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RESUMEN  

La utilización de nanopartículas de Fe(0) (nZVI) es una tecnología emergente de 

utilidad para inmovilizar in situ metales pesados en suelo reduciendo su movilidad y 

biodisponibilidad. En este estudio se evaluó la eficacia de la aplicación de una suspensión 

comercial de nZVI a dosis del 1 y 5% en la inmovilización de Cu y Ni, en un suelo ácido 

contaminado con cada metal de forma individual y con ambos metales de manera 

simultánea. Se evaluó el efecto de la aplicación de las nZVI en las propiedades 

fisicoquímicas y el impacto en la fitotoxicidad del suelo.  

Se obtuvieron mejores resultados para Ni que para Cu siendo la dosis del 5% la más 

efectiva en la inmovilización, alcanzando reducciones del potencial de lixiviación de 

alrededor del 25% para el Cu y 48% para el Ni. La extracción secuencial mostró una 

disminución significativa de Cu y Ni en las fracciones fácilmente disponibles y un 

incremento en la fracción de óxidos principalmente. La aplicación de nZVI supuso un 

aumento del Fe lixiviable en el suelo. El tratamiento redujo moderadamente la 

bioaccesibilidad del Ni. La presencia de Cu disminuyó la efectividad de las nZVI para 

inmovilizar Ni, por el contrario el Ni influyó en menor medida en la inmovilización de Cu. 

No se observaron efectos negativos en las propiedades fisicoquímicas del suelo. La 

inmovilización del Ni redujo la fitotoxicidad del suelo en la germinación de Medicago 

sativa y Vicia sativa.  

Teniendo en cuenta estos resultados se puede concluir que el empleo de nZVI para 

la inmovilización de Ni es un método prometedor para la remediación de suelos ácidos 

contaminados con este metal. Respecto al Cu, el tratamiento presentó una eficacia 

limitada en las condiciones ensayadas. Serían necesarios estudios posteriores que evalúen 

otras dosis de nZVI, así como la estabilidad de la inmovilización a largo plazo. 

Palabras clave: suelo, metales pesados, contaminación, nZVI, biodisponiblidad, 

nanorremediación.



 

 

ABSTRACT 

The use of nanoscale zero-valent iron (nZVI) is an emerging technology useful for 

immobilizing heavy metals in situ in soil, reducing their mobility and bioavailability. This 

study evaluated the efficacy of applying a commercial suspension of nZVI at doses of 1 and 

5% for Cu and Ni immobilization, in an acidic soil contaminated with each metal 

individually and both metals simultaneously. The effect of the application of nZVI on 

physico-chemical properties and the impact on soil phytotoxicity were evaluated. 

Better results were obtained for Ni than for Cu, being the dose of 5% the most 

effective. Reductions in the leaching potential of around 25% for Cu and 48% for Ni were 

achieved. Sequential extraction showed a significant decrease of Cu and Ni in readily 

available fractions and an increase in the oxide fraction mainly. The application of nZVI 

resulted in an increase in leachable Fe in the soil. The treatment moderately reduced the 

bioaccessibility of Ni. The presence of Cu decreased the effectiveness of nZVI to 

immobilize Ni, whereas Ni had less influence on the Cu immobilization. No negative 

effects on the physico-chemical properties of the soil were observed. Immobilization of Ni 

reduced soil phytotoxicity in the germination of Medicago sativa and Vicia sativa. 

Based on these results it can be concluded that the use of nZVI for Ni 

immobilization is a promising method for remediation of acidic soils contaminated with 

Ni. For Cu, the treatment had limited efficacy under the tested conditions. Further studies 

evaluating other doses of nZVI and the stability of the immobilization at long-term would 

be necessary. 

Key words: soil, heavy metals, contamination, nZVI, bioavailability, nanoremediation.  
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1. INTRODUCCIÓN  

1.1 Problemática de contaminación de suelos con metales pesados 

La contaminación es un problema global que afecta a todos los componentes del 

ambiente - suelos, agua, aire y seres vivos- ya que al estar interconectados entre sí, lo que 

sucede en uno repercute o se transfiere de algún modo a los demás (Cardona García, 

2012). Particularmente, la contaminación del suelo es una de las mayores preocupaciones 

entre las amenazas a los recursos del suelo en Europa y en todo el mundo, estando 

expresado en la propuesta de Directiva de protección del suelo del Parlamento Europeo 

COM (2006)/231 de septiembre de 2006. 

Los metales pesados, junto con los aceites minerales, son los contaminantes más 

frecuentes en suelos europeos (Tóth et al., 2016). Las fuentes de estos contaminantes en 

el medio ambiente son difíciles de identificar, ya que podrían ser una combinación de 

fuentes naturales y antropogénicas, tanto difusas como puntuales (Bayen, 2012). Las 

fuentes antropogénicas de contaminación por metales pesados están relacionadas con el 

uso intensivo de aguas residuales para riego, lodos de depuradora, plaguicidas, 

insecticidas, emisiones de escape de vehículos, efluentes industriales, minería y fundición 

(Kabata-Pendias, 2011; Nicholson et al., 2003; Shi et al., 2009; Sipter et al., 2008), incluso 

los productos farmacéuticos pueden contener metales pesados como impurezas 

inorgánicas (Andreu et al., 2016). 

El suelo contaminado con metales pesados afecta negativamente a todo el 

ecosistema (Satpathy et al., 2014). Debido a su no degradabilidad, toxicidad, persistencia y 

capacidad de lixiviación, los metales pesados son especialmente preocupantes en 

cualquier sistema ambiental (Kabata-Pendias 2011; Kumar et al., 2017; Zou et al., 2017). 

La acumulación de metales pesados en el ambiente terrestre se ha convertido en un 

problema global (Li et al., 2014; Tóth et al., 2016) ya que, la exposición continua de la 

biota da como resultado la acumulación de metales pesados en los tejidos de los 
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organismos, y a su vez, el aumento de la concentración de metales acumulados en cada 

nivel trófico sucesivo (Abbasi et al., 2015). Esta situación representa inevitablemente 

amenazas obvias para los seres humanos por las potenciales consecuencias graves para la 

salud (Zhang et al., 2015).  

En el ser humano, se sabe que la exposición crónica a metales pesados y 

metaloides, incluso a niveles relativamente bajos, puede causar efectos adversos (Qu et 

al., 2012) debido a su potencial para acumularse en diferentes partes del cuerpo (Khan et 

al., 2010). Los metales pesados pueden producir efectos tóxicos, como la 

carcinogenicidad, la mutagenicidad y la teratogenicidad (Qu et al., 2012). Estas sustancias 

podrían llegar a los seres humanos a través de diversas vías: contacto dérmico, a través de 

la cadena de suelo-alimentos y la inhalación (Zhang et al., 2015). 

La biodisponibilidad de los metales es un factor clave para determinar el riesgo 

para las plantas y otros organismos del suelo (Adriano, 2001). Se refiere a la fracción 

química biológicamente disponible que puede ser absorbida por un organismo y puede 

reaccionar con su maquinaria metabólica. Para que un metal sea biodisponible, tendrá 

que ser móvil y transportarse a través de una membrana y estar en una forma accesible 

para los organismos (Bolan et al., 2013). La biodisponibilidad y la movilidad dependen de 

las propiedades físicas y químicas del suelo, de la especiación del metal y del organismo 

biológico (Vangronsveld y Cunningham, 1998).   

1.2 Níquel. Fuente de contaminación, niveles de referencia, efectos en la salud y medio 

ambiente  

El níquel (Ni) se libera al ambiente durante la combustión del petróleo y del 

carbón, el refinado de metales, la fabricación y rectificado de aleaciones de Ni, la 

fabricación de baterías, la galvanoplastia y la fabricación de acero inoxidable, así como del 

humo del cigarrillo y las emisiones de los vehículos motorizados (Adriano, 2001; Andrew 

et al. 2003). La generación de polvo producto de la explotación minera de Ni también es 

una fuente de emisión a la atmósfera (Pasquet et al., 2016). 
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Aunque el Ni es tóxico para organismos a niveles elevados, se requieren trazas de 

este elemento para varios procesos biológicos. Es un elemento esencial en animales, 

microorganismos y plantas, es un constituyente de enzimas y proteínas (Adriano, 2001).  

En general, en plantas, cuando la concentración de Ni en los tejidos vegetales es 

superior a las 50 ppm pueden sufrir síntomas de toxicidad (clorosis de hojas seguido por 

necrosis), aunque los niveles varían dependiendo de la especie. En peces, la exposición a 

niveles bajos de Ni en periodos prolongados puede generar efectos tóxicos como la 

calcificación esquelética y alteración de la capacidad de difusión de las branquias (Adriano, 

2001). 

El Ni es un elemento particularmente conocido por causar problemas de salud 

humana (Marín et al., 2015). Entre los efectos agudos pueden mencionase neumonitis, 

formación de membrana hialina, edema pulmonar y hemorragia, degeneración hepática, 

congestión cerebral y renal, dermatitis y reacciones alérgicas. Los efectos crónicos están 

asociados a cáncer de las vías respiratorias y asma (Adriano, 2001). 

La exposición ocupacional al Ni es la más habitual (Adriano, 2001), aunque también 

pueden producirse exposiciones ambientales a partir de fuentes antropogénicas (Andrew 

et al., 2003).  La inhalación, principalmente en ambientes ocupacionales, y la ingestión son 

las principales vías de exposición al Ni en los seres humanos (Adriano, 2001). La exposición 

dérmica puede ocurrir por contacto de la piel con el suelo, agua, o metales, incluyendo el 

acero inoxidable o monedas que contienen Ni (ATSDR, 2005).  

Según la ORDEN  2770/2006,  de  11  de  agosto,  de  la  Consejería  de  Medio  

Ambiente y Ordenación  del  Territorio (Comunidad de Madrid), se establecen los 

siguientes niveles genéricos de referencia para el Ni: 15600 mg/kg para suelos de uso 

industrial, 1560 mg/kg en suelos de uso urbano y 405 mg/kg en otros usos del suelo. 



4 

 

1.3  Cobre. Fuente de contaminación, niveles de referencia, efectos en salud y medio 

ambiente 

El cobre (Cu) es uno de los metales más importantes de la sociedad (Adriano, 

2001). Debido a las amplias aplicaciones del Cu en los sectores industriales y productos del 

hogar, los iones cúpricos Cu(II) se encuentran en efluentes industriales, tales como los de 

fundición de cobre, galvanoplastia y la fabricación de dispositivos electrónicos, incluyendo 

placas de circuitos (Li et al., 2014). Las industrias como la minería y el refinado de petróleo 

producen aguas residuales y lodos que contienen una alta concentración de cationes de 

Cu (Shen et al., 2009). El Cu también se utiliza ampliamente en la fabricación de 

fertilizantes, bactericidas y fungicidas, y como alguicida en la depuración de aguas. A su 

vez, se emplea como aditivo en alimentos, antibióticos y otros fármacos para animales. Es 

por esto que el empleo de agroquímicos, lodos de depuradora y estiércol en los campos 

agrícolas ha contribuido a aumentar los niveles de Cu en los suelos (Adriano, 2001; 

Kabata-Pendias, 2011). 

En bajas concentraciones en la dieta, es un elemento esencial para todos los 

organismos, incluyendo a los seres humanos y otros animales. Sin embargo, 

concentraciones elevadas pueden dar lugar a efectos tóxicos (ATSDR, 2004). En general, el 

rango de toxicidad para la mayoría de los cultivos va de 20 a 100 mg/kg en tejidos 

vegetales, siendo la clorosis el síntoma de toxicidad. En peces, el Cu interfiere 

efectivamente con el transporte de iones en branquias, la concentración de iones 

plasmáticos, los parámetros hematológicos y las actividades enzimáticas, deformidades 

vertebrales y trastornos neurológicos, reducción de la producción de huevos, anomalías 

en los alevines y la supervivencia reducida de jóvenes. La toxicidad del Cu en seres 

humanos es muy rara y se limita a individuos que consumen alimentos o bebidas ácidas 

que han tenido contacto prolongado con recipientes de Cu (Adriano, 2001). 

Concentraciones elevadas pueden causar malestar gastrointestinal e irritación del tracto 

respiratorio (Wang et al., 2015). 
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Según la ORDEN  2770/2006,  de  11  de  agosto,  de  la  Consejería  de  Medio  

Ambiente y Ordenación del Territorio (Comunidad de Madrid), se establecen los 

siguientes niveles genéricos de referencia para el Cu: 8000 mg/kg para suelos de uso 

industrial, 800 mg/kg en suelos de uso urbano y 80 mg/kg en otros usos del suelo. 

1.4 Tecnologías de descontaminación de suelos. Nanorremediación. 

Existen diferentes tecnologías disponibles para el tratamiento de suelos 

contaminados con metales pesados, tanto in situ como ex situ. Los métodos comúnmente 

usados tales como excavación del suelo, encapsulación, lavado, vitrificación, entre otros, 

no sólo son costosos en términos económicos y energéticos, sino que también suelen ser 

perjudiciales para el suelo (Michalkova et al., 2014). La nanorremediación es una 

tecnología emergente de aplicación in situ que puede emplearse para inmovilizar y/o 

degradar contaminantes (Rathor et al., 2017) y, por ende, reducir la movilidad y la 

biodisponibilidad de los mismos (Kidd et al., 2015).  

El uso de nanomateriales ha generado mucho interés debido a sus propiedades 

únicas (Shen et al., 2009): tamaño de partícula (entre 1,0-100 nm), elevada relación 

superficie/volumen y alta reactividad in situ (Gupta et al., 2011; Kumari et al., 2016). Entre 

sus diversas aplicaciones, se encuentra su utilización para el saneamiento de 

emplazamientos contaminados con hidrocarburos, compuestos organoclorados 

plaguicidas y metales (Kumari et al., 2016; Mueller et al., 2011; Stefaniuk et al. 2016). 

Las nanopartículas más estudiadas en procesos de descontaminación son las de 

hierro con valencia cero (nZVI) (Li & Zhang, 2007; Stefaniuk et al. 2016). Varios estudios 

han informado sobre la aplicabilidad del tratamiento para la inmovilización de Zn, Cd, Pb, 

Ni, Cu, Ag, U, Hg, Cr en aguas obteniendo altas eficiencias (Klimkova et al., 2011; Li et al., 

2008; Li et al., 2014; Li & Zhang, 2006; Li & Zhang, 2007; Wang, et al., 2015; Xiao et al., 

2011). En suelos se han realizado ensayos para la inmovilización de As, Cr, Pb, Zn, Cd, Ni, 

Hg (Gil-Díaz et al., 2014a, 2014b, 2016, 2017a, 2017b; Moazallahi et al., 2016; Rathor et 
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al., 2017; Wang et al., 2014), no habiéndose encontrado antecedentes de aplicación de 

nZVI para la inmovilización de Cu en suelos.  

Las partículas de nZVI tienen una estructura conformada por un núcleo de hierro 

metálico (Fe(0)) y una corteza superficial de óxidos e hidróxidos de hierro formados a 

partir de la oxidación del hierro (Li & Zhang, 2007) (Figura 1). 

Los mecanismos específicos de inmovilización de metales pesados con nZVI 

dependen del potencial redox estándar (E0) del contaminante metálico (Li & Zhang, 2007; 

O´Carrol et al., 2013). El hierro posee un potencial estándar relativamente bajo (E0 - 0.41 

V), por lo que es un buen donante de electrones. En metales con un potencial estándar 

más positivo que el del hierro (por ejemplo, Cr, As, Cu, U y Se), el principal mecanismo de 

secuestro es la reducción electroquímica y precipitación (Li & Zhang, 2007). Los metales 

que tienen un E0 más negativo o similar al de Fe(0), (por ejemplo, Cd y Zn) se inmovilizan 

por adsorción a los óxidos e hidróxidos de hierro de la corteza superficial. Metales con E0 

ligeramente más positivos que Fe(0) (por ejemplo, Pb y Ni) se pueden inmovilizar 

mediante reducción y adsorción. Otros posibles mecanismos son la oxidación y co-

precipitación por los óxidos de hierro dependiendo de los factores geoquímicos y 

condiciones tales como pH, Eh, concentración inicial y especiación de metales 

contaminantes (Figura 1) (O´Carrol et al., 2013). 

Las nZVI tienen fuertes fuerzas de atracción interpartículas, por lo tanto tienden a 

aglomerarse en partículas de tamaño micrométrico, las cuales tienen una movilidad 

limitada en medios porosos (O'Carrol et al., 2013). Las nanopartículas que comienzan a 

depositarse sobre la superficie de las partículas del suelo, se van acumulando y atraen 

otras partículas en suspensión, obstaculizando los poros del suelo (Cecchin et al., 2017). 

Para evitar esta dificultad, varios polímeros se han incluido para estabilizar la suspensión 

de nZVI (Karn et al., 2009; O'Carrol et al., 2013). Estos polímeros cubren superficialmente 

las nZVI creando una capa electrónicamente negativa, lo que promueve una aversión de 



7 

 

las partículas entre sí y con partículas de suelo, aumentando la migración en el suelo y 

evitando la aglomeración (Cecchin et al., 2017). 

 

Figura 1. Estructura de núcleo-corteza superficial de nZVI que representa los diversos mecanismos 
para la eliminación de metales y compuestos clorados (O´Carrol et al., 2013). 

Diferentes ensayos han encontrado efectivo el uso de nZVI para la inmovilización 

de Cu y Ni en medio acuoso (Li et al., 2014; Li & Zhang, 2007; Rathor et al., 2017). Sin 

embargo, hasta la fecha no se han encontrado trabajos que evalúen su efectividad en 

suelos y, que a su vez analicen la influencia de la presencia simultánea de los dos 

contaminantes en el suelo. Es por esto que se plantea la hipótesis de que la aplicación de 

las nZVI en suelos ácidos puede ser una técnica efectiva en la inmovilización de Cu y Ni, 

disminuyendo el riesgo de movilidad de los mismos y, por tanto, su introducción a la 

cadena trófica. 
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2. OBJETIVO GENERALES Y ESPECÍFICOS 

El objetivo general del presente estudio es evaluar la eficacia de las nZVI en la 

inmovilización de cobre y níquel en un suelo ácido contaminado.  

Los objetivos específicos consisten en: 

· Determinar el grado de inmovilización del Cu y Ni en un suelo ácido contaminado 

tratado a diferentes dosis de nZVI. 

· Evaluar el efecto de la presencia de Cu y Ni de manera conjunta en la eficacia de la 

inmovilización por las nZVI. 

· Valorar posibles efectos de las nZVI en las propiedades físico-químicas del suelo. 

· Evaluar el impacto de la aplicación de las nZVI en la fitotoxicidad del suelo. 

3. MATERIALES Y MÉTODOS  

El presente trabajo se ha llevado a cabo en el Laboratorio de suelos del Instituto 

Madrileño de Investigación y Desarrollo Rural, Agrario y Alimentario (IMIDRA), situado en 

la Finca “El Encín”, en Alcalá de Henares (Madrid). 

3.1 Suelo 

Se utilizaron muestras procedentes del horizonte superficial (0-30 cm de 

profundidad) de un suelo franco arenoso de una zona agrícola de Daganzo (Madrid). 

Inicialmente las muestras de suelo se secaron al aire y se tamizaron empleando un tamiz 

de 2 mm. Posteriormente se procedió a la caracterización de las propiedades físico-

químicas del suelo original, de acuerdo a los métodos oficiales de análisis de suelos 

(MAPA, 1994) (Tabla 1).  
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Tabla 1. Propiedades fisico-químicas del suelo utilizado en los ensayos 

Propiedades físico-químicas 

pH 5,35 

CE (dS/m) 0,53 

N (%) 0,06 

MO (%) 0,81 

P (mg/kg) 39 

Ca (mg/kg) 594 

Mg (mg/kg) 90 

Na (mg/kg) 31 

K (mg/kg) 155 

Ni (mg/kg) <LD 

Cu(mg/kg) 9 

Cd (mg/kg) <LD 

Cr (mg/kg) 9 

Pb (mg/kg) 10 

Zn (mg/kg) 30 

Arena (%) 64,3 

Limo (%) 25,5 

Arcilla (%) 13,2 

CE: conductividad eléctrica; MO: materia orgánica; LD: límite de detección 

3.2 Propiedades fisico-químicas 

3.2.1 pH y conductividad eléctrica (CE)  

Se midieron en suspensión usando una relación 1:2,5 (p/v) de suelo y agua 

destilada. Se pesaron 10 g de suelo tamizado de cada muestra, se añadieron 25 ml de 

agua destilada. Cada 5 minutos se agitó la suspensión durante un intervalo de 25 minutos. 

El pH y la conductividad se midieron con un pH-metro Crison–MultiMeter MM 41 que 

determina ambos parámetros de manera simultánea, con electrodos específicos para cada 

uno de ellos. 

3.2.2 Materia orgánica oxidable 

Se determinó mediante el método Walkley-Black modificado. El carbono orgánico 

del suelo se oxida con dicromato potásico en presencia de ácido sulfúrico y 

posteriormente se valora el exceso de oxidante con sulfato ferroso amónico (sal de Mohr). 
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La cantidad de carbono orgánico oxidado de calcula a partir de la cantidad de dicromato 

reducido. 

Se pesaron 0,2 g de suelo molido y posteriormente se añadieron 10 ml de 

dicromato potásico (K2Cr2O7) y 20 ml de ácido sulfúrico concentrado 95-98% (H2SO4). Se 

dejó reposar aproximadamente media hora. El exceso de oxidante se valoró con un 

potenciómetro automático Metrohm728 Stirrer utilizando sulfato ferroso amónico 0,5 N 

[(SO4)2Fe (NH4)2· 6H2O]. El porcentaje de materia orgánica oxidable en el suelo se obtuvo 

multiplicando el carbono orgánico obtenido por el factor de Van Bemmelen (1,724). 

3.2.3 Nitrógeno total 

Se determinó el contenido de nitrógeno orgánico total mediante el método 

Kjeldahl. Este método se basa en la mineralización del nitrógeno orgánico y la posterior 

valoración del amonio producido mediante la adición de un álcali a partir de una muestra 

0,1 g de suelo molido. El amonio mineralizado se destila en arrastre de vapor sobre ácido 

bórico (H3BO3) y se valora con una solución ácida estándar utilizando un analizador FOSS 

Tecator™–2300- Kjeltec Analyzer Unit. 

3.2.4 Fósforo asimilable 

Se determinó por extracción con bicarbonato de sodio a pH 8,5 según el 

procedimiento de Olsen et al. (1954). Se agitó durante 30 minutos la mezcla de 5 g de 

suelo molido y 100 ml de la solución extractora (NaHCO3 0,5 M). Posteriormente se filtró y 

se tomaron 10 ml del filtrado que se mezclaron en un matraz con 1,5 ml de H2SO4 1,5 M, 

se añadieron 10 ml de agua destilada y se agitó manualmente. Se añadieron 8 ml de ácido 

ascórbico, se enrasó y se midió la absorbancia del compuesto coloreado formado a 660 

nm utilizando un espectrofotómetro UV/Visible Thermo Spectronic HEλIOS α. La 

concentración de fósforo se calculó por interpolación en una curva de calibrado. 

3.2.5 Macronutrientes asimilables (Ca, Mg, Na y K)  

Los cationes intercambiables del suelo se desplazan mediante extracciones 

sucesivas con una solución 1 N de acetato de amonio (C2H3O2NH4) a pH 7. Se pesaron 10 g 
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de suelo tamizado y se agregaron 25 ml de acetato de amonio, se agitó durante 10 

minutos con un agitador rotativo J.P. Selecta–Rotaterm y se centrifugó durante otros 10 

minutos en una centrífuga Sigma 3-16 a 3500 rpm. El sobrenadante obtenido se filtró y se 

enrasó a 100 ml. Posteriormente los cationes se cuantificaron mediante espectrometría 

de absorción atómica de llama (AA240FS, Varian, Victoria, Australia).  

3.2.6 Textura 

Se determinó mediante el método del densímetro de Bouyoucos (PROTON – 

Areómetro Bouyoucos). Este método se basa en la Ley de Stokes, la cual relaciona la 

concentración de partículas de arena, limo y arcilla con la densidad de una suspensión de 

suelo. Con los datos obtenidos de los porcentajes de arcilla, limo y arena, se puede 

determinar la clase de textura con el triángulo textural (USDA, 1993).  

Se utilizó como dispersante una disolución sobresaturada de metafosfato de sodio 

(NaPO3) en la proporción 50 g/l con agua de grifo a 20 ºC aproximadamente. Se mezclaron 

100 ml de disolución con 40 g de suelo y se dejó reposar durante 10 minutos. Se trasvasó 

a un vaso y se removió con un agitador de varilla Proeti SA durante 3 minutos, se transfirió 

a una probeta de un litro, se agitó manualmente y se dejó estabilizar. A continuación se 

introduce el densímetro en la suspensión y tras 40 segundos de estabilización se anota la 

primera lectura. De acuerdo a la metodología USDA, a partir de la primera lectura de 

densidad se estima el porcentaje de arena (>0,05 mm), y el porcentaje de arcilla (<0,002 

mm) según la medida tomada a las 2 horas. Posteriormente por diferencia entre el 

contenido de arcillas y arenas se estiman el porcentaje de limo. 

3.2.7 Concentración de metales totales en suelo  

Para obtener las concentraciones de metales pesados se sometió el suelo a una 

extracción en medio ácido en un digestor de microondas. El método se basa en la 

aplicación de una radiación de microondas sobre una muestra de suelo, lo que provoca un 

calentamiento de la misma como consecuencia de la migración de iones y la rotación de 

los dipolos permanentes de las moléculas de agua. Durante el calentamiento la muestra es 
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digerida por una mezcla ácida de HCl + HNO3 añadida al vaso de reacción, provocando el 

paso de todos los iones presentes en la muestra a la disolución y dejando un residuo de 

sílice insoluble que se desecha.  

Se utilizaron 0,5 g de muestra previamente molida en un molino de bolas, se 

colocaron en vasos de teflón y posteriormente se añadieron 2 ml de HCl (37%) y 6 ml de 

HNO3 (69%), se dejó reaccionar durante 1 hora en la campana de gases y se introdujeron 

en el microondas (Multiwave 3000 GO-Anton Paar) para la digestión. Posteriormente, el 

contenido de los vasos se filtró y se colocó en matraces enrasando a 50 ml con agua mili-

Q. Por último, la concentración de los distintos metales se cuantificó utilizando 

espectrometría de absorción atómica de llama.  

3.3 Contaminación del suelo 

El suelo original fue contaminado con Cu y Ni individualmente, y Cu y Ni de manera 

conjunta, a niveles superiores a las concentraciones genéricas de referencia para 

protección de la salud humana en suelos de uso urbano en la Comunidad de Madrid 

(orden 2770/2006). Para la contaminación del suelo con cada metal, se partió de una 

disolución madre cuya concentración, y características de la sal correspondiente se 

indican en la Tabla 2.  

Tabla 2. Datos relativos a las concentraciones de Ni y Cu, y las sales empleadas para la 
contaminación del suelo 

Metal 
Concentración 

teórica (mg/kg) 
Sales 

Peso 

molecular 

Volumen de 

solución añadido 

al suelo (ml) 

Peso de sal 

utilizada (g) 

Cu 1000 CuSO4 5H2O 249,68 400 3,93 

Ni 2000 NiSO4 6H20 262,86 400 8,96 

Cu + Ni 
Cu: 1000 
Ni: 2000 

CuSO4 5H2O 
NiSO4 6H20 

249,68 
262,86 

400 
3,93 
8,96 

*Marca comercial de las sales empleadas PANREAC (Pureza 99-100%) 

Se pesó 1 kg de suelo en 3 bandejas de plástico y posteriormente se añadió la 

disolución contaminante correspondiente (Figura 2 A y B). Las bandejas se mantuvieron en 

una cámara de incubación durante un mes al 60% de la capacidad de campo y a 25ºC, para 

la consolidación del suelo contaminado. 
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Figura 2. A) Disoluciones de Ni y Cu. B) Bandejas con el suelo a contaminar con los diferentes 
metales. 

3.4 Nanopartículas de Fe(0) 

En los ensayos de descontaminación se utilizó una suspensión acuosa estabilizada 

de nanopartículas de hierro con valencia cero (nZVI). La marca comercial utilizada fue 

NANOFER 25S, suministrada por NANO IRON s.r.o (República Checa). 

Según las especificaciones técnicas del producto, el contenido de Fe(0) en la 

dispersión es de 14-18%, un 2-6% corresponde a magnetita (Fe3O4), un 77% es agua y un 

3% es surfactante (sal sódica del ácido poliacrílico). La granulometría es d50 < 50 nm, la 

superficie específica es mayor a 25 m2/g y el pH de la dispersión es fuertemente alcalino 

(11-12).  

3.5 Ensayos de inmovilización de Cu y Ni con nZVI 

Transcurrido el periodo de consolidación de la contaminación se procedió al 

tratamiento de los tres suelos contaminados: suelo + Cu; suelo + Ni; Suelo + (Cu + Ni), a 

diferentes dosis de nZVI, 0% (control), 1% y 5%. 

En el tratamiento a una dosis de 1% se añadió 1 g de suspensión NANOFER 25S en 

100 g de suelo. Considerando que el promedio de Fe(0) en la suspensión es de 16%, en 

este tratamiento, la dosis corresponde a 0,16 g de Fe(0) en 100 g de suelo. Del mismo 

modo, el tratamiento al 5% supone 0,8 g de Fe(0) en 100 g de suelo. Se utilizaron 

recipientes plásticos de 150 ml y cada tratamiento se realizó por triplicado (Figura 3). 

A B 
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Figura 3. Recipientes con los diferentes tratamientos y repeticiones correspondientes. 

Una vez aplicadas las nZVI se humedeció con agua destilada (22 ml para el control, 

21 ml para la dosis del 1% y 17 ml para la dosis del 5%) y se procedió a la 

homogeneización mediante el empleo de una varilla de vidrio para favorecer el contacto 

con el suelo. Posteriormente se agitaron durante 72 horas en un agitador orbital (Infors 

AG CH-4103 Bottmingen). Este tiempo fue considerado de acuerdo a trabajos previos (Gil-

Díaz et al., 2014b, 2016, 2017b; Wang et al., 2014). En este sentido, Gil-Díaz et al. (2014b) 

no encontraron diferencias significativas entre 72 horas y 1 mes en la inmovilización de Pb 

y Zn en distintos suelos. Trascurrido este tiempo se dejaron secar las muestras al aire para 

su posterior análisis.  

3.6 Evaluación de la efectividad en la inmovilización 

3.6.1 Lixiviación de metales según el test TCLP (Toxicity Characteristic Leaching 

Procedure) (US-EPA, 1992) 

Es un método de extracción de elementos lixiviables en una muestra de suelo 

mediante una simulación de lixiviación. Este método se utilizó para determinar las 

concentraciones de Cu, Ni y Fe que pueden ser potencialmente lixiviables.  

El análisis de TCLP se realizó a partir de 1 g de suelo mezclado con 20 ml del 

reactivo TCLP (CH3COOH 0,1 M y NaOH 0,0643 M, a pH 4,93 ± 0,05) en un tubo de 

centrífuga. Los tubos permanecieron en un agitador de rodillos (OVAN RM 120-DE) 

durante 18 horas y se centrifugaron durante 10 minutos a 10000 rpm en una centrífuga 
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HITACHI CR 22N. El sobrenadante se retiró con una pipeta Pasteur plástica y se filtró, 

colocando el extracto en tubos plásticos donde se acidificaron con 120 µl de HNO3 (69%). 

Se midió Fe, Cu y Ni utilizando espectrometría de absorción atómica de llama. 

3.6.2 Extracción secuencial de metales según Tessier et al. (1979) 

Este procedimiento analítico incluye la extracción química secuencial, mediante 

diferentes reactivos, de los metales asociadas a las fracciones del suelo: intercambiable 

(Fi), carbonatos (FC), óxidos e hidróxidos de Fe y Mn (FOx), materia orgánica (FMO) y 

fracción residual (FR). La disponibilidad relativa sigue la secuencia de FI> FC> FOx> FMO> 

FR. Estos metales fueron medidos posteriormente mediante espectroscopía de absorción 

atómica de llama. La suma de las concentraciones de los metales estudiados en las 

fracciones FI y FC se consideró como la fracción fácilmente disponible (FFD). 

FI: se pesaron 2,5 g de suelo en un tubo de centrífuga y se añadieron 25 ml de 

MgCl2 (1 M, pH 7). Los tubos se agitaron a temperatura ambiente en un agitador de 

rodillos durante 1 hora y se centrifugan a 10000 rpm durante 10 minutos. El sobrenadante 

se filtró y se acidificó con 60 μl de HNO3 (69%).  

FC: sobre el residuo de suelo que quedó tras realizar el procedimiento de 

extracción de la FI, se añadieron 25 ml de acetato de sodio (CH3COONa/CH3COOH) (1M, 

pH 5). Se agitó a temperatura ambiente en agitador de rodillos durante 5 horas, se 

centrifugó en las mismas condiciones que la FI. El sobrenadante se filtró y acidificó con 

120 μl de HNO3 (69%). 

FOx: sobre el residuo de suelo que quedó del fraccionamiento FC, se incorporaron 

25 ml de reactivo NH2OH HCl (0,04 M al 25% de CH3COOH). Se agitó durante 6 horas a 

96ºC en un baño de agua (Bunsen BTG-1), agitando manualmente cada cierto tiempo. Se 

centrifugó en las mismas condiciones que las fracciones anteriores y el sobrenadante se 

filtró y acidificó con 60 μl de HNO3 (69%). 
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FMO: al residuo obtenido tras la extracción de la FOx se le añadieron 5 ml de H2O2 

al 30% y 3 ml de HNO3 0,01 M y se mantuvo en agitación a 85ºC durante 5 horas en baño 

de agua. A continuación se añadieron 2 ml más de H2O2 al 30% y se dejó en agitación 1 

hora en las mismas condiciones. Posteriormente, se agregaron 15 ml de NH4NO3 1 M y se 

agitó a temperatura ambiente durante 10 min. Finalmente, se centrifugó en las mismas 

condiciones que las fracciones anteriores, se extrajo el sobrenadante y se acidificó con 60 

μl de HNO3 (69%). 

FR: la concentración de metales en la fracción residual se determinó por digestión 

en microondas del residuo obtenido tras la extracción de la FMO, siguiendo el 

procedimiento descrito en el apartado 3.2.7.  

3.6.3 Bioaccesibilidad de los metales mediante el método IVBA (In vitro bioaccessibility 

assay for lead in soil) (US-EPA, 2013) 

Esta técnica analiza la bioaccesibilidad in vitro (IVBA) del plomo en el suelo 

simulando las condiciones de pH y temperatura del sistema digestivo de los seres 

humanos y animales. Si bien este método ha sido descrito para el plomo, en este caso se 

ha aplicado para los metales en estudio. El reactivo consiste en una disolución de glicina 

(0,3 M) que se ajusta a pH=1,5 con HCl. Mediante esta técnica se extraen los metales que 

estarían disponibles en el sistema digestivo y que, por lo tanto, podrían ser asimilados y 

quedar disponibles para su distribución en tejidos y órganos en caso de ingestión del suelo 

contaminado.  

Se colocaron 0,3 g de suelo en un tubo de centrífuga y se añadieron 30 ml de 

reactivo. La mezcla se agitó durante 1 hora a 37°C en un baño de agua. A continuación, el 

sobrenadante se separó del suelo por centrifugación (5000 rpm durante 10 minutos). El 

extracto obtenido se filtró y los metales presentes se cuantificaron mediante 

espectrometría de absorción atómica de llama. 
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3.6.4 Test de fitotoxicidad: índice de germinación 

La fitotoxicidad de las muestras de suelo contaminado y del suelo después de los 

diferentes tratamientos con nZVI fue determinada por el test de germinación de Zucconi 

(Zucconi et al., 1985). Consiste en evaluar el potencial de germinación de las semillas en 

un soporte (papel de filtro en placa Petri) humedecido con extracto del suelo. El extracto 

de suelo se obtuvo mezclando 2 g de suelo con 20 ml de agua destilada a 60 °C y 

agitándolo durante 30 minutos. A continuación, el extracto se filtró y se colocaron 6 ml en 

cada una de las placas Petri. Se utilizaron dos especies: Vicia sativa (veza) y Medicago 

sativa (alfalfa). Para la primera especie se colocaron 7 semillas por placa y el periodo de 

incubación en oscuridad a 25°C fue de 5 días. Para la segunda especie se colocaron 12 

semillas por placa y el periodo de incubación fue de 3 días bajo las mismas condiciones 

que en el caso anterior. A su vez, se realizaron controles para cada especie, colocando la 

misma cantidad de semillas en placas humedecidas con 6 ml agua destilada bajo las 

mismas condiciones de incubación. Las placas Petri se sellaron con Parafilm para 

mantener la humedad. Tras el periodo de incubación se determinó el porcentaje de 

semillas germinadas y se midió la longitud de las raíces. Únicamente las semillas con raíces 

de longitud mayor a 5 mm se consideraron como germinadas. Estos datos se comparan 

con los controles. La relación que determina el índice de germinación es la siguiente: 

IG= %G Lm/Lb 

Donde IG: índice de germinación (%); %G: el porcentaje de semillas germinadas 

respecto al control; Lm: longitud media de las raíces en los diferentes tratamientos; Lb: 

longitud media de las raíces en los blancos.  

3.7 Análisis estadístico 

El análisis de datos se realizó utilizando el programa estadístico SPSS versión 

19.0.0.1 (SPSS Inc; IBM Company). Se llevó a cabo un análisis de Modelo Lineal General 

(GLM) para los factores dosis de nZVI y tipo de contaminación. Se aplicó un ANOVA de dos 

vías seguido del test de Tukey (p<0,05) para determinar las diferencias significativas entre 

las medias. 
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4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN  

4.1 Inmovilización de Cu y Ni en el suelo 

La inmovilización de Cu y Ni en los suelos tratados a las diferentes dosis de nZVI se 

evaluó mediante los métodos TCLP y fraccionamiento Tessier. 

En la Figura 4 se muestran los resultados de las pruebas TCLP para cada uno de los 

tratamientos en los suelos contaminados con Cu y con Cu+Ni. En el suelo contaminado 

únicamente con Cu, la dosis de 5% de nZVI redujo significativamente (p<0,001) el 

potencial de lixiviación del Cu, disminuyendo moderadamente la concentración en un 21% 

respecto al suelo control. En el suelo contaminado con Cu+Ni, las dosis de nZVI de 1 y 5% 

redujeron significativamente (p<0,001) la cantidad de Cu lixiviable en un 16 y 28%, 

respectivamente. Al comparar los resultados de TCLP para ambos suelos, se observó que 

la presencia de Ni favoreció significativamente la lixiviación de Cu (p<0,05) en suelos 

control, mientras que entre los suelos tratados a una misma dosis de nZVI, no existen 

diferencias significativas. 

 

Figura 4. Concentración media de Cu lixiviado según TCLP en los diferentes suelos. Barras con 
distinta letra difieren significativamente (p<0,05); letras minúsculas comparan entre dosis de nZVI 
para un mismo tipo de contaminación; letras mayúsculas, entre tipos de contaminación a la misma 

dosis. 
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En la Figura 5, se muestran los resultados de TCLP para el Ni en los suelos 

contaminados con Ni y con Cu+Ni. En el suelo contaminado únicamente con Ni, se observó 

que las dosis de nZVI de 1% y 5% redujeron significativamente (p<0,001) la cantidad de Ni 

lixiviable en un 36% y 54%, respectivamente. En el suelo contaminado con Cu+Ni, la dosis 

de 5% de nZVI redujo significativamente (p<0,01) el potencial de lixiviación del Ni en un 

42%. Al comparar los resultados de TCLP para ambos suelos, se observó que la presencia 

de Cu disminuyó significativamente (p<0,001) la eficacia del tratamiento con nZVI para 

inmovilizar Ni. A una dosis del 1% de nZVI, el Ni lixiviable en los suelos contaminados con 

ambos metales fue un 53% más elevado respecto al suelo contaminado únicamente con 

Ni; y a una dosis de 5% de nZVI, fue un 36% mayor. 

 

Figura 5. Concentración media de Ni lixiviado según TCLP en los diferentes suelos. Barras con 

distinta letra difieren significativamente (p<0,05); letras minúsculas comparan entre dosis de nZVI 

para un mismo tipo de contaminación; letras mayúsculas entre tipos de contaminación a la misma 

dosis. 

En la Tabla 3 se muestra las variaciones en la concentración media de Cu y Ni en las 

fracciones del suelo obtenidas utilizando el procedimiento de extracción secuencial 

Tessier para las diferentes condiciones investigadas. En los suelos control, la extracción 

secuencial reveló que el Cu y el Ni se asocian mayoritariamente con las fracciones 

fácilmente disponibles del suelo (FFD). Esto implicaría mayor riesgo ya que estos 
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elementos estarían más disponibles para su asimilación por parte de la vegetación y otros 

organismos del suelo, y a su vez, serían más fácilmente lixiviables.  

Tabla 3. Concentración media y desviación estándar (mg/kg) de Cu y Ni en las diferentes 

fracciones del suelo para cada tratamiento. 

Suelo Metal 
Dosis 

nZVI 
FFD FOx FMO FR 

Cu Cu 

control 843 ± 34,4 c A 94,0 ± 11,5 a A 49,0 ± 8,54 a A 14,7 ± 0,58 a A 

1% 713 ± 15,5 b A 219 ± 22,6 b A 56,0 ± 13,9 a A 16,7  ± 0,58 a A 

5% 599  ± 28,0 a A 273  ± 23,6 c A 61,0 ± 8,50 a A 12,7  ± 1,15 a A 

Cu+Ni 

Cu 

control 869 ± 35,4 b A 81,0 ± 7,00 a A 36,7 ± 11,9 a A 17,7 ± 4,62 a A 

1% 767 ± 4,36 a B 201 ± 18,6 b A 51,3 ± 3,79 ab A 18,0 ± 3,61 a A 

5% 688 ± 45,4 a B 233 ± 30,7 b A 70,7 ± 11,9 b A 18,7 ± 2,08 a B 

Ni 

control 2096 ±  115 b A 16,7 ± 0,58 a A 3,67 ± 0,58 a B 5,67 ± 0,58 a A 

1% 2010 ± 36,1  b B 192 ± 19,7 b A 33,0  ± 1,00 b A 6,00 ± 0,00 a A 

5% 1428 ±  98,1 a B 498 ± 26,4 c A 70,3 ± 5,03 c A 9,00 ± 0,00 a A 

Ni Ni 

control 1931 ± 52,9 c A 50,0 ± 1,70 a B 12,3 ± 0,58 a A 6,67 ± 0,58 a A 

1% 1420 ± 40,5 b A 570  ± 28,8 b B 99,7 ± 12,2 b B 11,3 ± 0,58 a B 

5% 1073 ± 40,1 a A 769 ± 39,8 c B 102 ± 9,17 b B 16, 0 ± 1,00 a B 

Medias seguidas de distinta letra presentan diferencias significativas (p<0,05); letras minúsculas comparan 

entre dosis para un mismo tipo de contaminación; mayúsculas para diferentes tipos de contaminación a la 

misma dosis. FFD: fácilmente disponible, FOx: óxido de Fe/Mn, FMO: materia orgánica, FR: residual. 

En la Figura 6 se muestra la concentración de Cu expresada en (%) en las diferentes 

fracciones obtenidas por extracción secuencial en los suelos con Cu y con Cu+Ni para cada 

uno de los tratamientos con nZVI. La concentración de Cu en la FFD al aplicar las nZVI se 

redujo significativamente en ambos suelos, mientras que aumentó principalmente en las 

FOx. La dosis de 5% fue comparativamente más eficaz, y consiguió una disminución de la 

concentración de Cu en la FFD de 29% para el suelo contaminado únicamente con Cu, y un 

20% para el suelo contaminado con ambos metales. Esto evidencia que la presencia de Ni 

disminuyó la efectividad de las nZVI para inmovilizar Cu. La concentración de Cu en la FOx 

se incrementó alrededor de 3 veces al aplicar nZVI al 5% en ambos suelos. En la FMO se 
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observó un leve incremento en la concentración de Cu al aumentar la dosis de nZVI. Por el 

contrario, la FR no presentó diferencias significativas entre los tratamientos. 

Figura 6. Concentración de Cu (%) en las diferentes fracciones obtenidas por extracción secuencial 
en el suelo+Cu (A) y suelo+(Cu+Ni) (B) para cada tratamiento. 

En el caso del Ni (Figura 7), tras la aplicación de las nZVI, el fraccionamiento en el 

suelo presentó un comportamiento similar al del Cu, aunque se obtuvieron mayores 

eficacias en la inmovilización, especialmente a la dosis del 5%, que redujo un 44% la 

concentración en la FFD en el suelo contaminado únicamente con Ni y un 31% en el suelo 

contaminado con ambos metales. Esto evidencia que la presencia de Cu en el suelo 

disminuyó la efectividad de las nZVI para inmovilizar Ni, siendo el efecto más notorio que 

en el caso inverso. La FOx a dosis de 5% representó un 37% más que en el control para el 

suelo contaminado únicamente con Ni y un 24% más en el suelo contaminado con ambos 

metales. Del mismo modo, la concentración de Ni en la FMO representó un 5% más que 

en el control en el suelo contaminado únicamente con Ni y un 3% en el suelo con Cu+Ni 

respecto a los controles. A la dosis del 5% se observó que las fracciones de Ox y MO 

fueron 1,5 y 1,4 veces mayores en el suelo con Ni respecto al contaminado con Cu+Ni, 

debido a la mayor disponibilidad de Ni en este último. 

A B 
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Figura 7. Concentración de Ni (%) en las diferentes fracciones obtenidas por extracción secuencial 
en el suelo + Ni (A) y suelo + (Cu+Ni) (B) para cada tratamiento. 

Varios trabajos han investigado el efecto de diferentes tipos de nanopartículas de 

hierro en la inmovilización de Cu y Ni. En general, se han obtenido efectividades de 

inmovilización más altas para ambos metales en muestras acuosas comparadas con las 

obtenidas en el presente trabajo. Li & Zhang (2007) encontraron efectividades del 99,7% 

para Cu(II) y 71% para Ni(II) en soluciones acuosas con varios metales pesados, partiendo 

de una concentración inicial de 100 mg/l de cada ion y agregando 5 g/l de nZVI.  Rathor et 

al. (2017) observaron un descenso de la efectividad de las nZVI al aumentar la 

concentración de Ni en el suelo, ya que a concentraciones de 25 mg/kg, se reducía la 

disponibilidad de Ni un 85%, mientras que para concentraciones de 150 mg/kg, la 

reducción era tan solo del 35%.  Liu & Zhao (2007) trataron tres suelos (ácido, neutro y 

calcáreo) con nanopartículas de fosfato de hierro, y encontraron la menor efectividad en 

la reducción de Cu-TCLP en el suelo ácido (39%). Esto sugiere que otros tipos de 

nanopartículas de hierro también muestran dificultad para inmovilizar Cu en suelos 

ácidos.  

Una de las posibles explicaciones a la moderada efectividad de las nZVI para 

inmovilizar Cu hallada en el presente ensayo, podría relacionarse con las condiciones de 

pH del suelo. A pH alcalino predominan las cargas negativas aumentando la posibilidad de 

A B 
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fijación de metales con carga positiva respecto a pH ácido (Liu & Zhao, 2007). En 

condiciones ácidas predominan las cargas positivas (Tiberg et al., 2016), por tanto, los 

óxidos de Fe están cargados positivamente. Tiberg et al. (2016) indican que la 

inmovilización del Cu por ZVI es altamente dependiente del pH y del contenido de materia 

orgánica, encontrando que la estabilización del Cu con ZVI sería más eficaz en suelos con 

un pH superior a 6. Kumpiene et al. (2006) trataron un suelo ácido contaminado con As, Cr 

y Cu, y encontraron que el Cu era el contaminante más crítico debido a su permanencia en 

las fracciones más móviles. 

Según los resultados obtenidos a partir de TCLP y Tessier, en el suelo contaminado 

con ambos metales, la dosis del 1% de nZVI no fue efectiva en la inmovilización de Ni y con 

la dosis de 5% se obtuvieron menores efectividades en presencia de Cu. Esto coincide con 

los resultados de Li & Zhang (2007) que obtuvieron efectividades mayores en la 

inmovilización de Ni en soluciones acuosas que contenían únicamente este ion metálico (> 

80%), respecto a soluciones que contenían varios metales pesados (71%). La competencia 

entre los diferentes cationes metálicos puede disminuir la efectividad de la inmovilización 

de Ni en el suelo. En este sentido, Gil-Díaz et al. (2017b) en un estudio de inmovilización 

de diferentes metales y metaloides en suelos concluyeron que la presencia de varios 

metales afectaba a su inmovilización. 

El mecanismo de acción de las nZVI, según lo descrito por Li et al. (2014) y Li & 

Zhang (2007) para el Cu en muestras acuosas, consiste en una reducción química y 

precipitación estando retenido en la superficie de las nZVI como Cu(0). En el caso del Ni, 

tanto Ni(0) como Ni(II) están presentes en la superficie del nZVI, es decir que pueden 

ocurrir varios mecanismos, la reducción y procesos de adsorción y complejación con 

óxidos e hidróxidos superficiales (sorción física) (Li & Zhang, 2007; O’Carroll et al. 2013). Li 

& Zhang, (2007) explican la reducción basándose en los potenciales de oxidación de los 

iones metálicos. El Cu (E°: 0,34 V) presenta un potencial de oxidación mucho más positivo 

que el Fe (E°: -0,41 V), por lo que el mecanismo de eliminación es predominantemente la 

reducción y la precipitación. Por otro lado el Ni (E°: -0,24 V), con potencial ligeramente 



24 

 

más positivo que el Fe, puede ser inmovilizado en la superficie tanto en formas metálicas 

como iónicas. En otras palabras, para ambos iones la termodinámica de la reacción de 

reducción es favorable estando los electrones del Fe en un estado de energía más alta que 

el del par redox de los iones metálicos diana (Cu y Ni). 

Según lo obtenido a partir del fraccionamiento Tessier, en los suelos no tratados, 

tanto el Cu como el Ni se encontraron mayoritariamente en las FFD del suelo, mientras 

que su concentración en las FR y FMO fue mínima. Al añadir las nZVI, en general se 

observó que disminuyeron las concentraciones de Cu y Ni en las FFD y se incrementaron 

en las fracciones menos disponibles del suelo, principalmente en la fracción asociada a 

óxidos e hidróxidos (FOx). Resultados similares fueron obtenidos por otros autores 

empleando diferentes tipos de agentes inmovilizantes. En este sentido, Tiberg et al. (2016) 

encontraron que al tratar el suelo con ZVI, el Cu formó complejos de superficie con óxidos 

e hidróxidos de Fe, en cambio en suelos no tratados el Cu se acomplejó con la materia 

orgánica del suelo. Liu & Zhao (2007) también observaron la transformación de las 

especies de Cu fácilmente disponibles en fracciones más estables, principalmente en la FR 

y FOx, después de la aplicación de nanopartículas de fosfato de hierro a un suelo ácido. Al 

igual que los trabajos citados anteriormente, Kumpiene et al. (2006) encontraron en un 

suelo contaminado con As, Cr y Cu y tratado con ZVI, que el Cu pasa de la FFD a la FOx, 

aunque una gran concentración de Cu intercambiable estaba todavía presente después 

del tratamiento. En ese trabajo, la movilidad del Cu disminuyó pero en menor grado que 

otros elementos, coincidiendo con lo obtenido en el presente estudio. Hartley et al. (2004) 

también reportan el hecho de que a pesar de que los óxidos de hierro eran capaces de 

absorber tanto los aniones como los cationes, no era suficientemente eficaz para la 

retención de Cu.  

En base a los antecedentes expuestos el empleo de nZVI para inmovilizar Cu y Ni 

presenta mayores eficiencias en aguas (Li & Zhang, 2007; Rathor et al., 2017) que en 

suelos (Rathor et al., 2017). A su vez es importante destacar que no se han encontrado 

trabajos anteriores que empleen nZVI para inmovilizar Cu en suelos. Tampoco se han 
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encontrado antecedentes que analicen el efecto de la presencia conjunta de Ni y Cu en 

suelo, en la eficacia de la inmovilización mediante nZVI. Sería relevante estudiar dosis 

mayores de nZVI con el objetivo de evaluar si podría incrementarse la inmovilización de 

estos metales. En el trabajo de Gil-Díaz et al. (2017b) se estudiaron dosis de 1, 5 y 10% de 

nZVI para diferentes metales, observando en algunos casos mejores resultados a las dosis 

más altas.  

4.2 Disponibilidad de hierro 

Paralelamente, se evaluó el impacto del tratamiento con nZVI en la disponibilidad 

de Fe en los suelos, mediante los métodos de TCLP y Tessier. En la Figura 8, se muestran 

los resultados de TCLP para el Fe en los suelos contaminados con Cu, Ni y con Cu+Ni. En 

los tres suelos se observaron incrementos significativos (p<0,001) de Fe lixiviable al 

aumentar la dosis de nZVI y respecto a los controles. En promedio, el Fe aumentó de 3 

mg/kg en el suelo sin nZVI a 32 y 71 mg/kg en las dosis de 1 y 5%, respectivamente. Gil-

Díaz et al. (2014a) también encontraron que los suelos tratados a una dosis de 10% de 

nZVI lixiviaron cantidades más altas de Fe respecto a suelos no tratados. 

 

Figura 8. Concentración media de Fe lixiviado según TCLP en los diferentes suelos y tratamientos. 

Barras con distinta letra difieren significativamente (p<0,05) entre dosis de nZVI para un mismo 

tipo de contaminación. 
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En la Tabla 4 se muestra la concentración media de Fe en las fracciones de suelo 

obtenidas utilizando el procedimiento de extracción secuencial Tessier para las diferentes 

condiciones investigadas.  

Tabla 4. Concentración media y desviación estándar (mg/kg) de Fe en las diferentes fracciones del 
suelo para cada tratamiento. 

Suelo Dosis 

nZVI 

FFD FOx FMO FR 

Cu control 9,67 ± 0,58 a A 812 ± 72,7 a A 45,7 ± 18,2 a A 6603 ± 635 a A 

1% 115 ± 4,04 b A 2417 ± 240 b A 99,7 ± 45,1 a A 7488 ± 241 ab A 

5% 698 ± 26,9 c A 7064 ± 564 c A 307 ± 70,0 b A 8374 ± 460 b A 

Cu+Ni control 11,3 ± 1,15 a A 751 ± 46,4 a A 35,7 ± 6,03 a A 7349  ± 479 a A 

1% 230 ± 17,6 b B 2207 ± 219 b A 92,7 ± 47,9 a A 6883  ± 242 a B 

5% 681 ± 51,83 c A 7195 ± 361 c A 383  ± 87,1 b A 8448  ± 155 b A 

Ni control 7,97 ± 0,21 a A 498 ± 5,86 a A 39,8 ± 3,22 a A 7055 ± 557 a A 

1% 288 ± 10,4 b B 2054 ± 218 b A 117 ± 48,2 a A 8223 ± 367 b B 

5% 695 ± 22,1 c A 6330 ± 118 c A 389 ± 76,4 b A 9171 ± 109 b B 

Medias seguidas de distinta letra presentan diferencias significativas (p<0,05); letras minúsculas comparan 

entre dosis a un mismo tipo de contaminación; mayúsculas para diferentes tipos de contaminación a la 

misma dosis. FFD: fácilmente disponible, FOx: óxido de Fe / Mn, FMO: materia orgánica, FR: residual. 

En los suelos control, la extracción secuencial reveló que el Fe se encuentra 

asociado mayoritariamente con la FR. Al añadir las nZVI en los tres tipos de suelos, en 

general se observó un aumento en la concentración de Fe en todas las fracciones del suelo 

proporcional a la dosis de nZVI, observándose mayores incrementos en las FFD y FOx. Esto 

se debe a que el Fe(0) es un buen donante de electrones, actuando como precursor para 

óxidos de hierro debido a la oxidación espontánea de Fe(0) a Fe(II) y Fe(III) (Kanel et al., 

2005; O'Carroll et al., 2013). En promedio, el contenido de Fe a una dosis de 5% de nZVI se 

incrementó 10 veces en la FOx y 73 veces en las FFD respecto al suelo control. Por el 

contrario, Gil-Díaz et al. (2016) observaron que la aplicación de nZVI no supuso grandes 

incrementos de Fe en la FFD, encontrándose principalmente en la FR y FOx después del 

tratamiento. Esto puede ser debido a las condiciones de pH del suelo ya que en este 
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trabajo, las condiciones más ácidas podrían haber favorecido la movilidad del Fe, lo que 

pone de manifiesto la importancia de las propiedades del suelo respecto al impacto de la 

nanoremediación. Gil-Díaz et al. (2014a) también observaron incrementos significativos 

del Fe asociado a óxidos respecto al control a una dosis del 10% de nZVI. Este efecto 

puede ser de gran interés desde el punto de vista de aumentar la fertilidad de los suelos 

tratados. 

4.3 Bioaccesibilidad de los metales mediante el método IVBA (In vitro bioaccessibility 

assay for lead in soil) 

Mediante el método IVBA se evaluó la bioaccesibilidad de Cu y Ni en los suelos control 

y en los tratados con nZVI (Tabla 5). Los resultados indicaron que el tratamiento con nZVI 

a las dosis estudiadas no fue eficaz en la disminución de la bioaccesibilidad de Cu en caso 

de ingesta de los suelos contaminados, ya que no presentaron diferencias significativas 

respecto al suelo sin tratar. Por el contrario, el tratamiento con nZVI redujo 

moderadamente la concentración bioaccesible de Ni. La dosis del 5% fue la que presentó 

mayor eficacia, reduciendo en un 22% el Ni bioaccesible en los suelos contaminados 

únicamente con este metal y un 16% en el suelo con ambos metales. Estos resultados 

coinciden con los anteriormente comentados, observando menor efectividad en el caso 

de contaminación con más de un metal. 

Según los resultados obtenidos, en las condiciones de pH y temperatura del 

sistema digestivo de los seres humanos y animales, las concentraciones de Cu y Ni 

disponibles serían elevadas, tanto en el suelo control sin nZVI como para los suelos 

tratados a una dosis de 1 y 5% de nZVI. Esto se debe principalmente a la condición de 

extrema acidez (pH: 1,5) que aumenta la disponibilidad de los metales. En este sentido, 

Kumpiene et al. (2006) encontraron que el tratamiento con ZVI no fue efectivo en la 

reducción de la bioaccesibilidad del Cu. En contraste con lo obtenido en este trabajo, Liu & 

Zhao (2007) encontraron que la bioaccesibilidad de Cu (a pH 2,3), se redujo 

significativamente (63 y 66%) cuando suelos ácidos fueron tratados con nanopartículas de 

fosfato de hierro. Asimismo observaron importantes reducciones en los valores de TCLP y 
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fracciones biodisponibles de Tessier. En general, estas diferencias pueden ser debidas al 

mayor pH de la disolución. En tal sentido, Obrycki et al. (2016) compararon la 

bioaccesibilidad de plomo con solución de glicina a dos valores de pH, 1,5 y 2,5, 

obteniendo resultados muy diferentes, con mayor grado de inmovilización al mayor pH. 

Los autores afirmaron que los efectos del tratamiento tienden a ser más pronunciados a 

pH 2,5 porque la solubilidad del Pb disminuye a medida que el pH aumenta. 

Tabla 5.  Concentración bioaccesible media y desviación estándar (mg/kg) de Cu y Ni de los suelos 

para cada tratamiento 

Suelo Metal Dosis 
Concentración 

Cu Cu 

Control 940 ± 16,6 a A 

1% nZVI 941 ± 79,0 a A 

5% nZVI 890  ± 26,7 a A 

Cu+Ni 

Cu 

Control 984 ± 39,7 a A 

1% nZVI 939 ± 48,4 a A 

5% nZVI 905 ± 3,80 a A 

Ni 

Control 2076 ±  107 b A 

1% nZVI 1985 ± 142 ab A 

5% nZVI 1752 ±  34,3 a B 

Ni Ni 

Control 2033 ± 44,0 c A 

1% nZVI 1841 ± 39,6 b A 

5% nZVI 1583 ± 30,1 a A 

Medias seguidas de distinta letra presentan diferencias significativas (p<0,05); letras minúsculas comparan 

entre dosis para un mismo tipo de contaminación; mayúsculas para diferentes tipos de contaminación a la 

misma dosis. 

4.4 Impacto sobre las propiedades físico-químicas del suelo 

En la Tabla 6 se muestran las propiedades físico-químicas de los suelos después del 

tratamiento a diferentes dosis de nZVI. En general se observó un ligero aumento de pH al 

añadir las nZVI, esto se debe a que el pH de la suspensión de nanopartículas es 
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fuertemente alcalino (alrededor de 11-12). Este efecto también fue observado por otros 

autores en suelos tratados con nZVI (Gil-Díaz et al., 2016, 2017b). Respecto a la 

conductividad eléctrica, en el suelo contaminado con Cu no se observaron diferencias 

significativas entre los tratamientos. En los suelos contaminados con Ni y Cu+Ni se 

observó una ligera disminución de la conductividad eléctrica al aumentar la dosis de nZVI, 

lo que podría relacionarse con la inmovilización de Ni y Cu, y de otros iones como nitratos, 

percloratos y fosfatos (Li & Zhang, 2007; Wu et al., 2013). El efecto fue más notorio para la 

contaminación con Ni, probablemente debido a que la efectividad de la inmovilización fue 

mayor para este metal que para el Cu. El contenido de P asimilable disminuyó 

significativamente al aumentar la dosis de nZVI debido a la capacidad de estas 

nanopartículas para inmovilizar fosfatos. Gil-Díaz et al. (2016) en suelo y Wu et al. (2013) 

en agua, observaron importantes disminuciones de P asimilable en tratamientos con nZVI. 

El Na asimilable aumentó significativamente al aumentar la dosis de nZVI debido al 

surfactante empleado para estabilizar las nanopartículas (sal sódica del ácido poliacrílico), 

como previamente se explicó en la sección de materiales y métodos. Sin embargo, los 

valores obtenidos son normales para este parámetro en los suelos. Gil-Díaz et al. (2016) 

también obtuvieron incrementos significativos de Na al aplicar las nZVI en el suelo. 

Parámetros como materia orgánica, N, Ca, Mg, K, no mostraron diferencias significativas 

entre los diferentes tratamientos. En base a estos resultados, puede decirse que la 

aplicación de las nZVI no produjo efectos negativos en las propiedades físico-químicas del 

suelo bajo las condiciones de ensayo. 
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Tabla 6. Valores medios de parámetros físico-químicos de los suelos contaminado con Cu, Ni y (Cu+Ni) en los diferentes tratamientos. 

Parámetros 

Tratamientos 

Suelo + Cu Suelo + Ni Suelo + (Cu+Ni) 

Control 1% nZVI  5% nZVI Control 1% nZVI  5% nZVI Control 1% nZVI  5% nZVI 

pH 4,63 ± 0,02 a 5,33 ± 0,16 b 5,98 ± 0,05 c 5,39 ± 0,02 b 5,26 ± 0,01 a 5,66 ± 0,01 c 4,58 ± 0,01 a 4,77 ± 0,01 b 5,24 ± 0,06 c 

CE 

(dS/m) 
1,36 ± 0,10 a 1,27 ± 0,12 a 1,21 ± 0,22 a 2,15 ± 0,07 c 1,97 ± 0,03 b 1,53 ± 0,07  a 2,97 ± 0,04 b 2,87 ± 0,11 b 2,03 ± 0,08 a 

N (%) 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,01 a 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,00 a 0,06  ± 0,00 a 

MO (%) 0,86 ± 0,08 a 0,91 ± 0,04 a 0,79 ± 0,02 a 0,85 ±  0,12 a 0,80 ± 0,06 a 0,75 ± 0,08 a 0,83 ± 0,01 a 0,71 ± 0,07 a 0,84 ± 0,12 a 

P 

(mg/kg) 
32,7 ± 1,20 c 21,00 ± 1,00 b 10,7 ± 0,60 a 20,3 ± 0,60 c 15,7 ± 1,20 b 12,3 ± 1,50 a 27,7 ± 1,50 b 15,3 ± 1,20 a 12,3 ± 1,20 a 

Ca 

(mg/kg) 
619 ± 140 a 829 ± 64,0 a 750 ± 45,0 a 835 ± 37,0 a 824 ± 40,0 a 769 ± 17,0 a 761 ± 179 a 676 ± 87,0 a 750 ± 45.0 a 

Mg 

(mg/kg) 
84,0 ± 8,70 a 90,3 ± 12,3 a 84,3 ± 9,00 a 85,7 ± 4,00 a 81,0 ± 2,0 b a 71,7 ± 6,10 a 87,7 ± 3,50 a 94,7 ± 3,20 a 78,7 ± 15,30  a 

Na 

(mg/kg) 
22,0 ± 2,60 a 49,3  ± 2,50 b 107  ± 14,0 c 21,7  ± 2,30 a 43,3 ± 1,20 b 86,7  ± 6,0 c 28,7  ± 5,50 a 48,3  ± 7,80 b 94,3  ± 8,30 c 

K 

(mg/kg) 
171 ± 9,00 a 185 ± 5,00 a 178 ± 8,00 a 180 ± 1,00 a 184 ± 8,00 a 164 ± 4,00 a 184 ± 5,00 a 185 ± 3,00 a 169 ± 8,00 a 

Valores seguidos de distinta letra presentan diferencias significativas entre dosis para el mismo tipo de contaminación (p<0,05). CE: conductividad eléctrica; MO: 

materia orgánica.  
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4.5  Impacto en la fitotoxicidad de los suelos 

Los resultados obtenidos a partir del test de germinación de Zucconi et al. 

(1985) permitieron evaluar la fitotoxicidad de las muestras de suelo contaminado 

(control) y del tratado con nZVI. Esta prueba ha sido aplicada para evaluar la 

fitotoxicidad de suelos contaminados (Boluda et al., 2011; Devesa-Rey et al., 2008). 

Las especies utilizadas en el ensayo fueron Medicago sativa y Vicia sativa. De 

acuerdo con Zucconi (Zucconi et al., 1985) se establecieron los siguientes criterios: 

valores de Índice de Germinación (IG) inferiores al 50% sugieren una fitotoxicidad alta 

(TA); los valores IG entre el 50% y el 80% indican fitotoxicidad moderada (TM); y 

valores IG superiores al 80% sugieren que no hay fitotoxicidad (ST). En las Figuras 9 y 

11 se presentan los resultados del Índice de germinación, y en las Figuras 10 y 12 se 

muestran fotografías de las placas Petri con las semillas de Medicago y Vicia 

germinadas en los diferentes tratamientos. 

En los suelos contaminados únicamente con Cu se observó que para ambas 

especies no hubo diferencias significativas entre los tres tratamientos y que, tanto el 

suelo control como el tratado con nZVI no presentaron toxicidad para estas especies. 

En los suelos contaminados únicamente con Ni, en ambas especies se 

observaron diferencias significativas (p<0,05) entre la dosis de nZVI al 5% y los demás 

tratamientos. Tanto el suelo control, como el suelo tratado a una dosis del 1% de nZVI 

presentaron una alta toxicidad para estas especies, en cambio, el suelo tratado a una 

dosis del 5% de nZVI presentó moderada toxicidad.  

En los suelos contaminados con Cu y Ni de manera conjunta, se observó que en 

Medicago, tanto el suelo control como los tratamientos a 1 y 5% de nZVI presentaron 

una alta toxicidad para esta especie. En Vicia el suelo control y el suelo tratado a una 

dosis del 1% de nZVI presentaron alta toxicidad, en cambio, el suelo tratado a una 

dosis del 5% de nZVI presentó moderada toxicidad (p<0,05). 

Al comparar los resultados de IG obtenidos para ambas especies en suelos 

contaminados con Ni con los contaminados con Cu+Ni, se observó que la reducción de 

la fitotoxicidad es menor para los suelos contaminados con ambos metales. Esto puede 
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relacionarse con los resultados obtenidos en TCLP y Tessier, que indicaron una 

reducción significativa de la efectividad de los tratamientos de las nZVI para el Ni en 

presencia de Cu. Es decir que al haber mayor concentración de metal disponible en los 

suelos contaminados con ambos metales, la fitotoxicidad del suelo fue mayor. 

Kumpiene et al. (2006) encontraron una reducción de la fitotoxicidad al tratar el suelo 

con ZVI como consecuencia de la disminución de la disponibilidad de As y Cr. Gil-Díaz 

et al. (2014a) obtuvieron una mayor efectividad en la inmovilización de As en suelo 

aplicando una dosis más alta (10% nZVI), así como una mayor reducción de la 

fitotoxicidad del suelo. En este sentido, dada la moderada efectividad de las nZVI para 

la inmovilización de Cu y Ni encontrada en el presente trabajo, se podrían ensayar 

dosis superiores de nZVI. 

 

Figura 9. Índice de germinación (%) para Medicago sativa en los distintos tratamientos. Barras 

con distinta letra difieren significativamente entre dosis para el mismo tipo de contaminación 

(p<0,05). 
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Figura 10. Germinación de Medicago sativa en extractos de suelos contaminados con Cu; Ni; 

Cu+Ni en cada uno de los tratamientos. 

 

 
Figura 11. Índice de germinación (%) para Vicia sativa en los distintos tratamientos. Barras con 

distinta letra difieren significativamente entre dosis para el mismo tipo de contaminación 

(p<0,05). 
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Figura 12. Germinación de Vicia sativa en extractos de suelos contaminados con Cu; Ni; Cu+Ni 

en cada uno de los tratamientos. 

5. CONCLUSIONES  

Los métodos Tessier y TCLP fueron útiles para evaluar la biodisponibilidad de Cu 

y Ni en el suelo, y permitieron analizar la efectividad de la aplicación de las diferentes 

dosis de nZVI y el efecto de la presencia de ambos metales de manera simultánea.   

La aplicación de nZVI resultó ser más efectiva para la inmovilización de Ni que 

para el Cu en un suelo ácido en las condiciones ensayadas, obteniéndose reducciones 

del potencial de lixiviación de alrededor del 25% para el Cu y 48% para el Ni.  

Tanto para el Cu como para el Ni, la inmovilización fue dependiente de la dosis 

de nZVI y de la presencia de otros cationes metálicos. Al aumentar la dosis se redujo la 

disponibilidad de estos metales, obteniéndose mayores efectividades a dosis de 5%. La 

presencia de otro metal disminuyó la efectividad del tratamiento. Este efecto fue más 

acusado en la inmovilización de Ni en presencia de Cu. 
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La aplicación de las nZVI aumentó la disponibilidad de Fe en el suelo. A su vez, 

debido a las características químicas de la suspensión de nZVI, se produjo un 

incremento en el contenido de Na disponible en el suelo y un ligero aumento de pH, 

mientras que el contenido de fósforo asimilable disminuyó. En general a las dosis de 

nZVI ensayadas, estas variaciones no suponen un impacto negativo en las propiedades 

del suelo. 

La aplicación de las nZVI redujo la toxicidad del Ni en la germinación de Vicia 

sativa y Medicago sativa.  En el caso del Cu no se observó toxicidad a ninguna de las 

dosis ensayadas. 

Teniendo en cuenta estos resultados se puede concluir que el empleo de nZVI 

para la inmovilización de Ni es un método prometedor para la remediación de suelos 

ácidos contaminados con este metal. Respecto al Cu, el tratamiento presentó una 

eficacia limitada en las condiciones ensayadas. Serían necesarios posteriores estudios 

que evalúen otras dosis de nZVI, así como la estabilidad de la inmovilización a largo 

plazo. 
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