [8]. Tot i que
d'aquests valors no se’n va desprendre cap marc legal a Catalunya, han esdevingut durant anys I'inic

marc de referéncia técnic per a la gestié de la contaminacio del sol.

Aquests CPQS es van derivar utilitzant metodologies d’analisi de risc i a partir dels valors de fons i
referéncia per a elements traga en sols de Catalunya desenvolupats per Cortés [9] que, tal i com
s’esmenta en el segon capitol, es van determinar a partir d'un mostreig de sols representatiu de les

zones industrialitzades de Catalunya..

Pel que fa referéncia als Usos del sol, I'estudi contempla dos escenaris: Us industrial i Us no industrial.
Referint-se a aquest ultim escenari, el document recomana identificar I'is concret i caracteritzar el risc
en cada situacié mitjangant estudis especifics. En I'estudi també es van tenir en compte aspectes
relacionats amb la proteccié dels aqlifers comparant els estandards d'altres paisos amb valors
obtinguts en utilitzar programes de modelitzacié del transport de contaminants. Aquests ultims
correlacionaven la concentracié del contaminant en el s6l amb la de les aigues subterranies, tot i
utilitzant les nombroses dades de les condicions meteoroldgiques, geologiques i hidrogeoldgiques

d'un cas escollit com a representatiu de tota Catalunya.

Aquest ultim aspecte, posa de manifest la necessitat d’'una correcta prediccié de la mobilitat de
contaminants entre els diferents compartiments ambientals. Els factors de transferéncia entre
diferents fases, son un dels parametres amb més influéncia i més incertesa en els models d’analisi de
risc durant el calcul dels CQS. Entre aquests, la quantificacié de la transferéncia sol-aigua, és de gran
importancia per a la caracteritzacié del risc per a la salut humana associat a la preséncia d’elements
traca en aigua destinada al consum, ja que: a) aquests solen tenir toxicitats elevades, b) s6n presents
en el sol a concentracions elevades, c) l'aigua és un compartiment ambiental molt sensible i d)

conforma la via d’exposicioé a contaminants més important.

La mobilitat d’'un contaminant en el sol correspon a la capacitat del contaminant de ser transportat en
la fase aquosa mitjangant processos advectius i difusius. Per tant, la descripcié de la mobilitat d’'un
contaminant en el medi sol-aigua pot ser descrit mitjangant dos passos, els processos de sorcio-

desorcié i els processos de transport [10].

Tal i com s’ha esmentat en els anteriors capitols, la literatura cientifica presenta dues vies
d’aproximacio per a la prediccio de la mobilitat de contaminants en el sol: la composicioé generalitzada
(CG) i 'additivitat de components (CA). La primera ha estat ampliament utilitzada en les metodologies
d’analisi de risc [11,12] per a la prediccié de la mobilitat de contaminants en el sol i relaciona, sense
definir cap mecanisme quimic especific, la concentracié a la fase aquosa i la concentracié a la
corresponent fase solida en equilibri. La seva aplicacié en el calcul del risc associat a la preséncia de

contaminants, consisteix en la utilitzacié dels anomenats coeficients de particié o distribucié (K,), que
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es defineixen com la relacid a I'equilibri entre la quantitat d’element traga adsorbit a la fase solida

(expressat en mg-kg™') i la concentracio dissolta a la fase liquida (en mg-dm™).

Al dependre de I'entorn geoquimic, i degut a I'enorme variabilitat d’aquest ultim, els valors de K,
presents a la literatura mostren una gran dispersié de valors en rangs que poden englobar varis
ordres de magnitud. D’altra banda, tot i que les mesures experimentals d’aquests valors s6n més
precises i altament recomenades en estudis d’emplagaments especifics, sovint s’utilitzen valors
bibliografics en etapes preliminars per estalviar temps i diners. Aquesta aproximacié acostuma a ser
conservativa i, els valors escollits, solen ser els més baixos (alta mobilitat) descrits en la literatura.
Aquesta aproximacié sol derivar en preses de decisions sobredimensionades que impliquen grans
alteracions del medi i costos elevats. Perd també pot portar a una incorrecta prediccié de la

acumulacio del contaminant en el medi que, al seu temps, pot implicar consequéncies negatives.

La utilitzacié de valors especifics, derivats d’estudis experimentals, del coeficient de particié per a
sistemes concrets, tot i que preferible a I'aplicacié de valors bibliografics, també pot portar a
conclusions erronies quan les condicions reals varien respecte les experimentals ja que, tal i com
s’esmenta préviament, els models empirics com el del coeficient de distribucid no es basen en un

mecanisme quimic concret i no sén extrapolables.

5.2 Objectius

En el present capitol, es pretén aplicar la metodologia d’analisi de risc per al calcul de la concentracié
maxima admissible en el sol protectora per a la salut humana de 18 elements traga (As, Ba, Be, Cd,
Co, Cr(lll), Cr(VI), Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Se, Sb, Sn, Tl, V i Zn) considerant dos escenaris conceptuals.
No es pretén desenvolupar criteris de qualitat del sol ja que el desenvolupament d’aquests implica

una série de refinaments posteriors que queden fora de I'abast d’aquest estudi.

En una segona part, es compara la validesa del model del coeficient de particié i d’'un model de
complexacié superficial per a la prediccié de la mobilitat i transferéncia de contaminants en sistemes
sol-aigua i les seves implicacions en les metodologies d’analisi de risc. Mitjangant un escenari de
transport teoric, s'estudia la resposta d’'ambdés models davant canvis en la composicié de la solucio

inicial.
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5.3 Calcul de les concentracions maximes admissibles en el sol.
5.3.1 Materials i Métodes

5.3.1.1. Metologia generica d’analisi del risc

Essencialment, els procediments per a I'avaluacié del risc per a la salut humana d’una substancia
consisteixen en comparar els nivells d’exposicio als quals esta exposada la poblacié amb els nivells

que no impliquen efectes toxicologics.

Aquest procés sol dividir-se en varies etapes que impliquen [13]:

1) Analisi dels efectes. Identificacio del perill, és a dir, els efectes adversos sobre la salut
humana que pot implicar una substancia i I'estimacié de la relacié entre la dosi, o nivell
d’exposicio a una substancia, i la incidéncia i severitat de I'efecte.

2) Analisi de l'exposicid. Estimacié de les concentracions/dosis a les quals les poblacions
d’estudi o compartiments ambientals poden estar exposades

3) Caracteritzacio del risc. Estimacié de la incidéncia i severitat dels efectes adversos que poden
océrrer sobre les poblacions d’estudi o els compartiments ambientals degut a I'exposicioé a

una substancia.

Aplicada a l'analisi del risc per a la salut humana dels elements traga en sols, la primera etapa
consisteix en identificar, a partir de la literatura disponible, els efectes negatius de cada element sobre
la salut humana. Aquests efectes es divideixen en sistémics, és a dir efectes adversos sobre el
funcionament normal de I'organisme, o cancerigens. El calcul del risc associat a aquests dos tipus
d’efectes és sensiblement diferent. En el cas dels efectes sistémics, la toxicitat inherent a les
substancies quimiques no cancerigenes es basa en el concepte de llindar. La relacié dosi-resposta
associada a aquest tipus de substancies es caracteritza per un llindar per sota del qual no s’observen
efectes adversos. En el cas de les substancies cancerigenes, s’assumeix que I'exposicié a una sola
mol-lécula d’'una substancia genotdxica pot donar peu a un procés cancerigen. La probabilitat de
desenvolupar cancer esdevé directament proporcional a la dosi o concentracié d’exposicié. Aquest
tipus d’efectes no presenten un valor llindar i, per tant, la corba dosi-resposta és assimptotica a la
incidéncia 0. Al no existir valors llindar, no es presenten nivells de risc zero i es treballa amb nivells

acceptables.

A la segona etapa, es defineix un model conceptual que inclou la defincié de la poblacié i les vies
d’exposicio. A partir de les propietats de les substancies i del medi es defineixen uns models de
transferéncia de contaminants que permeten quantificar el pas dels elements presents al sol al

receptor a partir de les diferents vies d’exposiciod.
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Finalment, es caracteritza el risc associat a les concentracions definides en I'etapa anterior comparant
els valors de dosi obtinguts amb els valors d'efectes sobre la salut humana dels valors de

concentracio publicats a la literatura.

En el cas de la derivacié de CQS, el procés s’inverteix i es considera un risc admissible a partir del
qual es deriven les concentracions en el sol maximes per a cada via d’exposicié. Finalment, aquestes

concentracions maximes per a cada via s'interpolen per obtenir el valor maxim admissible en el sol.

5.3.1.2. Analisi dels efectes

L’ analisi de toxicitat descriu de forma qualitativa i quantitativa els efectes i mecanismes segons els
quals el compostos i elements quimics poden danyar el cos huma. Aquesta etapa consisteix,
basicament, en la recerca de parametres de toxicitat apropiats pels elements considerats. Els
parametres de toxicitat es deriven d’estudis epidemiologics, estudis ocupacionals, exposicions
accidentals i estudis amb animals, i sén valors reconeguts internacionalment per la comunitat
cientifica. Existeixen diverses bases de dades de valors toxicologics per aplicar a estudis d’analisi de

risc. En el present treball s’han utilitzat les seglents bases de dades per ordre jerarquic:

- Integrated Risk Information System (IRIS) [14].
- Health Effects Assessment Summary Tables (HEAST) [15].
- Organitzacié Mundial de la Salut (OMS) [3].

Cal distingir dos tipus de metodologies per avaluar la toxicitat dels elements en funcié del tipus
d’efectes sobre la salut humana a considerar. Els efectes perjudicials, excloent el cancer, sobre la
salut humana com a consequéncia d’'una exposicié cronica o sub-cronica s’anomenen sistémics. La
quantificacié de la toxicitat pels efectes no cancerigens es basa en el concepte d'un llindar de dosi per
sota del qual no s’han observat efectes sobre la salut humana. El mecanisme es pot entendre en una
base mol-lecular com a milions de receptors biomol-leculars disponibles per a una funcié organica
determinada i I'enlla¢g d’'una substancia toxica a un determinat nombre d’aquests receptors sense
produir efectes mesurables. Aixi doncs, es defineixen dosis de referéncia per cada via d’exposicio per
sota de les quals no hi ha evidéncies d’efectes adversos sobre la salut humana. D’aquesta manera es
defineix el quocient de risc objectiu (THQ) com el quocient entre la dosi rebuda i la dosi de referéncia.
En el present capitol, s’ha calculat les concentracions maximes en el sol que deriven en valors de

THQ iguals o inferiors a 1.

L’avaluacio dels efectes carcinogénics es duu a terme mitjangant estudis amb animals. El fonament
per lligar dades derivades d’aquests estudis amb els efectes sobre els humans és la suposicidé que
una mol-lécula pot iniciar el cancer, és a dir, no hi ha valor llindar per sota del qual la probabilitat de
que es desenvolupi cancer sigui zero. En aquest cas s'utilitzen els anomenats factors de poténcia

carcinogénica (CPF) que son la pendent de les corbes dosis-resposta a exposicions baixes. Aquestes
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corbes relacionen la dosi de la substancia a considerar amb la probabilitat lligada a l'aparicié de
tumors. Aixi, es calcula la dosi a partir de la taxa de sobrerrisc acceptable de tumors. En el cas
d’aquest estudi s’ha considerat una taxa de sobrerrisc (TR) de 10° respecte la incidéncia espontania
habitual. Es a dir, per al calcul del valor maxim admissible en el sol, s’ha considerat la dosi que
provoca un excés de incidéencia de cancer del 0.001% respecte a la incidencia en individus no

exposats al contaminant [16].

Per cada element traga i via d’exposicié considerada s’ha escollit una dosi de referencia i un factor de
poténcia cancerigena. Per a periodes d’exposicio inferiors a 7 anys (exposicié d’'infants) s’han utilitzat
valors subcronics. En el cas de la via inhalatoria, el risc carcinogénic es caracteritza mitjancant el
factor d’unitat de risc en l'aire (URF) que s’expressa en unitats inverses de concentracio en aire enlloc

d’unitats inverses de dosi.

La Taula 5-1 mostra els valors de referencia cronics per via oral (RfDy), inhalacio (RfC) i contacte
déermic (RfDp), aixi com el valor de referéncia subcronic per via oral (SubRfDy) . S’han exclos diversos
compostos especifics de diferents elements traga degut a presentar toxicitats especifiques i la poca
probabilitat de trobar-los de forma natural. En el cas del Ni i el Hg, s’han agrupat les propietats
toxicologiques dels metalls en forma elemental i de les sals inorganiques per obtenir un valor Unic
representatiu de l'element. Tot i ser una practica acceptada, sempre es desitjable coné&ixer
I'especiacid de I'element per utilitzar el valor toxicologic adient. En el cas del Cr, degut a la gran
diferéncia de toxicitat [17], s’han considerat de forma separada la toxicitat dels estats d’oxidacié Il i
VL.
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Taula 5-1. Valors de dosi de referéncia cronics i subcronics per efectes sistémics

(mg-kgt-dial) (mg-kgtdial) (mg-m3) (mgkgldiatl)

As 3.00E-04 3.00E-04 1.05E-03 1.23E-04
Ba 2.00E-01 7.00E-02 1.40E-02
Be 2.00E-03 5.00E-03 2.00E-05 2.00E-05
Cd 1.00E-03 1.00E-03 3.50E-03 1.00E-05
Co 2.00E-02 2.00E-02 2.00E-05 1.60E-02
Cu 1.40E-01

Cr(lln 1.50E+00 1.50E+00 5.25E+00 7.50E-03

Cr(VI) 3.00E-03 2.00E-02 1.00E-04 6.00E-05
Sn 6.00E-01 6.00E-01 2.10E+00 6.00E-02
Hg 3.00E-04 3.00E-04 3.00E-04 2.10E-05
Mo 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 1.90E-03
Ni 2.00E-02 2.00E-02 7.00E-02 5.40E-03
Pb 1.23E-02
Se 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 2.20E-03
Sb 4.00E-04 2.00E-04 1.40E-03 8.00E-06
Tl 8.00E-05 9.00E-04 2.80E-04 1.60E-05
\ 7.00E-03 7.00E-03 2.45E-02 7.00E-05
Zn 3.00E-01 3.00E-01 1.05E+00 6.00E-02

IRIS [14], Interpolacié de via oral,

Per al calcul d’alguns valors, s’ha extrapolat la concentracié de referéncia per inhalacié a partir dels
valors de via oral [18]. En el cas del Cd, s’ha escollit el valor d’'ingesti6 via dieta per considerar-se més
representatiu de la ingesti6 de sol. Pel Tl s’han escollit els valors del sulfat aplicant criteris

conservadors.

La Taula 5-2 mostra els factors de poténcia per via oral (SFy) i dérmica (SFp). Pel que fa referéncia als

URF només s’ha obtingut per interpolacio el valor en el cas de I'As.

Taula 5-2. Valors de factors de poténcia i factor de risc en aire pels elements que presenten efectes carcinogénics [14].
SFo URF SFp
(mgt-kg-dia) (mgi-m3) (mglkg.dia)

As 1.50E+00 4.30E+00 3.66E+00

Be 2.40E+00
cd 1.80E+00
Co 2.80E+00

Cr(vI) 1.20E+01
Ni 2.40E-01
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5.3.1.3. Analisi de I'exposici6

En aquest apartat es defineixen els models conceptuals per avaluar el risc associat a la preséncia
d’elements traga en el sol. A cada model conceptual es defineix el receptor, la magnitud, freqiéncia,
duracié i rutes d’exposicié. Per descriure el pas de I'element des de la font de contaminacié fins al

receptor s’ha d’avaluar el transport de I'element a través del medi i el contacte amb el receptor.

Els escenaris desenvolupats sén dos. El primer, anomenat escenari residencial amb horta, considera
I'exposicié d’un receptor que entra en contacte amb I'element traga a través de la ingestié de sol, el
contacte dérmic amb el sol i la inhalacié de particules de sol i contaminants volatitlitzats en I'aire. El el

cas de I'adult també es considera la ingestié d’'un 30% del total de vegetals conreats en el sol.

El segon escenari defineix una explotacié agricola i ramadera que inclou dos receptors adults i
considera la ingestid de carn i llet de ramat criat en contacte amb el sol i la ingestio de vegetals
conreats en el sOl. Representa els efectes indirectes sobre la salut humana derivats de la
comercialitzacié de productes procedents de I'explotacié agricola i ramadera en sdl amb preséncia

d’elements traga. En cap cas es considera el contacte directe amb el sol.

53.1.3.1 Ingestio directa de sol

La ingesti6 directa de sol només s’ha considerat en I'escenari residencial amb horta. S’ha considerat
la dosi rebuda per un receptor que evoluciona des de l'edat infantil fins a I'edat adulta. Entre els
parametres necessaris per als calculs, se suposa un pes corporal de 15 kg per infants (BW,,) i 70 kg
per adults (BW,,) [13], un temps mitja exposicié per substancies cancerigenes (A7) i periode
d’exposicié (ED) de 70 anys corresponent a I'expectativa mitjana de vida, frequéncia d’exposicio (EF)
de 350 dies-any'1 i bioaccessibilitat del 100% per via oral i inhalaci6. En aquest ultim cas, tot i que una
part del total de I'element que entra a I'organisme és excretat i per tant no té efectes adversos, s’ha
considerat el cas conservador de quée el 100% de dosi rebuda té efectes sobre la salut. S’ha
considerat que durant l'etapa infantil (ED,,r = 6 anys), el receptor ingereix una mitjana de 200 mg
sol-dia” (IR;y). L'adult ingereix entre els 7 i els 30 anys (ED,q = 24 anys) 100 mg sol-dia” (IR.). La
suma d’ambdues dosis dona el valor de dosi d’ingestioé de sol poderada (/F), que s’aplica només en el

cas cancerigen [19,20]:

— IRinf EDinf + [Radu .EDadu
BW. BW

inf adu

IF

(5.1)

En el cas sistémic s’ha utilitzat I'expressié individual per I'infant i I'adult i s’ha escollit el valor més

restrictiu d'ambdos utilitzant els valors subcronics i cronics, respectivament.
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El model d’exposicié adoptat per aquesta via coincideix amb el proposat pel Ministerio de Medio
Ambiente per desenvolpuar els nivells generics de referéncia [2]. En el cas dels efectes sistémics la
concentraci6 minima en el sol per cada element (Cyps) que provoca efectes adversos sobre

I'organisme es calcula [19,20]:

co- THQ-RfD,-BW
s EF-IR

365(dies-any)10°% (mg-kg ™) (5.2)

En el cas d’elements amb propietats carcinogéniques el calcul de la concentracié de I'element (Cyc)
en el sol que implica una taxa de sobrerrisc 10° de desenvolupar cancer derivat de I'exposicié durant
tota la vida [19,20]:

TR-AT . - -
oo = s g JOodiesany 10" (mg kg ™) 53)

53.1.3.2. Inhalacio de particules de sol

En el calcul del risc associat a la inhalacié de particules, que només es considera en l'escenari
residencial amb horta, cal relacionar la concentracié en el sdl amb la concentracié a les particules
presents a I'aire que el receptor inhala mitjangant el factor d’emissio de particules (PEF). En el calcul
d’aquest factor hi ha tres parametres importants a tenir en compte: la preséncia del sol en forma de
particlues, la fraccié de particules respirable i els factors d’enriquiment de concentracié d’elements a

la part fina del sol (f,).

Després d’una revisié exhaustiva de les metodologies establertes pel calcul del PEF [21,22] s’ha optat
per escollir valors respresentatius de la fraccié de les particules en suspensio inferior a 10 um (PM,) i
factors d’enriquiment de 5. El calcul del PEF s’ha realitzat seguint la metodologia recomanada per la
USEPA [19]:

PEF = L 10° (mg-kg ) 54)

fe (f‘ext .PAext + f;nt 'PAint)

On f... i fo SON les fraccions de temps en ambient exterior i interior i PA4,, i PA,, son els valors de

concentracio de particules a I'aire interior i exterior.
En ambients exteriors s’ha considerat un valor PA4,,, de 0.1 mg-m'3. Aquest valor és superior a la major

concentracié mitjana anual mesurada a Catalunya de PM, per la Xarxa de Vigilancia i Previsié de la

Contaminacio Atmosferica de Catalunya (XVPCA) durant el periode 2002-2005. En ambients interiors
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s’ha adoptat un valor P4;, de 0.01 PM;, mg-m'3 que equival al 10% de la concentracié en ambients

exteriors similar al valor entre 12 i 15% proposat per Ferguson et al. [22].

Segons la guia metodologica proposada per la Unid Europea [13], s’ha considerat que el receptor
passa 8h dormint (volum daire inhalat 0.45 m*h™), 8h seient (0.54 m*h™) i 8h d'activitat lleugera a
Iexterior (0.54 m>h™) , que correspon a un valor de f., i f;,, de 0.67 i 0.33 respectivament. Finalment,
el calcul de la concentracid minima al sol que provoca efectes adversos per la via inhalatoria (Cjs)

segons l'escenari descrit es calcula [19,20]:

365(dies-any™) (5.5)

THQ-RfC-PEF
Ci = EF

En el cas d’elements traga amb evidéncia carcinogénica, la concentracio en el sol que implica una

probabilitat de 10”° de desenvolupar cancer (Cyc) [19,20]:

_ TR-AT-PEF

=——"" " 365(dies-any™ 5.6
© = URF-EF-ED ( ) (5.6)

5.3.1.3.3. Inhalacié d’elements traca volatils

Unicament en I'escenari residencial amb horta també s’ha considerat el risc associat a la inhalacié
d’elements volatils presents al sol. Tot i que dels elements considerats n’hi ha diversos que poden

volatilitzar-se només s’ha considerat el Hg.

Per determinar la relacié entre la concentracid6 d’elements volatils a l'aire i la concentracié dels
contaminants al sol s’ha utilitzat I'aproximacié del factor de volatilitzacié (VF). Evidentment, la
volatilitzacié de substancies presents en el sol, és un procés que depén de molts factors ambientals
(temperatura, pressio, humitat, etc.) i la seva quantificacié6 és complicada. Tot i aix0, el factor de
volatilitzacid és una aproximacidé semblant al coeficient de particid sol-aigua per determinar la

transferéncia d’elements traca a 'aigua.
S’ha considerat que el receptor esta exposat a Hg volatilitzat, tant en ambients exteriors com en
ambients interiors. El calcul i els valors de VF és diferent en ambients exteriors i interiors i, per aixo,

s’ha utilitzat un valor intermig ponderat pel temps que el receptor passa en cada ambient.

La concentracié minima en el sol que provoca efectes sistémics sobre la salut humana considerant la

volatilitzacio del contaminant (Cy,;s) es pot calcular mitjangant [19,20]:
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CVOIS -

= %-365(dies-any_l) (5.7)

Per al calcul del factor de volatilitzacié en ambients exteriors s’ha utilitzat el model proposat per Jury i
col [23] i recomanat per la USEPA [24]. Els detalls del calcul per determinar aquest factor es troben
detallats en un estudi anterior [25]. En el cas de l'escenari residencial amb horta, també s’ha
considerat la volatilitzacié6 en ambients interiors. En aquest cas s’ha utilitzat el model de Johnson-

Ettinger [26] implementat en el programari RISC-Workbench per al calcul del valor de VF'.

Com que el valor de VF depén de la concentracio de Hg en el sol, s’ha efectuat un procés iteratiu
partint d’'una concentracio hipotética que permet calcular un valor VF i obtenir la concentracié minima
en el sol que implica risc sistemic per a la salut humana. Seguidament, aquest valor s’ha integrat amb
I'obtingut per d’altres vies per obtenir el valor de la concentracio total, tal i com s’explica en I'apartat
5.3.2 i s’ha tornat a calcular el valor de VF. El procés s’ha repetit fins que el valor de la concentracio

total entre dues iteracions diferia menys d’'un 1%.

5.3.1.34. Ingestio de plantes

Per calcular el risc derivat d’ingerir plantes que han assimilat els elements traga del sol on s’han
cultivat s’utilitza I'aproximacié del factor de transferéncia sol-planta que relaciona la concentracié de
contaminant a la planta amb la concnetracié en el sol. Aquesta via d’exposicié s’ha tingut en compte

en els dos escenaris considerats.

Els mecansimes implicats en la trasnferéncia sol-planta sén molt complicats i especifics de les
condicions ambientals. La literatura és plena d’articles dedicats a I'estudi d’aquests mecanismes
[27,28], pero el coneixement dels processos que governen la transferéncia de metalls sol-planta és
encara limitat. En general, s’utilitzen els factors de bioacumulacié que relacionen la concentracié en el
sol amb la concentracié en la planta o una part de la planta com pot ser les fulles (B,,) o les arrels
(B.s)- En el cas d'utilitzar els factors de biocumulacié per diverses parts de la planta, aquests s’han
de ponderar per la fracci6 ingerida de cada part de la planta per donar el factor de transferéncia global
sol-planta (X,,). S’ha considerat que les fulles formen la meitat de l'ingestié de vegetals i les arrels

l'altra meitat, de manera que K, acaba sent el promig de By, i B...; per al cas d’'ingestié de vegetals.
En el present estudi s’han utilitzat els valors inclosos en la base de dades del programari Arriskugest

de la Sociedad Publica de Gestion Ambiental del Pais Basc (IHOBE) i de la USEPA. La Taula 5-3

resumeix aquests valors.
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Taula 5-3. Factors de bioacumulacio i transferéncia sol-planta

Bliiia Bayrel K,
(kg sol-kg fullat) (kg sol-kg arrelt) (kg sol-kg vegetal?)
As 4.00E-04 1.00E-04 2.50E-04
Ba 5.76E-02 2.43E-02 4.10E-02
Be 2.50E-03
cd 2.90E-02 1.46E-02 2.18E-02
Co 5.80E-03 4.90E-03 5.35E-03
Cu 3.84E-02 1.62E-02 2.73E-02
cr(iny 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03
Cr(vI) 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03
Sn 3.00E-01
Hg 1.40E-03 9.00E-03 5.20E-03
Mo 1.15E+00 4.86E-01 8.19E-01
Ni 2.38E-02 1.60E-03 1.27E-02
Pb 1.90E-03 3.00E-04 1.10E-03
Se 1.00E-02
Sh 1.00E-01
Tl 1.00E-03
Y 1.40E-03
Zn 6.53E-02 8.60E-03 3.70E-02

RAIS [14], USEPA [24], IHOBE[29]

La concentracié minima en el sol que provoca efectes sistémics sobre la salut humana per ingestio de

vegetals (Cys) es calcula segons [19,20]:

_ THO-RfD,-BW
1V, Fye Kg pEF

365(dies-any™) (5.8)

Vs

On la taxa d’ingesti6 total de vegetals (/1) s’ha fixat a 0.260 kg-dia'1 i la fraccio de vegetals ingerits
provinents de sol contaminat (Fy¢) s’ha considerat 0.3 en I'escenari residencial amb hortai 1 en

I'escenari agricola i ramader .

Pel cas dels efectes cancerigens s’ha calculat la concentracié en el sol que implica una probabilitat de

10° de desenvolupar cancer degut a la ingestio de vegetals conreats en aquest sol (Cyc) com [19,20]:

~ TR-AT-BW
IV, -F,.-K, ,-SF,EF-ED

365(dies-any ™) (5.9)

vc
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5.3.1.35. Ingestio de carn

De forma analoga al cas anterior, per avaluar el risc associat a la ingestié de carn d’animal que conté
elements traga provinents del sol on s’ha criat en lI'escenari explotacié agricola, s’ha utilitzat
I'aproximacio del factor de transferéncia sol-carn (Ks.c). Els valors es determinen a partir de la taxa
d’ingestio de gespa (IR,.,.) i SOl (IR,;) per part del bestiar, el factor de bioacumulacié sol-gespa (Byes,.)
i el factor de biotransferéncia (BTF¢) que quantifica la transferéncia d’element de la gespa ingerida a
la carn. By, s’ha escollit com el valor B, (Taula 5-3) i com el valor K, present a la literatura quan
no s’ha trobat un valor de B, especific. El calcul de Ks.c es realitza [14]:

K . =BTF.[IR, +IR,

gespa

B ipal (5.10)

sol
Seguint les recomanacions de IHOBE [6] i Baes et al. [30] s’ha considerat IR,.,,, com a 67.6 kg
gespa-dia'1 i IR,; com a 0.46 kg sol-dia™. La Taula 5-4 recull els valors de BTF¢ i Bgegp, Utilitzats aixi

com els valors de Ks.¢ calculats (Taula 5-4):

Taula 5-4. Factors de bioacumulacié d’elements traca en la carn, en gespa i factors de transferéncia sol-carn utilitzats.

BTF. Boespa Ks.c
(dia- kg carn't) (kg sol- kg gespat) (kg sol- kg carnt)
As 2.00E-03 4.00E-04 9.74E-04
Ba 2.00E-04 5.76E-02 8.71E-04
Be 1.00E-03 2.50E-03 6.29E-04
Cd 4.00E-04 2.90E-02 9.68E-04
Co 1.00E-04 5.80E-03 8.52E-05
Cu 9.00E-03 3.84E-02 2.75E-02
cr(llny 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03
Cr(VI) 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03
Hg 1.00E-02 1.40E-03 5.55E-03
Mo 1.00E-03 1.15E+00 7.82E-02
Ni 5.00E-03 2.38E-02 1.03E-02
Pb 4.00E-04 1.90E-03 2.35E-04
Sb 4.00E-05 1.00E-01 2.89E-04
Se 1.00E-01 1.00E-02 1.14E-01
Sn 1.00E-02 3.00E-01 2.07E-01
Tl 4.00E-02 1.00E-03 2.11E-02
v 2.50E-03 1.40E-03 1.39E-03
Zn 1.00E-01 6.53E-02 4.87E-01

RAIS [14], B, K., (Taula 5-3)

La concentraci6 minima en el sol que provoca efectes sistemics derivat de la ingesti6 de carn

procedent de bestiar criat en aquest sol es calcula com [14]:
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_ THQ-RfD,-BW

= 365(dies-any™ 5.11
IV, F,. K¢ .-EF ( V) ( )

[N

On la taxa d’ingestié mitjana diaria de carn per part del receptor (/C;) s’ha considerat 0.301 kg-dia'1.

Aixi mateix, s’ha considerat que tota la carn consumida prové de sol contaminat (Fcc=1) [6,30].

En el cas d’efectes cancerigens [14]:

~ TR-AT-BW
IV,-F,.-K_.-SF,-EF-ED

365(dies-any™) (5.12)

cc

5.3.1.3.6. Ingestid de llet

De manera similar als dos casos anteriors, una part dels elements traga ingerits amb la dieta dels
animals es pot transferir a la llet destinada al consum huma en I'escenari d’explotacié agricola. Per

calcular el factor de transferéncia sol-llet (Ks.;) s’ha utilitzat un model analeg als casos anteriors:

KS—L = BTFL.[IRSd[ +1R Bgespa] (513)

gespa '

En aquest cas, el factor de bioacumulacié sol-llet (BTF;) s’ha obtingut de la base de dades RAIS [14]
(Taula 5-5). Les concentracions minimes que provoquen efectes sistémics per aquesta via (C;s) es

calculen [14]:

_ THQ-RfD,-BW
ILF,. K, EF

365(dies-any™) (5.14)

LS

tenint en compte que el receptor consumeix 0.28 | llet-dia™ (IL,) i que tota prové de bestiar criat en sol
contaminat (F,c = 1) [6,30]. La concentracié associada a una taxa de sobrerrisc de 10° de

desenvolupar cancer (C,¢) es calcula [14]:

~ TR-AT-BW
IV,-F,.-K_,-SF,-EF-ED

365(dies-any™) (5.15)

LC
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Taula 5-5. Factors de bioacumulacié i transferéncia sol-llet.

BTF; K
(dia - Illett) (kg sol- | llet?)
As 6.00E-05 2.92E-05
Ba 4.80E-04 2.09E-03
Be 9.00E-07 5.66E-07
Cd 1.00E-03 2.42E-03
Co 7.00E-05 5.96E-05
Cu 1.50E-03 4.58E-03
Cr(lll) 1.00E-05 5.14E-06
Cr(VvI) 1.00E-05 5.14E-06
Hg 4.70E-04 2.61E-04
Mo 1.70E-03 1.33E-01
Ni 1.60E-02 3.31E-02
Pb 3.00E-04 1.77E-04
Sb 2.50E-05 2.84E-05
Se 1.00E-02 7.22E-02
Sn 1.00E-03 2.07E-02
Tl 2.00E-03 1.06E-03
\Y 2.00E-05 1.11E-05
Zn 1.00E-02 4.87E-02

RAIS [14]

5.3.2 Caracteritzacio del risc objectiu

En el sentit clasic, el risc es defineix com la probabilitat de patir un dany. Si el resultat advers és
mesurable el risc es pot quantificar multiplicant la severitat del dany per la probabilitat de que aquest
tingui lloc.

Seguint aquest raonament, en el cas d’efectes no cancerigens, es defineix I'index de perill (HQ) com

la relacio entre la dosi rebuda (Dy) i la dosi de referéncia (RfD).

HQ = Dy (5.16)

Aixi doncs es produeixen efectes adversos quan HQ = 1. En el cas d’exposicions a diferents
processos que impliquin risc, considerant que els efectes de les diferents vies sén additius, es pot
calcular I'index de perill total com un sumatori dels index de perill individuals. Per al calcul de CQS, tal
i com s’explica en l'apartat 5.3.1.1, es considera un valor objectiu del I'index de perill (THQ).
D’aquesta manera s’ha calculat les concentracions maximes en el sél que impliquen un valor de THQ
igual a 1.

197



Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport

De la mateixa manera, el risc carcinogénic es defineix la probabilitat (P) de desenvolupar cancer.
Aquest és proporcional a la dosi rebuda (D). Ambdéds conceptes es relacionen mitjangant el factor de

poténcia carcinogénica (SF):
P = D-SF (5.17)

En el present estudi, s’ha calculat la concentracié en el sol per cada via d’exposicié que implica una
taxa de sobrerrisc de desenvolupar cancer de 10”°. Si considerem que els efectes de cada via son
additius, podem calcular la probabilitat total de desenvolupar cancer com a la suma de les

probabilitats individuals.

Sabent que, amb l'excepcié de la inhalaci6 de volatils provinents del sol, la dosi rebuda és
proporcional a la concentracié en el sol es poden desenvolupar les equacions anteriors per obtenir la
concentracié en el sdl (C) que implica un risc unitari tenint en compte totes les vies d’exposicié
considerades [19,20]:

1 1
— — (5.18)
Ct i=1 Ci
on C; és la concentracié que implica un risc unitari per cada via. Aquesta equacié no es compleix si es
té en compte la inhalacié de volatils provinents del sol ja que el factor de volatilitzacié depén de la
concentracio en el sol. Per aixd, per obtenir C, en el cas del Hg, s’ha partit d’'una concentracié inicial
en el sol hipotética i s’ha realitzat un procés iteratiu fins que la diferéncia entre C, entre dues iteracions

successives ha estat inferior a 1%.

5.3.3 Resultats

Les Taules 5-7, 5-8, 5-9 i 5-10 mostren els valors de concentracions maximes admissibles en el sol

per a efectes sistémics i cancerigens en els diferents escenaris considerats.
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Taula 5-6. Valors de concentracions maximes admissibles en el sol considerant efectes sistémics per Us residencial amb horta.
Les concentracions per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracio total a risc unitari considerant totes les

vies. Totes les unitats en mg-kg'1

Inhalacié Inhalacié _ Ingestio
Oral Dérmic Total
particules vapor vegetals
As 2.35E+01 5.48E+03 7.39E+01 1.12E+03 1.75E+01
Ba 5.48E+03 2.61E+03 2.52E+05 4.57E+03 1.27E+03
Be 1.46E+03 1.04E+02 3.60E+02 7.49E+02 6.95E+01
cd 7.82E+01 1.83E+04 1.80E+02 4.29E+01 2.40E+01
Co 1.56E+03 1.04E+02 2.88E+05 3.50E+03 9.51E+01
Cu 3.13E+03 7.30E+05 2.16E+05 1.37E+03 9.48E+02
crny  1.17E+05 2.74E+07 1.35E+05 7.02E+05 5.75E+04
Cr(vl)  2.19E+03 5.21E+02 1.08E+03 1.40E+03 2.49E+02
Hg 2.35E+01 1.56E+03 7.42E+00 3.79E+02 5.40E+01 5.02E+00
Mo 3.91E+02 9.13E+04 3.42E+04 5.71E+00 5.63E+00
Ni 1.56E+03 3.65E+05 9.73E+04 1.47E+03 7.51E+02
Pb 2.74E+02 6.39E+04 6.31E+04 2.98E+03 2.49E+02
Sb 1.56E+01 7.30E+03 1.44E+02 3.74E+01 1.02E+01
Se 3.91E+02 9.13E+04 3.97E+04 4.68E+01 4.17E+01
Sn 4.69E+04 1.10E+07 1.08E+06 1.87E+03 1.80E+03
Tl 5.84E+01 1.46E+03 2.88E+02 7.49E+01 2.89E+01
v 5.48E+02 1.28E+05 1.26E+03 4.68E+03 3.52E+02
Zn 2.35E+04 5.48E+06 1.08E+06 7.60E+03 5.70E+03

Taula 5-7. Valors de concentracions considerant efectes cancerigens per I'escenari residencial amb horta. Les concentracions

per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracié total a risc unitari considerant totes les vies. Totes les unitats

en mg-kg™
Inhalacié . Ingestio
Oral Dérmic Total

particules vegetals
As 4.26E+00 2.83E+01 3.83E+00 5.82E+01 1.82E+00
Be 5.07E+01 5.07E+01
Cd 6.76E+01 6.76E+01
Co 4.35E+01 4.35E+01
Cr(Vl) 1.01E+01 1.01E+01
Ni 5.07E+02 5.07E+02

Com es pot observar, en la majoria de casos els valors més restrictius en I'escenari residencial amb
horta sempre apareixen en la via d’exposicié oral. També cal destacar que, en els casos que s’ha
considerat risc cancerigen, el valor derivat per aquesta via, amb I'excepcié del Cd i el Ni, sol ser més
restrictiu que el derivat considerant efectes sistémics i, per tant, marcara el valor final en el cas de
derivar NGR.
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Taula 5-8. Valors de concentracions considerant efectes sistémics per I'escenari explotacié agricola. Les concentracions per

cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracié total a risc unitari considerant totes les vies. Totes les unitats en

mg-kg™
Ingestid Ingestio y
Ingestio llet Total

vegetals carn
As 3.37E+02 7.47E+01 2.68E+03 5.98E+01
Ba 1.37E+02 5.57E+04 2.50E+04 1.27E+03
Be 2.25E+02 7.71E+02 9.21E+05 1.74E+02
Cd 1.29E+01 2.51E+02 1.08E+02 1.10E+01

Co 1.05E+03 5.69E+04 8.74E+04 1.02E+03
Cu 4.11E+02 3.53E+02 2.28E+03 1.75E+02
Cr(Iln 2.11E+05 7.86E+04 7.61E+07 5.72E+04
Cr(vi) 4.21E+02 1.57E+02 1.562E+05 1.14E+02
Hg 1.62E+01 1.31E+01 3.00E+02 7.08E+00
Mo 1.71E+00 1.55E+01 9.79E+00 1.33E+00

Ni 4.42E+02 4.69E+02 1.68E+02 9.31E+01
Pb 8.93E+02 3.61E+03 5.17E+03 6.29E+02
Sb 1.12E+01 2.13E+03 3.67E+03 1.11E+01
Se 1.40E+01 1.68E+00 1.81E+01 1.38E+00
Sn 5.62E+02 7.02E+02 7.54E+03 3.00E+02
Tl 2.25E+01 9.19E-01 1.98E+01 8.45E-01
\Y 1.40E+03 1.22E+03 1.65E+05 6.51E+02
Zn 2.28E+03 1.49E+02 1.60E+03 1.29E+02

Taula 5-9. Valors de concentracions considerant efectes cancerigens per I'escenari explotacié agricola. Les concentracions

per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentracié total a risc unitari considerant totes les vies. Totes les unitats

en mg-kg™
Ingestid Ingestio y
Ingestio llet Total
vegetals carn
As 1.75E+01 2.32E+04 1.39E+02 1.55E+01

En el cas de I'escenari explotacié agricola, la ingestié de vegetals en els casos de Ba, Be, Co, Mo,
Pb, Sb i Sn marca el valor més restrictiu per als efectes sistémics. Per I'As, Cu, Cr(lll), Cr(VI), Hg, Se,
TI, Vi Zn, és la ingestié de carn la via d’exposici6 més sensible. En I'inic element en qué s’ha
considerat risc sistémic i risc cancerigen, I'As, també el risc cancerigen marca una concentracié més

restrictiva en el sol.
Si comparem els valors obtinguts en ambdds escenaris amb els nivells de fons i referéncies calculats

en el capitol 2 s’observa que, amb I'excepcio del Cd, Cu, Mo, Se, Sn i Tl, els valors derivats per a I'is

residencial, s6n més restrictius que en el cas agricola.
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Taula 5-10. Nivells de fons i referéncia per a elements traga en sols superficials de Catalunya i concentracions maximes

admissibles en el sol en els dos escenaris considerats. Totes les unitats en mg-kg'1

Nivells de fons  Nivells de referéncia  Us residencial  Us agricola

As 10.4 49.5 1.82 15.5
Ba 435 268.7 1270 1270
Be 1.28 3.81 50.7 174
cd 0.261 0.570 24.0 11
Co 11.4 19.4 435 1020
cr(lin 57200 57500
Cr(VI) 10.1 114
Cliot 21.6 71.0
Cu 15.4 433 948 175
Hg 0.11 1.99 5.02 7.08
Mo 1.08 2.89 5.63 1.33
Ni 20.7 49.6 751 93.1
Pb 21.7 55.5 249 629
Sb 1.36 433 10.2 11.1
Se 0.417" 0.417" 417 1.38
Sn 2.79 6.08 1800 300
Tl 0.472 1.08 28.9 0.845
% 74.2 125.6 352 651
Zn 56.1 95.3 5700 129

"Limit de deteccio

D’altra banda, cal destacar que en la majoria els casos, els nivells de fons i referéncia calculats en el
capitol anterior sén inferiors als valors maxims admissibles en els escenaris considerats. Només el
cas de I'As, el valor derivat en I'escenari residencial és inferior, tant al valor de fons com al valor de

referéncia proposat anteriorment.

Aquest fet ja és observat en estudis prévis presents a la literatura. Tsuji i col. [31] calculen el risc
associat a la ingesta de sol en un escenari similar a I'is residencial descrit en aquest estudi, i
observen que utilitzant el valor de SF, per a As de 1.5 mg-(kg.dia)’1, la taxa de sobrerrisc és superior a
10™. Tot i aixd, els autors també observen que la dosi diaria d’arsénic associada a la dieta i al consum
d’aigua és superior a la associada a la ingesta de sol. Meacher i col. [32] utilitzen valors promig de la
concentracié d’arsénic en sol entre 7.0 7.4 mg-kg'1 per calcular la ingesta total d’arsénic provinent del
soOl i comparar-la amb la dosi provinent de la dieta, I'aigua i I'aire. Els autors estimen al voltant de I'1%

respecte al total, la ingesta d’arsenic provinent del sol.

D’aquesta manera, podem considerar que, tot i que la concentracié natural d’As en el sol pot superar
el valor maxim admissible en els escenaris considerats, la dosi provinent del sol s’estima molt inferior
a la rebuda per d’altres vies com la dieta o 'aigua. Per aixo no té sentit marcar un CQS amb un valor

inferior al valor de fons que implicaria unes consequéncies econdomiques i socials importants.
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5.4 Influencia dels models de sorcio-desorcié de contaminants en la caracteritzacié del

risc per aigties subterranies

5.4.1 Introduccié

A I'nora de caracteritzar del risc associat a la preséncia de contaminants en aiglies subterranies, la
prediccié del transport de contaminants és un parametre clau. En el cas de definir els nivells genérics
de referéncia d’elements traca en el sol s’ha de tenir en compte la possible lixiviacié6 d’aquests
contaminants al medi hidric subterrani, fet que implica I'aparicié de noves vies d’exposicidé derivades

del possible consum d’aquestes aigiies subterranies.

Sovint, la complexitat dels mecanismes involucrats en la mobilitat dels elements tragca en el sol,
juntament amb una falta de coneixement d’aquests mateixos i de les condicions ambientals obliga a
simplificar el model conceptual. Es per aixd que els programes d’analisi de risc, generalment utilitzen
els models del coeficient de particié per predir la mobilitat d’'un contaminant en el medi, en detriment

de models més robustos que descriuen millor els mecanismes quimics associats.

Per contribuir a evidenciar la necessitat d’entendre els mecanismes que regulen la mobilitat dels
elements traga en el medi natural, s’ha realitzat un analisi de la sensibilitat dels principals models
disponibles per predir la mobilitat d’elements traga en sols. Utilitzant les dades disponibles a la
literatura i mitjangant I'is del codi de transport geoquimic PHAST [33] s’ha definit un escenari teoric
on s’estudia la variacié de la concentracié d’antimoni en l'aigua subterrania. Utilitzant els models de
sorcié desenvolupats en els capitols anteriors, s’ha estudiat la influéncia de les variacions en diversos

parametres ambientals sobre la prediccié de la concentracié d’antimoni a la fase aquosa.

El present exercici no t¢ com a objectiu reproduir unes condicions naturals especifiques sind que
pretén estudiar el comportament dels diferents models obtinguts en condicions diferents respecte sota
les quals han estat derivats. Es pretén posar de manifest la necessitat d’obtenir models fiables en
I'ampli rang de condicions ambientals presents a la natura. Tot i que és d’esperar que al medi natural
hi puguin haver variacions de parametres individuals similars a les proposades, és possible que el

conjunt de condicions no arribin mai a tenir lloc en un entorn real.
5.4.2 Materials i metodes

5.4.2.1. Escenari de transport

L’escenari de transport definit vol simular un transport reactiu en dues dimensions en la zona saturada
del subsol mitjangant una caixa rectangular de 100 metres de longitud, 10 d’algada i 3 de profunditat.
A 30 m de I'extrem esquerre de la caixa, s’ha definit una zona, també rectangular, de 6 metres de

longitud, 8 d’algada i 3 de profunditat, que representa la superficie reactiva del model (Figura 5-1).
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z o

B Superficie Reactiva

Figura 5-1. Esquema del model de transport reactiu definit (la profunditat esta exagerada).

Al basar el métode de calcul en la metodologia d’elements finits, és necessari discretitzar el model en
celles individuals. En aquest cas, s’ha utilitzat una densitat longitudinal al flux d’aigua de 2 cel-les'm”
i d" 1 cellam™ en les altres dues dimensions. La durada total de la simulacio és de 8000 dies que
s’han discretitzat en passos de 5 dies. Les prediccions de concentracié en funcié del temps dels
models corresponen a un node (node A) situat just a continuacioé de la superficie reactiva en el centre
de la seccié i a una distancia de 38 metres del marge esquerre.

5.4.2.2. Model hidraulic

Per al model hidraulic s’ha suposat que tot el medi és uniforme i que presenta les caracteristiques
resumides a la Taula 5-11:

Taula 5-11. Caracteristiques hidrauliques de I'escenari

Parametre Valor
porositat (6) 0.2
Dispersivitat longitudinal 0.5m
Dispersivitat horitzontal 0.2m
Dispersivitat vertical 0.2m

Conductivitat hidraulica longitudinal (K,) 10°m's™
Conductivitat hidraulica horitzontal (K;) ~ 10®° m-s”
Conductivitat hidraulica vertical (X 10° m-s™

El transport s’ha simulat definint un fluxe horitzontal estacionari de 4.32:10% m-dia™ que es desplaga

d’esquerra a dreta de I'escenari. La Figura 5-2 mostra la distribucié d’algcades piezométriques del
model.
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Figura 5-2. Distribucié de les algades piezometriques (m) del model.

3.00

5.4.2.3. Model geoquimic

La composicioé de l'aigua d’entrada s’ha suposat constant al llarg de la modelitzacié i només se n’ha
variat la concentracié d’antimoni. Per tal d’obtenir un model realistic, s’ha utilitzat la composicié de
l'aigua subterrania del pou QLSub situat a Ventola (Ripolles) corresponent a I'any 2001 facilitada per
I’Agéncia Catalana de I'Aigua (Taula 5-12). S’ha escollit aquest pou per estar situat en una zona amb
una elevada concentracié d’antimoni en el sol procedent de les mineralitzacions existents (veure
capitol 2). Tenint en compte que es tracta d’'un aigua subterrania, s’ha considerat condicions

reductores que s’expressen en forma d’un potencial redox relativament baix.

Taula 5-12. Composicié de I'aigua d’entrada al sistema

Parametre Valor

pH 7.7
pe 0.048
Cot 1.32E-03
Ca 5.50E-04
cr 1.24E-04
Mg 1.28E-04
K 2.56E-06
Si 2.36E-04

S0” 4 17E-05

A temps inicial, el model se suposa equilibrat amb l'aigua de la composicié anterior i s’ha variat la
concentracié d’antimoni a l'aigua d’entrada. Amb Il'objectiu d’estudiar com prediuen els diferents
models I'adsorcié i la desorcié d’antimoni, s’ha introduit una concentracié d’antimoni de 10® mol-dm™
(1.2 pg-dm‘s) a l'aigua d’entrada des de temps 0O fins a 4000 dies i, seguidament, s’ha tornat a la
composicié inicial amb una concentracié d’antimoni igual a 0 fins al final de la simulacié. S’ha

considerat que el pe de la dissolucio és reductor i igual a 0.048.
Per a la superficie reactiva s’han suposat dos models d’adsorcié diferents. Per una banda s’ha utilitzat
el model del coeficient de particié descrit en els capitols anteriors. Aquest model, tal i com ja s’ha

comentat, suposa una distribucié constant de I'antimoni entre la fase solida i la fase aquosa que
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només depén de la quantitat de solid i de la concentracio inicial d’adsorbat i no t¢ en compte la

composicio de la fase liquida ni de la fase solida (eq. 3.26).

D’altra banda, s’ha suposat que la superficie reactiva conté un 5 % en pes de la mateixa goetita
utilitzada en el capitol anterior, la resta del solid no reacciona amb cap de les espécies presents a la
dissolucid. A partir d’aquesta massa de goetita s’ha calculat el nombre total de sites disponibles per a
'adsorci6 de Sb(OH)s a partir de I'area superficial i la densitat de sites derivada en els capitols
anteriors. El mecanisme d’adsorcié considerat ha estat el proposat en el capitol anterior i per Leuz i
col. [34]:

2>FeOH + Sh(OH)s > (FeO),Sh(OH); + 2H,0 log K = 4.82+0.14 (5.1)

Per fer els calculs d’especiacié geoquimica el programa PHAST utilitza el codi PHREEQC [35].
Aquest model de calcul no incorpora el model de la triple capa (TLM) utilitzat en el capitol anterior per
descriure els resultats experimentals. Per aix0, mitjangant el codi FITEQL, s’han ajustat els resultats
experimentals al model, ampliament utilitzat, de la capa difosa (DLM) amb un valor de la constant de
complexacié log K = 4.50. El nombre de sites disponibles i I'area superficial s’han considerat iguals als

obtinguts en el capitol 3.

La principal diferéncia d’aquest model proposat per Dzombak i Morel [36], respecte al TLM és la
descripcid de la carrega superficial i que només pot considerar complexes d'esfera interna. Per
aquesta rad s’ha simplificat el model excloent la complexacié de I'electrolit de fons utilitzat en els
experiments (NaClO,). La Figura 5-3 mostra com els resultats poden ser descrits correctament (a pH

superiors a 4) pel model.

1.00E-01

8.00E-02 -
N
IS
£ 6.00E-02 -
R
(0]
o

4.00E-02 -

——DLM
® Dades experimentals
2.00E-02 : : : : \ :
2 4 6 8 10 12 14
pH

Figura 5-3. Ajust dels resultats experimentals al model DLM.
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Per fer els calculs d’especiacié geoquimica, s’ha utilitzat la base de dades del programa MINTEQ2 v4
[37] i s’han modificat les principals reaccions en fase aquosa de I'antimoni incorporant les constants
termodinamiques i mecanismes proposats per Filella i col. [38] (Taula I.1). Finalment, s’han considerat

les constants de complexacio Fe(III)-Cogz' proposades per Grivé [39] i resumides a la Taula 5-13:

Taula 5-13. Reaccions de complexacio del sistema Fe(lll) — CO5> utilitzades en el model geoquimic de transport reactiu [39].

Reaccié log K
Fe* + COs* < FeOHCO; + H + H,O  24.24
Fé*™ + 3 COs™ — Fe(CO;)5* 10.76
5.4.2.4. Resultats
54.24.1. Model del coefficient de distribucio (K,)

En aplicar aquest model, s’ha considerat que tot I'antimoni present a la fase liquida és disponible per
I'adsorcié. Es a dir, I'tinica reaccié que s’ha considerat que pateix I'antimoni és I'adsorcié a la fase

solida.

En una primera aproximacio, s’ha utilitzat el rang de valors de K, que proposa la EPA per aplicacio en
models d’analisi de risc en sistemes sol-aigua [11]. Els valors han estat derivats a partir d’'una revisié
bibliografica dels valors publicats en la literatura cientifica i verificats amb models estadistics i
d’especiacio geoquimica. En el cas de I'antimoni es proposa un rang de valors entre 0.1 i 2.7 dm3-kg'1

amb un valor promig de 2.3 dm3-kg'1.

Per comparar els valors proposats per la EPA amb valors experimentals, s’han utilitzat els valors de
K, derivats de I'estudi de la interaccié de Sb(V) amb sols naturals. També s’ha utilitzat el valor derivat
de la isoterma de sorcio de Sb(V) en goetita sintética a 25 °C i 0.01 mol-dm™ de NaClO, obtinguda en
el capitol anterior. S’han utilitzat els punts que presentaven una concentracié en equilibri a la fase
aquosa més baixa per assegurar el comportament lineal del sistema i ajustar el model del coeficient
de distribucié mitjangant regressio a concentracions representatives de les condicions plantejades en
el model (Figura 5-4). El valor de K, ha estat corregit en funcio de la relacié solid-liquid en ambdds

casos i per la concentracié de goetita en el sdl en el segon cas.
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Figura 5-5. Resultats experimentals d’adsorcio de Sb(V) en goetita a 25 °C i 0.01 mol-dm™ de NaClQ, . La linia representa les

prediccions del model del coeficient de distribucié ajustat a les dades experimentals.

Finalment, mitjancant el codi PHREEQC i obviant qualsevol mecanisme de transport, s’ha calculat
I'especiacid geoquimica a I'equilibri d’'un punt del sistema. Incorporant les reaccions i constants
termodinamiques proposades per Filella i col. [38] i el mecanisme d’adsorcié proposat en el capitol
anterior i ajustat al model DLM, s’ha calculat I'especiacié geoquimica a I'equilibri d’un punt de la
superficie reactiva en contacte amb la dissolucié definida anteriorment i una concentracio 10"® mol-dm™
® d’antimoni total. A partir d’aquesta composicié s’ha calculat el valor de K, que seria equivalent al
derivat d’'un unic experiment batch, dut a terme en el laboratori equilibrant la solucié de partida amb

un sol que conté un 5% de goetita.

La Figura 5-6 mostra els resultats de la simulacié amb els valors de K, proposats per la EPA (maxim,
minim i promig), els obtinguts en experiments en columna de sols reals en el capitol 3 i el calculat, a
partir dels resultats de la isoterma de sorcié de Sb(V) en goetita del capitol anterior, en un so6l amb un
5 % de goetita. Les corbes concentracio-temps corresponen al node A situat a continuacié de la

superficie reactiva.
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Figura 5-6. Prediccions de la simulacié de transport geoquimic de la concentracié total d’antimoni en el node A utilitzant el
model del coeficient de particié. S’han utilitzat el rang de valors de Ky proposats per la U.S. Environmental Protection Agency
(EPA), els obtinguts a partir d’experiments en columna en sols reals en el capitol 3 i els derivats d’experiments amb goetita

sintética en el capitol anterior.

Com es pot observar, el rang de valors proposat per la EPA, engloba els valors obtinguts amb sols
reals i, per tant, les prediccions obtingudes utilitzant els valors extrems d’aquest rang (0.1 i 2.7 kg-dm’

3) engloba les prediccions obtingudes utilitzant els sols reals de I'apartat anterior.

Tot i aixd, cal destacar que les diferéncies entre les prediccions del valor minim i el valor maxim
proposat per la EPA sén significatives. Durant el procés de sorcid, el model que utilitza el valor inferior
prediu una concentracio a la fase aquosa molt similar al model que no conté una superficie reactiva,
és a dir, que no pateix retard degut a la sorcié. Quan la composicié de la dissolucié d’entrada canvia,
el model prediu un augment brusc de la concentracio a la fase liquida fins a assolir les concentracions
de l'aigua d’entrada. De la mateixa manera, quan l'aigua d’entrada deixa de contenir antimoni, la

concentraci6 a la fase liquida disminueix fins a valors inferiors a 5-10"° mol-dm™ en un temps inferior
a 1000 dies.

Per altra banda, el model que utilitza un valor superior de K,, prediu una concentracié maxima en el
punt estudiat de 7-10”° mol-dm™ al qual s’arriba de forma progressiva al llarg de la simulacié. Pero, un
cop despareix la preséncia d’antimoni a I'aigua d’entrada, la disminucié de la concentracié en el punt

estudiat és molt més progressiva degut a la desorcié de I'antimoni préviament retingut.

En el cas de considerar que la superficie reactiva presenta un 5% de goetita, i utilitzant el valor de K,
obtingut en el capitol anterior (8465 kg-dm'3), la capacitat de sorcié del sistema estudiat s’incrementa
notablement i les concentracions assolides en I'aigua sén notablement inferiors a les observades en

qualsevol dels anteriors models. Cal remarcar pero, que el valor de K, utilitzat en aquest cas, s’ha
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derivat d’experiments realitzats en condicions de gairebé saturacié d’oxigen dissolt a la fase liquida.
Aix0 implica que les condicions dels experiments siguin oxidants i que, per tant, tot I'antimoni estigui
en forma de Sb(OH)s. El model de K, utilitzat no és capag de distingir entre estats d’oxidacié o
espécies quimiques de I'adsorbat i el tracta com si estigués tot en la mateixa forma quimica que en
els experiments en el laboratori. Com a consequéncia, el grau de sorcié observat és molt elevat i el
model prediu que la superficie reactiva actua com a barrera disminuint la concentracié a la fase
liquida del punt estudiat a valors inferiors a 2:107"° mol-dm™. Per altra banda, el model prediu un
procés de desorcid molt lent i, tot i que en concentracions molt reduides, el contaminant segueix

present a I'aigua molt temps.

La dosi a la qual s’esta exposat durant I'episodi de contaminacié-descontaminacio és proporcional a
la concentracio i al temps d’exposicid, és a dir, a I'area englobada sota cada corba de concentracio-
temps de la Figura 5-6. Com es pot observar, en ambients amb una capacitat de sorcié reduida
existeix poc o nul retard, assolint-se rapidament valors de concentracié equivalents a la concentracio
present l'aigua d’entrada al sistema, fet que implica una dosi elevada durant el periode de
contaminacié. En zones on la sorcid, i per tant el retard, és més important, les concentracions
assolides soén inferiors i per tant, la dosi és més reduida durant el periode de sorcié perd més elevada

durant el periode de desorcié.

Si es considera el risc sistémic associat a la ingestié d’aigua contaminada, s’ha de tenir en compte la
concentracié maxima assolida durant tot el periode d’exposicié. El contaminant presenta un risc per a
la salut humana quan la dosi rebuda és superior a la dosi de referéncia (eq. (5.16). En aquest cas,
com meés gran és la capacitat de sorcié del medi, menor és la concentracié maxima assolida i, per tant
menor la dosi rebuda en un determinat intérval de temps. En els casos on el retard és molt elevat, és
possible que la dosi rebuda mai sigui superior a la dosi de referéncia fet que comporta que no

s’observin efectes nocius sobre la salut.

En el cas de qué el contaminant presenti efectes carcinogénics, la sola preséncia del contaminant en
el medi (C>0) ja implica un risc per a la salut i s’ha de tenir en compte la dosi total d’exposicié. Si el
temps total d’exposicié engloba tot I'episodi de sorcié-desorcio, la dosi rebuda és igual que en el cas
que no hi hagi retard del contaminant i, per tant, el risc associat als efectes carcinogénics també. Ara
bé, en el cas que el retard sigui considerable, és possible que I'episodi de transport s’allargui més
enlla del temps total d’exposici6 i, per tant, una part de I'area englobada sota la corba concentracio-
temps quedi fora del calcul de la dosi total. Aixd implica que el risc per a la salut associat a la

presencia del contaminant sigui inferior que en el cas de retards inferiors.

54242 Model de complexacio superficial
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En aquest apartat s’ha realitzat la mateixa simulacié que en I'apartat anterior perd introduint el model
de complexacié superficial derivat en el capitol anterior enlloc del model del coeficient de particié. Tal i
com s’esmenta anteriorment, la part hidraulica del model s’ha mantingut exactament igual en totes les

simulacions.

En aquest cas s’ha considerat que la superficie reactiva conté un 5% de goetita que pateix totes les
reaccions quimiques descrites en la base de dades. Es a dir, el nombre de sites disponibles depén de
la quantitat de goetita disponible que, al seu temps, pot patir reaccions de dissolucié ja que la

dissolucié d’entrada no esta equilibrada amb aquesta.

D’altra banda, ara entra en joc I'especiacié quimica de I'antimoni en la dissolucié. En el cas del model
del coeficient de particid, es considerava que tot I'antimoni present a la dissolucié estava disponible
per a ser adsorbit. El fet d’introduir un model de complexacié superficial en la simulacié implica que
només les espécies definides pel model poden ser adsorbides. Tenint en compte la reaccié de
complexaci6 definida, només I'espécie Sb(OH)s pot ser adsorbida. Es a dir, que les altres espécies

d’antimoni no s’adsorbiran a la superficie reactiva.

Per estudiar la sensibilitat dels models de complexacié superficial s’ha variat sensiblement la
composicié de la solucidé d’entrada. Cal remarcar que totes les simulacions realitzades son
equivalents a la simulacio utilitzant el model del coeficient de partici6 amb el valor K, igual a 8465
kg-dm'3 de l'apartat anterior. EI model del coeficient de partici6 no contempla variacions en les
condicions a les quals s’ha derivat el valor de K i, per tant, com que s’ha mantingut la concentracio
d’antimoni a I'entrada constant, totes les simulacions han de predir el mateix comportament del
sistema. L’'objectiu del present exercici és posar en evidéncia les mancances d’aquest model en
condicions properes a la realitat, i demostrar que els models que incorporen un mecanisme quimic

son molt més versatils a I'hora de fer extrapolacions a condicions diferents a les de laboratori.

En una primera bateria de simulacions, s’ha variat la concentracié total de carboni inorganic a I'aigua
d’entrada. Les concentracions utilitzades han estat 3.98:10°, 3.98-10° i 8:10° mol-dm™. La resta de
parametres s’han mantingut constants als descrits a la Taula 5-12. La Figura 5-7 mostra les

prediccions de la simulacié en el node A.
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Figura 5-7. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total i el pH en el node A a diferents
concentracions de carboni inorganic total a I'aigua d’entrada i utilitzant el model de complexacio superficial DLM per a I'adsorcio
de Sb(OH)s en goetita i el model del coeficient de particié amb K,=8465 kg-dm™. C1 = 3.98-10"° mol-dm™, C2 = 8:10™ mol-dm?,

C3 =3.98:10° mol-dm™

D’entrada, és pot observar que la retencié d’antimoni és molt més reduida que en el cas d'utilitzar el
model del coeficient de partici6 amb el valor de K; de 8465 kg-dm'3 derivat en el laboratori. La
concentracié d’antimoni en el node A és molt més elevada en tots els casos perqué, en aquest cas, el
pe de la dissolucié és reductor i, per tant, el model considera que bona part de la concentracio
d’antimoni esta en la seva forma reduida, Sb(OH);, que no és disponible per la sorcié ja que no se
n’ha definit una reaccié de complexacié superficial. Tot i que Watkins i col. [40] i Leuz i col. [34]
observen que la sorcié de Sb(OH); en goetita és notable, la poca sensibilitat de I'adsorcié als canvis
de pH dificulta I'obtencié de constants de complexacié superficials i per aquesta rad no s’ha tingut en
compte la sorcio d’aquesta espécie en les simulacions de la Figura 5-7.

Per altra banda, a la Figura 5-7, s’observa un lleuger increment de la retencié de Sb(V) amb
increment de la concentracié total de carboni. Si és tenen en compte les reaccions de complexacio
de Fe amb CO5” i d’adsorcio de CO3* en goetita, en un principi es pot pensar que la concentracio
d’antimoni adsorbida d’antimoni hauria de disminuir amb I'increment de la concentracié de carboni
total. L’augment de carboni inorganic total a la dissolucié6 augmenta la concentracié de COs* ala
dissolucio, afavorint la dissolucié de goetita i adsorbint-se a la seva superficie, disminuint, en ambdds

casos, la disponibilitat de sites per a I'adsorcié d’antimoni.

Aquesta aparent contradiccio es pot explicar si es té en compte que, en primer lloc, la quantitat de
sites disponibles per a la sorcié és molt superior a la concentraci6 de Sb(OH)s i per tant, en les
condicions definides, no hauria d’afectar sensiblement al seu grau d’adsorcié. Per altra banda,

incrementar la concentracié de carboni inorganic total, disminueix el pH de la dissolucié degut a les
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reaccions acid-base del sistema CO32'-H003' -H,CO,3, factor al qual és molt sensible I'adsorcio

d’antimoni.

Es important destacar que aquests canvis en la concentracié total de carboni inorganic de I'aigua
d’entrada no poden ser tinguts en compte pel model del coeficient de particié. Aquest és considerat
purament empiric i no implica un mecanisme quimic d’adsorci6 i, per tant, no es poden tenir en
compte els canvis en la composicio del sistema, fet que té conseqiéncies importants per al calcul del
risc associat a I'episodi de transport reactiu considerat.

D’altra banda, si s’incorpora el complexe superficial proposat per Watkins i col., assumint que la

constant de complexacié del model DLM és la mateixa que la de I'espécie oxidada:

2>FeOH + Sb(OH); <> >(Fe0),SbO;H;+ H,O logK=4.50 (5.2)

s’observa una retencié molt similar a I'observada utilitzant el model del coeficient de particié amb el
valor de K, derivat dels experiments realitzats en el capitol 4 (Figura 5-8).
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Figura 5-8. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total en el node A a diferents concentracions
de carboni inorganic total a I'aigua d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexacié superficial DLM per a I'adsorcié de
Sb(OH)s i Sb(OH); en goetita i el model del coeficient de particio amb K=8465 kg-dm™>. C1 = 3.98-10° mol-dm™, C2 = 8:107
mol-dm®, C3 = 3.98:10°° mol-dm™

Si comparem les dues figures anteriors, podem observar una diferéncia de gairebé dos ordres de
magnitud en la concentracié predita en el node A. Si es considera I'adsorcié de I'espécie reduida, la
superficie reactiva actua com a barrera retenint la major part d’antimoni. En aquest cas, un cop ha
passat la concentracié de Sb a la dissolucioé d’entrada disminueix, I'antimoni adsorbit comencga a ser
alliberat, quedant una concentracio residual a la fase aquosa. En aquest cas, si I'exposicié perdurés,

la dosi total, proporcional a I'area inclosa sota la corba concentracio-temps, seria igual en tots els
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casos de les Figres 5-6, 5-7 i 5-8. Incloure I'adsorcié de Sb(OH),;, implica un retard en el transport
d’antimoni, allargant I'episodi de contaminacié i disminuint la concentraci6 maxima. Aquest fet, tal i
com s’ha discutit anteriorment, té implicacions significatives tan en el calcul del risc cancerigen com

en el calcul del risc sistémic associat.

D’altra banda s’observa que, com que el nombre de sites ocupats per complexes d’antimoni és
superior en la Figura 5-8, 'augment de la concentracié de carboni inorganic total té I'efecte contrari
que en el cas anterior. Com més gran és la concentracié de carboni inorganic a I'aigua d’entrada,
menor és la retencid total de Sb. En aquest cas, tot i que I'evolucié del pH és igual a les anteriors
simulacions, la dissolucié de la goetita afavorida per la presencia de COs% i la competicié d’aquests
ultims ions per als sites disponibles, disminueixen la concentracié d’antimoni retinguda a la superficie
reactiva a mesura que la concentracio de C inorganic total a I'aigua d’entrada augmenta. El model del
coeficient de particié no pot tenir en compte aquests canvis en les condicions ambientals, fet que,
com es pot observar en les anteriors figures, pot suposar canvis en la concentracié d’antimoni a la

dissolucié molt significatius.

Per exemple, en la simulacié de la Figura 5-8, la diferéncia en la concentracié d’antimoni a la fase
aquosa entre la dissolucio amb una concentracié de carboni inorganic més baixa a la fase aquosa
([Cliot = 3.98:10°° mol-dm™) i la concentracié més alta ([Cli = 8:10™ mol-dm™) arriba a ser gairebé del
doble. Aixd pot implicar, tal i com s’ha mencionat anteriorment, diferéncies significatives entre la dosi
real i les prediccions del model, portant a conclusions erronies en el calcul del risc que poden suposar

decisions incorrectes en la gestio del sol.

Finalment, s’han realitzat simulacions amb la composicié de I'aigua d’entrada de la Taula 5-12 pero
variant el pH de la dissoluci6é. La Figura 5-9 mostra els resultats considerant només I'adsorcié de
Sb(OH)s".

Com es pot observar, tot i que el pH de I'aigua d’entrada només s’ha variat 0.7 unitats, la concentracio
final a la sortida varia gairebé un ordre de magnitud. Com es va constatar en els experiments del
capitol anterior i tal i com prediu el model de complexacio superficial, I'adsorcié en aquest cas es veu
més afavorida a mesura que disminueix el pH de la dissoluci6. Aixd és degut, tal i com es menciona
en el capitol anterior, a les propietats acid-base dels sites disponibles per a la sorcié. En aquest cas,
si s’hagués utilitzat el model del coeficient de partici6 amb un valor de K, experimental, els canvis en
el pH de l'aigua d’entrada no s’haurien tingut en compte pel model i les prediccions haurien estat

gairebé idéntiques, implicant un calcul del risc associat a la preséncia d’antimoni superior al real.
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Figura 5-9. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total en el node A a diferents pH de I'aigua

d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexacié superficial DLM per a I'adsorcié de Sb(OH)s™ en goetita.

La Figura 5-10 mostra els resultats de les mateixes simulacions, perd incorporant I'adsorcié de
Sb(OH);.

Un altre cop, la concentracié a la fase aquosa predita pel model és molt inferior que en el cas
d’'incorporar només el complexe superficial de Sb(OH)s". Tot i aix0, el comportament és contrari a
I'observat anteriorment. En aquest cas com més baix és el pH de la dissolucio, més alta és la
concentracio a 'aigua del node A, implicant una menor retencio, entrant en joc la dissolucié de goetita

segons la reaccio:

FeOOHy + 3 H' = Fe” + 2H,0 log K=0.491 (5.3)

Com més acid és el pH de l'aigua d’entrada, més afavorida es veu la dissolucié del mineral i, per tant
menys sites disponibles queden per a la retencié d’antimoni. Com que ara, el nombre de mol-lecules
disponibles per a ser adsorbides és molt més gran, la relacié entre els sites lliures i els sites
disponibles és molt menor i qualsevol canvi en el nombre total de sites influencia considerablement la

retencidé del contaminant.

Si s’hagués utilitzat un model empiric de sorcid, no solament no s’hagués pogut tenir en compte
I'adsorcié separada de les diferents espécies d’antimoni, sind que els canvis en el pH no haguéssin
influenciat ni en el grau de sorcid, ni en la dissolucié de la goetita, mantenint constants el nombre total

de sites a totes les simulacions i, per tant, predint concentracions a la fase aquosa molt simliars.
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Figura 5-10. Prediccions de la simulacié geoquimica de la concentracié d’antimoni total en el node A a diferents pH de 'aigua

d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexacié superficial DLM per a I'adsorcié de Sb(OH)g i Sb(OH); en goetita.

Tot i que s’ha posat en evidéncia les mancances dels models empirics de sorcid, tals com la isoterma
de Freundlich o el coeficient de particid, el desenvolupament de models de complexacié superficial
per a la prediccié de la mobilitat de contaminants, implica una profunda investigacié dels mecanismes
implicats i de totes les fases minerals i espécies quimiques involucrades en el sistema. Pocs sén els
estudis presents a la bibliografia que segueixen el concepte de I'additivitat de components descrit en
capitol 3 per predir la mobilitat de contaminants en medis naturals [p.e. 41,42,43]. En canvi, la
necessitat d’estudiar el comportament i mobilitat dels elements traca en el medi, ha afavorit la
utilitzacio de I'aproximacié de composicié generalitzada, que utilitza models empirics més senzills. A
I'hora d’aplicar aquest ultim tipus d’aproximacié per predir la mobilitat i el risc associat a la migraci6 de
contaminants en el medi natural, els resultats anteriors posen de manifest les mancances d’aquest
tipus de models i la dificultat de fer grans extrapolacions respecte les condicions en qué s’han
desenvolupat.

5.5 Conclusions

En aquest capitol s’ha utilitzat les metodologies d’analisi del risc per calcular la concentracié maxima
d’elements traga admissible en el sol. En un segon apartat, s’ha estudiat la sensibilitat dels models de
sorcio per a predir la mobilitat d’elements traga en sistemes naturals i les implicacions en els models
d’analisi de risc.

Pel cas dels elements traca amb efectes sistéemics sobre la salut, s’ha calculat el valor maxim

admissible en el sol que, considerant totes les vies d’exposicid, implica un risc unitari. En el cas dels

efectes cancerigens, s’ha considerat una taxa maxima de sobrerrisc de 10°°.
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S’ha definit dos escenaris conceptuals diferents. En I'escenari residencial amb horta, s’ha considerat
I'exposicié d'un infant i d’'un adult als elements traga presents en el sol a través de la ingestio de sol,
el contacte dérmic, la inhalacié de particules suspeses i el consum de vegetals conreats en el sol
contaminat. En el cas del mercuri, també s’ha considerat la dosi rebuda a través de la inhalacié de

particules del sol.

El segon escenari defineix una explotacié agricola i ramadera que inclou dos receptors adults i

considera la ingestié de carn i llet de ramat criat en el sdl i la ingestid de vegetals conreats en aquest.

En general, I'exposicié al contaminant per la ingestié directa de sol, és la via d’exposici6 més
sensible, presentant els valors més restrictius per al primer escenari. Si es considera risc cancerigen,
el valor sol ser més restrictiu que pels efectes sistémics. En el segon escenari les vies d’exposicioé que

consideren la ingesta de carn i vegetals presenten els valors més restrictius.

Els valors maxims de concentracié d’elements traca admissibles en el sol calculats so6n, amb
I'excepcid de I'As, inferiors als valors de fons i referéncia calculats en el capitol 2. Tot i que la
concentracido natural d’As en el sol pot superar el valor maxim admissible en els escenaris
considerats, els estudis presents a la literatura estimen que la dosi provinent del sol és molt inferior a

la rebuda per d’altres vies com la dieta o l'aigua.

Pel qué fa referéncia al segon apartat, s’ha definit un model conceptual de transport per a observar el

comportament dels diferents models de sorcio-desorcié desenvolupats en els capitols anteriors.

S’ha simulat la sorci6 i desorcio d’antimoni en un sol amb un 5 % de goetita i una composicié en la
fase aquosa real i constant. Els resultats mostren que, tot i que els valors de K, presents a la literatura
engloben els resultats obtinguts en el capitol 3, aquests no poden simular la superficie reactiva
considerada i son insensibles a canvis en la composicié de la dissolucio. Aquest fet pot derivar en
conclusions erronies sobre la mobilitat dels contaminants en el sdl i el seu risc associat que poden

implicar enormes costos econdmics i socials deguts a la presa de decisions incorrectes.
Els models de complexacié superficial permeten descriure el comportament del sistema davant canvis

en les condicions ambientals. Tot i aix0, la complexitat dels sistemes naturals en dificulta la seva

derivacio i aplicacié afavorint I'aplicacié de models empirics.
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.1  Diagrames de difraccio de raigs-X
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C.A. Ref. 1 - File: JI7-1289.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ® - End: 60.000 ° - Step: = 00-033-0664 (*) - Hematite, syn - Fe203
9000331161 (D) - Quartz, syn - Si02
@00-005—0586 (*) - Caleite, syn - CaCO3
@ 00-019-0932 (I) - Microcline, intermediate - KAISi308
@m-ﬂﬂ‘}-ﬂ%ﬁ (*) - Albite, ordered - NaAISi308
¥00-026-0011 (1) - Nlite-2M1 [NR] - (K,H30)AI2Si13A1010(0H)2
' X00-029-0701 (I - Clinochlore-1MIIb, Fe-rich - (Mg, Fe)6(Si,AlJ4010(0H)8
[EOO—OS()—MZG (*) - Dolomite - CaMg(C03)2
Figura 0-1. Diagrama de difracci6 de raigs-X del sol 1
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@(‘,A. Ref. 2 - File: J17-1290.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 © - End: 60.000 © - Step: 0,050 ° - Step time: 3. s
E(m.mm 161 (D) - Quartz, syn - Si02
EOO-UUS-IJSSG (*) - Calcite, syn - CaCO3

9 00-019-0932 (1) - Microcline, intermediate - KAISI308
_@00-!]{!9-0466 (*} - Albite, ordered - NaAISi208

¥ 100-026-0911 (1) - Hlite-2M1 [NR] - (K,H3IO)AI2Si3AI010(0H)2
x 00-029-0701 (1) - Clinochlore-1MI1b, Fe-rich - (Mg, Fe)6(Si, AIMOT0{OH)8

Figura 0-2. Diagrama de difraccio de raigs-X del sol 2
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@(‘,A. Ref. 3 - File: J17-1291.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ° - End: 60.000 © - Step: 0,050 ° - Step time: 3. s
E(m.mm 161 (D) - Quartz, syn - Si02

EOO-UUS-IJSSG (*) - Calcite, syn - CaCO3

9 00-019-0932 (1) - Microcline, intermediate - KAISI308

_@0!)-!}09-0466 (*} - Albite, ordered - NaAISi208

¥ 100-026-0911 (1) - Hlite-2M1 [NR] - (K,H3IO)AI2Si3AI010(0H)2

[x 100-029-0701 (1) - Clinochlore-1MI1b, Fe-rich - (Mg, Fe)6(Si, A1} 4010{OH)&

IE]IJO-UB(:-IMZKJ (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2

Figura 0-3. Diagrama de difraccio de raigs-X del sol 3
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@(‘,A. Ref. 4 - File: J17-1292.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ° - End: 60.000 © - Step: 0,050 ° - Step time: 3. s
E(m.mm 161 (D) - Quartz, syn - Si02

EOO-UUS-IJSSG (*) - Calcite, syn - CaCO3

9 00-019-0932 (1) - Microcline, intermediate - KAISI308

_@0!)-!}09-0466 (*} - Albite, ordered - NaAISi208

¥ 100-026-0911 (1) - Hlite-2M1 [NR] - (K,H3IO)AI2Si3AI010(0H)2

[x 100-029-0701 (1) - Clinochlore-1MI1b, Fe-rich - (Mg, Fe)6(Si, A1} 4010{OH)&

IE]IJO-UB(:-IMZKJ (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2

Figura 0-4. Diagrama de difraccio de raigs-X del sol 4
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@(‘,A. Ref. 5 - File: J17-1293.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ° - End: 60.000 © - Step: 0,050 © - Step time: 3. s

[M]00.033-1161 (D) - Quartz, syn - §i02

EOO-UUS-IJSSG (*) - Caleite, syn - CaCO3

9 00-019-0932 (1) - Microcline, intermediate - KAISI308

_@00-!]{!9-0466 (*) - Albite, ordered - NaAlSi308

¥ 100-026-0911 (1) - Mlite-2M1 [NR] - (K. H3IO)AIZSi3AIO10(0H)2

[x 100-029-0701 (1) - Clinochlore-1MIIb, Fe-rich - (Mg,Fe)é(Si, AD4010(OH)R
IE]IJO-UB(:-IMZKJ (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2

Figura 0-5. Diagrama de difraccio de raigs-X del sol 5
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@(‘,A. Ref. 6 - File: J17-1294.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 © - End: 60.000 © - Step: 0,050 ° - Step time: 3. s
E(m.m.m 161 (D) - Quartz, syn - SiD2

E]OD-!}US-OSSG (*) - Calcite, syn - CaCO3

' 100-019-0932 (1) - Microcline, intermediate - KAISi308

@00-!]{!9-0466 (*) - Albite, ordered - NaAlSi308

¥ 100-026-0911 (1) - 1llite-2M1 [NR] - (K,H3IO)AI2Si3AI010(0H)2

[x 100-029-0701 (1) - Clinochlore-1MI1b, Fe-rich - (Mg, Fe)6(Si, A1} 4010{OH)&

IE]I]O-UB(:-IMZ(: (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2

Figura 0-6. Diagrama de difraccio de raigs-X del sol 6
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@(‘,A. Ref. 7 - File: J17-1295.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ° - End: 60.000 © - Step: 0,050 ° - Step time: 3. s

M 00-033-1161 (D) - Quartz, syn - Si02

_E]oo-ms-oss& (*) - Calcite, syn - CaCO3

@ 100-019-0932 (1) - Microcline, intermediate - KAISi308

_@ou.mq-oa(m (*) - Albite, ordered - NaAISi308

¥ 100-026-0911 (1) - Mlite-2M1 [NR] - (K. H3IO)AIZSi3AIO10(0H)2

X 100-029-0701 (1) - Clinochlore-1MIIb, Fe-rich - (Mg, Fe)6(Si, A0 10(OH)
IE]IJO-UB(:-IMZE- (*) - Dolomite - CaMg(CO3)2

Figura 0-7. Diagrama de difracci6 de raigs-X del sol 7
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@(‘,A, Ref. 8 - File: J17-1296.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ° - End: 60.000 © - Step: 0,050 ° - Step time: 3. s
[M]00.033-1161 (D) - Quartz, syn - $i02
IZJIJO-UUS-IJSSG (*) - Calcite, syn - CaCO3
@un-:}m-m&ﬁ (*} - Albite, ordered - NaAISi308
LV 100-026-0911 (1) - ite-2M1 [NR] - (K, H30)AI2Si3AI0 10(OH)2
£00-029-0701 (1) - Clinochlore-1MIIb, Fe-rich - (Mg,Fe)6(Si,A4010(0H)8

Figura 0-8. Diagrama de difraccio de raigs-X del sol 8
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[NJRef. GOETHITA - File: J17-1572.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 °- End: 60.000 °- Step: 0.050 °- Step time: 3. s
@00—033-1 161 (D) - Quartz, syn - Si02
1100-029-0713 (1) - Goethite - Fe+30({0OH)

Figura 0-9. Diagrama de difracci6 de raigs-X de la mostra de goetita natural
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mErnesto-Joan de Pablo. Ref. Hematites - File: EX203548.RAW - Type: 2Th/Th locked - Start: 4.000 ° - End: 60.000 ° - Step: 0.050 ° - Step time: 3. s

Operations: Import
:i:00-033~0664 (*) - Hematite, syn - Fe203
[#]00-033-1161 (D) - Quartz, syn - SI02
00-029-0713 (1) - Goethite - Fe+30(0OH)

Figura 0-10. Diagrama de difraccié de raigs-X de la mostra d’hematita natural
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Ref. Goetita 1 - File: J17-1677.RAW - Type: 2Th/Th locked - Creation: 21/05/2007 8:48:10
(w]00-029-0713 (1) - Goethite - Fe+30(OH)

Figura 0-11. Diagrama de difraccié de raigs-X de la mostra de goetita sintéetica
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Taula I-1. Reaccions i constants termodinamiques de Sb [1]

Reaccio

log K

Sh(OH); + 3H < Sb™ + 3 H,0

Sh(OH); + 2 H « Sh(OH)™ + 2 H,0
Sb(OH); + H" <> Sh(OH)," + H,0

2 Sh(OH); + 4 H. <> Sb,(OH),"* + 4 H,O
Sh(OH); + H,O <> Sh(OH); + H"

Sh(OH); + 2 H;O <> Sb(OH)s + 2 ¢ + 2 H'
Sh(OH)s + H" <> Sh(OH)," + H,0
Sb(OH)s + H,O < Sb(OH)s + H"

2 Sh(OH); <> Sh203 + 3 H,O

Sb(OH)3 A Sb(OH)3 (s)

2 Sb(OH)3 A Sb203 (cubic) +3 HZO

2 Sh(OH); <> Sb205 jompic) + 3 H,O
Sh(OH); <> ShPOOH ) + H,0

4 Sb(OI‘I)j «> Sb40,; (s) + 6H20

4 Sb(OI—])j Ad Sb406 (cubic) +6 HZO

4 Sb(OH)3 <> Sb406 (rombic) + 6 H:0

3H +3e + Sh(OH); «> Shyy + 3 H,0

2 8h(OH); > Sh2044 + 2 H,0 + 2 ¢ + 2 H'
2 Sh(OH)s <> Sh205) + 5 H,O

-0.01874
1.19
1.371
3.545
-11.70
-22.33
-2.28
-2.82
8.40
0.2327
11.44
10.00
4371
18.53
18.56
17.71
12.26
-1.68
7.4

Taula I-2. Reaccions i constants termodinamiques de Se [2]

Reaccio

log K

SeO+9H +8e¢ « HSe +4H,0
HSe « Se? + H'

H" + ] HSe — H,Se

4HSe & Sel’+4H +6¢
2HSe & Se;?+2H +2¢

3HSe < Ses?+3H +4¢
SeO+2H +2e — SeO5” + 1 H20
SeO5? + H < HSeO;5

2H + Se05? «— H:SeO;

SeO,” + H" — HSeO,

HSe < Se) + H +2¢

81.57
-14.91
3.85
13.38
-4.50
5.24
28.04
8.36
11.0
1.75
7.62

Filella, M. and P.M. May. Computer simulation of the low-molecular-weight inorganic species

distribution of antimony(lll) and antimony(V) in natural waters. Geochimica et Cosmochimica
Acta, 2003. 67(21): p. 4013-4031.
Nuclear Energy Agency (NEA). Chemical Thermodynamics of Selenium 2005: Elsevier.
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