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RESUMEN 

El tratamiento inadecuado de los desechos urbanos de los botaderos de residuos sólidos 

representa un riesgo ambiental por las modificaciones subyacentes que pueden generarse 

hacia los suelos; de modo que, la sistematicidad evaluativa sobre las propiedades físico-

químicas permite prevenir cualquier alteración relacionada con su valor de uso. El 

objetivo del proyecto fue evaluar propiedades físico-químicas, plomo asimilable y valor 

ambiental del suelo agrícola ante exposición al botadero de Quitasol en Abancay, 

Apurímac. En noviembre de 2017 y febrero del 2020 se seleccionó mediante un muestreo 

probabilístico aleatorio, tres muestras de suelo agrícola. En condiciones de laboratorio se 

determinó, la materia orgánica mediante el método de Walkley-Black, el pH se registró 

con el equipo Hanna Hi 2898 y el plomo asimilable se cuantificó por espectrofotometría 

de adsorción atómica con plasma inductivamente acoplado. Los resultados fueron: replica 

(periodo húmedo) materia orgánica = punto de muestreo 1; 1.69%; 2; 1.12%, 3; 0.30%; 

pH = punto de muestreo 1; 7.05, 2; 7.06, 3; 7.26 y Plomo (Pb) asimilable = punto de 

muestreo 1; 11.26, 2; 12.81, 3; 163.70 mg.kg-1.  Para la réplica (periodo seco) los 

resultados fueron: materia orgánica = punto de muestreo 1; 2.38 %, 2; 1.85% 3; 3.06%, 

pH = punto de muestreo 1; 7.42, 2; 7.69, 3; 7.58 y plomo (Pb) asimilable para los tres 

puntos de muestreo fue menor 0.87 mg.kg-1. El porcentaje de la materia orgánica fue 

limitada, a pesar que el valor del pH estuvo en la neutralidad, pero no es lo recomendado 

para el rendimiento de los cultivos. El cociente del costo ambiental sostenible relativo 

según las determinaciones fue de 0.56 lo que indicó, recurso poco sostenible relativo. Se 

concluye que, la materia orgánica y el plomo (Pb) disponible influyen en el valor de uso 

limitado del suelo agrícola. 

Palabras claves: Botadero, costo ambiental, materia orgánica, pH, plomo y residuos 

sólidos. 
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ABSTRACT 

The inadequate treatment of urban waste from solid waste dumps represents an 

environmental risk due to the underlying modifications that can be generated to soils; 

therefore, the systematic evaluation of their physicochemical properties allows preventing 

any alteration related to their use value. The objective of the project was to evaluate 

physicochemical properties, assimilable lead and environmental value of agricultural soil 

in the face of exposure to the Quitasol dump in Abancay, Apurimac. In November 2017 

and February 2020, three samples of agricultural soil were selected by random probability 

sampling. Under laboratory conditions, organic matter was determined by the Walkley-

Black method, pH was recorded with Hanna Hi 2898 equipment and assimilable lead was 

quantified by atomic adsorption spectrophotometry with inductively coupled plasma. The 

results were: replicate (wet period) organic matter were: replicate (wet period) organic 

matter = sampling point 1; 1.69%; 2; 1.12%, 3; 0.30%; pH = sampling point 1; 7.05, 2; 

7.06, 3; 7.26 and Assimilable lead (Pb) = sampling point 1; 11.26, 2; 12.81, 3; 163.70 

mg.kg-1.  For the replicate (dry period) the results were: organic matter = sampling point 

1; 2.38 %, 2; 1.85% 3; 3.06%, pH = sampling point 1; 7.42, 2; 7.69, 3; 7.58 and 

assimilable lead (Pb) for the three sampling points was less 0.87 mg.kg-1. The percentage 

of organic matter was limited, although the pH value was at neutral, but not recommended 

for crop yield. The relative sustainable environmental cost quotient according to the 

determinations was 0.56, which indicated a relatively unsustainable resource. It is 

concluded that, organic matter and available lead (Pb) influence the limited use value of 

agricultural soil. 

Keywords: Environmental cost, landfill, lead, organic matter, pH and solid waste.  
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INTRODUCCIÓN 

Los residuos sólidos urbanos,  generalmente se destinan  a botaderos sanitarios donde 

generan lixiviados y gases tóxicos en condiciones de descomposición físico – químico, 

sobre la materia orgánica donde se depositan, el cual trae como consecuencia riesgos 

potenciales a la salud  y del ecosistema  (Kiss y Encarnación, 2006; Ziraba et al., 2016).  

La presencia de lixiviados en los botaderos sanitarios  traen  afección a los cuerpos 

hídricos en suelos agrícolas alterando el desarrollo de las plantas y en ciertos casos 

contaminando las agua superficiales (Colomer et al., 2013; Dzotsi et al., 2016; Songsore, 

2017). 

La eficiencia de los residuos sólidos que son destinados a los botaderos sanitarios resulta 

baja y una de las principales causas radica en los limitados presupuestos por parte de los 

gobiernos locales pudiendo afectarse al costo final de tratamiento lo que conlleva, a 

perjudicar algunos recursos aledaños de los botaderos de residuos sólidos como son los 

suelos agrícolas (Hoornweg y Bhada, 2012).  

Una adecuada gestión de residuos sólidos urbanos requiere, personal altamente 

capacitado, disponibilidad operativa presupuestaria, programas sostenibles de gestión, 

intercambio comunicacional entre municipios y comunidades para que pueda garantizarse 

posteriormente, la sostenibilidad ambiental sobre el valor de uso de cualquier recurso 

sostenible (Bernache, 2014).  

Los debates y posibles acuerdos sobre la relación del crecimiento económico y efectos 

ambientales fueron establecidos en la agenda global durante los primeros años de la 

década del setenta donde se discutía con relación al concepto de eco-desarrollo; y luego 

en los años ´80, debido a las crisis económicas como ambientales a nivel mundial, todo 

el debate entonces se orientó hacia los objetivos de un desarrollo en forma sustentable 

(Bernache, 2011a; Urquidi, 2018a).  

La gestión de los botaderos, se puede combinar las dos visiones temporales de desarrollo 

sustentable; primero, la de corto y mediano plazo, caracterizada por reciclar para 

disminuir las cantidades posibles a llegar hasta los sitios de disposición final y la segunda, 

a largo plazo que persigue reducir la producción de residuos y la transformación de los 

hábitos de consumo de la población (Bernache, 2014).   
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CAPÍTULO I 

REVISIÓN DE LITERATURA 

1.1 Marco teórico 

1.1.1 Dimensión de la calidad de los suelos 

1.1.1.1 Sostenibilidad ambiental de los suelos agrícolas ante la 

disposición de residuos sólidos 

La sostenibilidad ecológica durante la intensificación de la producción 

agrícola, resulta un desafío actual ante el crecimiento demográfico, 

degradación paulatina de los recursos naturales y el aumento de los gases 

de efecto invernadero que modifica el cambio climático global, de manera 

que, existe la obligación no solo de concentrar esfuerzos, sino además de 

incorporar elementos más perdurables (WDR, 2008). 

Se creyó que la degradación de los suelos, estaría dada a la reducción de 

los insumos químicos y, por tanto, a implementar una agricultura orgánica. 

Sin embargo, la limitación en el uso de fertilizantes y plaguicidas, reducen 

los rendimientos más rápidamente que la contaminación ambiental, de 

manera que, con razón de alimentar a una población cada vez más 

creciente, la respuesta ante tal necesidad, no debe ser propiamente la 

reducción de fertilizantes y plaguicidas (Friedrich, 2007). 

Se ha comunicado que la pérdida de carbono del suelo por acciones de 

labranzas mecánicas, constituye el principal factor de que los suelos 

pierden su capa protectora, disminuyan la biodiversidad, exista pérdida de 

la materia orgánica y de estructura en los suelos; y por lo tanto, de las 
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capacidades de éstos en responder a eventos extremos y recuperarse de 

impactos ambientales es por ello que se condicionan mayores 

compactaciones, aumento de escorrentías de aguas superficiales y erosión, 

unido al aumento de plagas, enfermedades y malezas como resultados 

visibles del mal estado de salud ambiental de los suelos que afectan 

prácticamente el rendimiento de casi todos los cultivos a nivel global 

(Montgomery, 2007). 

Por otra parte, una de las causas que se suma a la pérdida de los usos de 

suelos agrícolas, es la disposición sin tratamientos de desechos sólidos. La 

Organización de las Naciones Unidas para el Desarrollo Industrial 

(ONUDI, 2007), ha definido a los desechos sólidos como todo producto 

generado por una determinada actividad y que, en múltiples casos, es 

complejo su reincorporación a los ciclos biogeoquímicos, por cuanto se 

hace necesario que se implemente un programa de medidas con carácter 

preventivo, las cuales deberán estar encaminadas a la reducción o 

mitigación y donde la sociedad en general, tiene que estar involucrada. 

Para ello, es prudente que exista un adecuado nivel tecnológico, 

oportunidades de mercado e incentivos con carácter legal para que toda 

actividad de reutilización y reciclaje de materiales pueda implementarse 

en todos los sectores locales (El-Hamouz, 2008) y con la participación de 

forma conjunta del sector privado (Ahmed y Ali, 2004).   

Asimismo, la vegetación es un componente fundamental para el 

funcionamiento de todo ecosistema pudiendo preservar fauna, 

proporcionar refugio a microorganismos e insectos, además, de representar 

fuente de alimento para muchas especies animales, insectos y vertebrados 

donde todo cambio en el paisaje, la creciente urbanización y las extensas 

áreas afectadas por los humanos han originado modificaciones en la 

biodiversidad (Křováková et al., 2015; Tang et al., 2017) debido a, la 

degradación que se produce en el suelo siendo desfavorable como 

ecosistema (Li et al., 2013; Xuejiang et al., 2015) unido al inadecuado uso 

del propio suelo (Cerdà et al., 2009; Wong et al., 2015).  

Una de las actividades antropogénicas que cambia ecosistemas naturales y 
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que se subestimó durante decenas de años es relleno sanitario (Koda et al., 

2016; Wong et al., 2015). El vertedero es el método de propagación más 

utilizado a nivel mundial para eliminar los residuos sólidos urbanos (RSU) 

(Koda et al., 2016; Wong et al., 2015). La disposición de los RSU en los 

vertederos conlleva una serie de riesgos ambientales (contaminación del 

aire, suelo y agua subterránea, riesgo de incendios y explosiones, malos 

olores o daños a la vegetación) y preocupaciones sobre la salud humana 

(Adamcová et al., 2017; Nannoni et al., 2015). Durante el vertido de 

residuos, se libera a la atmósfera una amplia gama de contaminantes como 

son gases y materias particulares (PM) (Majdinasab y Yuan, 2017). 

Se conoce que, los vertederos de residuos sólidos municipales liberan 

numerosos contaminantes para el medio ambiente como los metales: Cd2+, 

Cr3+, Cu2+, Pb2+, Ni2+, Zn+, xenobióticos, hidrocarburos aromáticos, 

fenoles, etc.) o gas de vertedero (CO2, CH4, CO, H2S, etc.) (Han et al., 

2016; Youcai y Ziyang, 2016). 

De forma constante se buscan métodos efectivos para evaluar el impacto 

ambiental que generan los rellenos sanitarios, pero entre las grandes 

dificultades está el poco uso de datos de monitoreo previamente obtenidos 

y modelos matemáticos apropiados, diferentes se calculan los parámetros 

ambientales (Dangi et al., 2015). Estos parámetros presentan diversas 

formas de impacto en los vertederos sobre elementos ambientales, así 

como poder determinar las propias características de los elementos 

(Zamorano et al., 2005). Un gran número de autores han sugerido 

diferentes métodos para la evaluación del impacto ambiental de rellenos 

sanitarios nuevos o sanitarios (Dangi et al., 2015; Omar et al., 2012; Yang 

et al., 2014). Sin embargo, se han desarrollado muy pocas metodologías 

para la evaluación del impacto ambiental de vertederos que ya son 

insuficientemente controlados (Arrieta et al., 2016). 

En ese sentido se evidencia, que desde hace varios años se ha intentado 

generar un cambio, a través de llamados de atención sobre el tratamiento 

adecuado de los residuos industriales (Hincapié y Aguja, 2003) pero en 

múltiples ocasiones, los resultados han sido infructuosos, ya que nuevos 
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elementos de contaminación para los suelos como son los metales, están 

siendo incorporados (diversas naturalezas) y entre ellos, la presencia de 

plomo. 

1.1.1.2 Contaminación por exposición a metales pesados en suelos 

Los procesos geoquímicos que originan las rocas en condiciones normales 

determinan su contenido en metales (De la Roca y Hernandez, 2004). 

Rocas básicas y ultramáficas solidificadas, a partir del magma, pueden 

incorporarse metales tales como el Co, Ni, Zn y Cr entre otros. En cambio, 

las rocas ácidas que son las últimas en solidificar tienden a enriquecerse 

en Pb, el cual es capaz de sustituir al K+ en diferentes minerales (Kidd et 

al., 2007). La concentración de elementos metálicos y no metálicos en la 

biósfera, han sido separados en dos grupos denominados macro y 

microelementos, según su contenido en la materia seca viva sea mayor o 

menor que 0.01%. En el caso de los microelementos, algunos son 

indispensables para el desarrollo de procesos biológicos, los cuales 

también son reconocidos como oligoelementos, siendo requeridos por los 

seres vivos en pequeñas cantidades. Dentro de los oligoelementos se 

pueden mencionarse al B, Cu, Co, Fe, Mo, Mn, Ni y el Zn. Estos elementos 

se encuentran en concentraciones que oscilan entre 0.1 y 0.001 mg.kg-1 

pero superado este umbral de concentración pueden ser tóxicos (García, 

2005).  

Sin embargo, existen otros metales sin función biológica conocida, cuya 

presencia en determinadas cantidades en seres vivos ocasiona disfunciones 

orgánicas (Ej.: Pb y Hg), además del As como metaloide (Lopez, 2005). 

Según Gratão et al. (2005), metales pesados son aquellos elementos 

químicos que tienen una densidad mayor que 5 g/cm-3 o cuyo número 

atómico es superior a 20 (excluyendo a los metales alcalinos y alcalino-

térreos). Pero este término suele ser utilizado en el lenguaje corriente con 

una connotación negativa que hace referencia al riesgo de toxicidad que 

genera su presencia cuando supera determinados niveles en el suelo. 
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Dentro de las matrices ambientales, el suelo es el medio más estático donde 

los metales pueden permanecer durante mucho tiempo, siendo el riesgo 

elevado ante su exposición, ya que no son biodegradables (Calderón et al., 

2003; Qadir y Malik, 2011), además, que se pueden bioacumular y luego 

biomagnificarse (Molina et al., 2012; Vullo, 2003). Dentro de las primeras 

consecuencias directas ante la exposición a metales en el suelo, está 

ausencia de vegetación o pérdida de la productividad del suelo, 

biodiversidad disminuida y contaminación de las aguas superficiales como 

subterráneas por infiltración (Wong, 2003). Los niveles para considerar un 

suelo contaminado dependen del elemento en cuestión, uso del suelo y la 

legislación de cada país (Bernal et al., 2007). 

En general se considera que la movilidad de los metales en el suelo es muy 

baja, quedando acumulados en las primeras capas, produciéndose 

lixiviación en muy bajas cantidades y por ende, quedando expresada solo 

a los horizontes sub-superficiales. Es por ello que un buen criterio de 

diagnóstico por contaminación antrópica, obedece a la presencia elevada 

de concentraciones que son retenidas en el horizonte superficial, al no 

poder descender las mismas hacia diferentes niveles de profundidad. De 

igual manera, los términos contaminación y polución de suelos han sido 

definidos de forma independiente en diversas publicaciones. Knox et al. 

(1987), refiere al término contaminación del suelo como un estado químico 

desviado de la concentración normal pero que no ocasiona un efecto 

perjudicial a los organismos. En cambio, la polución ocurre cuando uno o 

varios elementos y/o sustancia(s) están presente(s) en concentración(es) 

mayor(es) que la(s) permisible(s) o normal(es) (background) como 

resultado de la actividad humana y con un efecto perjudicial en el medio 

ambiente y sus componentes.  

Los suelos no son considerados polucionados a menos que exista un límite 

de concentración que afecte los procesos biológicos (Kabata, 2010). Esta 

diferencia es menos acusada en los trabajos publicados en lengua 

castellana que en general, no se distingue entre polución y contaminación, 

usando comúnmente como sinónimos, siendo el de contaminación más 

aplicada. Para poder hablar de suelos contaminados es necesario tener una 
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referencia de cuando están libres de contaminantes. El nivel basal o 

background se define como la concentración natural de un elemento en un 

suelo que no ha sido alterado por la actividad humana (Gil et al., 2002).  

Según Bech et al. (2002), un suelo está libre de contaminantes cuando está 

dentro de estos niveles basales. Es importante también conocer estos 

valores en el momento de descontaminar los suelos para así, saber hasta 

qué punto se debe limpiar y cuáles son los niveles aceptables. La dinámica 

de metales en el suelo, incluye cuatro vías: a) movilización a las aguas 

superficiales o subterráneas, b) transferencia a la atmosfera por 

volatilización, c) absorción por las plantas e incorporación a las cadenas 

tróficas y d) retención de metales pesados en el suelo (Bernal et al., 2007). 

En el suelo los metales pueden estar en seis compartimentos principales, 

asociados de formas diversas a los constituyentes del suelo: 1) dentro de 

las redes cristalinas de los minerales primarios (no alterados: heredados de 

la roca madre) y de constituyentes secundarios (procedentes de la 

alteración edafogenética); 2) adsorbidos en las fases de hidróxido de 

hierro, aluminio y manganeso; 3) secuestrados o ligados a los restos 

vegetales y animales (son liberado a medida que se van mineralizando 

estos residuos); 4) incluidos en las macromoléculas orgánicas; 5) en forma 

intercambiable (ion) asociados a la superficie de las arcillas minerales y a 

la materia orgánica y; 6) en forma soluble, coloide o particulada, en la 

solución del suelo. Es importante destacar que la toxicidad de los metales 

en el suelo depende de la biodisponibilidad del mismo donde expresa que 

el término biodisponibilidad, representa la propiedad de un elemento para 

pasar de un compartimento (Ej.: suelo) hacia un ser vivo (López, 2005).  

Esta movilidad que se define como la aptitud de transferencia de metales 

entre compartimentos, está determinada por la forma, el número de cargas 

y la energía de retención de los metales pesados (Reid, 2001) y se ve 

influenciada por factores externos (pH, temperatura, humedad, ambiente 

químico, etc.) aunque también se puede asociar con el uso del suelo 

(Kabata, 2011). 
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Las formas geoquímicas de los metales en suelos contaminados afectan la 

solubilidad, lo cual influencia directamente la disponibilidad hacia las 

plantas (Zhang et al., 1997). La especiación y la localización de 

contaminantes en el suelo están relacionados con su forma química en el 

momento de la importación, debido a que va regular no sólo su 

disponibilidad (según se encuentre disuelto, adsorbido, ligado o 

precipitado), sino también el grado de toxicidad (Kabata, 2011) e influirá 

decisivamente en el efecto contaminante producido. Por tanto, la 

biodisponibilidad de contaminantes depende de sus propiedades químicas, 

las propiedades del suelo, las condiciones ambientales y la actividad 

biológica (Pilon, 2005). 

Finalmente, el problema de la contaminación por metales pesados es cada 

vez más grave con el aumento de la industrialización y la perturbación de 

ciclos biogeoquímicos naturales. A diferencia de los compuestos 

orgánicos, los metales pesados son esencialmente no biodegradables y, por 

lo tanto, se acumulan en el medio ambiente. La acumulación de metales 

pesados en los suelos y las aguas representan un riesgo para la salud 

ambiental y humana (Ali et al., 2013). Varios investigadores han 

identificado claramente la influencia de la actividad humana como la 

principal causa de contaminación del ecosistema con metales pesados 

(Gworek et al., 2016; Mazur  et al., 2015; Yin et al., 2016; Zhu et al., 

2016). 

Los vertederos acumulan grandes cantidades de desechos como son los 

metales pesados (Sánchez et al., 2007) y son una fuente importante de 

efluentes líquidos, lixiviados denominados, que pueden tener un impacto 

adverso en el medio ambiente cuando se liberan de manera incontrolada 

(Koda et al., 2016; Li et al., 2006). 

1.1.1.3 Toxicidad por exposición a plomo 

El plomo se ubica en el grupo IVA (metales) de la Tabla periódica. Es un 

metal gris azulino que existe en forma natural y aproximadamente, en la 

corteza terrestre su concentración es del 0.002 %. Este elemento, es 

generalmente obtenido de la galena (PbS), la anglesita (PbSO4) y la 
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curosita (PbCO3). El Pb es tóxico para el sistema nervioso y se asocia con 

la depresión de muchas funciones endócrinas, aunque no hay evidencia de 

efectos teratogénicos o carcinogénicos. El uso más amplio del Pb 

elemental es para la fabricación de acumuladores; también es usado para 

la fabricación de tetra-etilo de plomo, pinturas, cerámicas, forros para 

cables, elementos de construcción, vidrios especiales, pigmentos, 

soldadura suave y municiones (Córdova, 2008). 

La principal vía de exposición para la población general es por la ingesta 

de comida y aire, mientras que la exposición ocupacional ocurre en los 

trabajadores de plantas de esmaltado e industrial de refinería, manufactura 

de baterías, plásticos y pinturas (Nava y Mendez, 2011). 

Entre la mayor parte de las emisiones de plomo hacia la atmósfera proviene 

de actividades como la minería, la producción de materiales industriales y 

de la quema de combustibles fósiles. El plomo se usa en la fabricación de 

baterías, municiones, productos metálicos (soldaduras y cañerías) y en 

dispositivos para evitar irradiación con Rayos X. Entre sus principales usos 

se encuentran los siguientes: antidetonante en gasolinas, fabricación de 

baterías, producción de municiones, fabricación de soldaduras, producción 

de pinturas, vidriado de utensilios de barro, tanques de almacenamiento, 

protección contra radiaciones ionizantes “g” y “x”, en computadoras, 

televisores y equipo médico (RMN), soldaduras para equipo de cómputo, 

cerámicas para tecnología de ultrasonido y lentes de alta precisión para 

láser y fibras ópticas (Valdivia, 2007). 

Las dos principales vías de contaminación son la aérea y la oral; la vía 

dérmica es relativamente efectiva como barrera a la entrada del tóxico. 

Después de la ingestión de plomo, este metal se absorberá dependiendo de 

la forma, tamaño, tránsito gastrointestinal, estado nutricional y la edad; hay 

mayor absorción de plomo si la partícula es pequeña, si hay deficiencia de 

hierro y/o calcio, si hay gran ingesta de grasa o inadecuada ingesta de 

calorías, si el estómago está vacío y si se es niño, ya que en ellos la 

absorción de plomo es de 30 a 50 % mientras que en el adulto es de 10 %. 

Por vía inhalatoria, se da por la inhalación de vapores, humos y polvo fino. 
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El paso del plomo del compartimento pulmonar a la sangre se da por 

difusión, tras la disolución de las partículas. La absorción por la exposición 

a nivel respiratorio es del 50 % al 100 % (Nava y Méndez, 2011). 

Algunas de las condiciones que aumentan la absorción del plomo por esta 

vía son: sales solubles en grasas, presencia de solventes orgánicos, 

partículas finas, reducción de la humedad, aumento de la frecuencia 

respiratoria, aumento de temperatura, reducción de la mucosidad e 

inflamación pulmonar. El daño a la mucosa y a los alveolos por el hábito 

de fumar facilita el paso del plomo a la sangre. La absorción por la piel 

solo tiene importancia en el contacto con compuestos orgánicos, como el 

tetraetilo de plomo. Algunos factores que pueden aumentar la absorción 

por esta vía son: sales solubles en grasas, presencia de solventes orgánicos, 

elementos abrasivos en la piel, humedad extrema, adelgazamiento de la 

piel, sudoración excesiva, aumento de temperatura y heridas (Valdivia, 

2007). 

El plomo es ampliamente distribuido en el cuerpo e interfiere con varios 

bioquímicos procesa por su unión a sulfhidrilo y otras funciones 

nucleofílicas funcionales grupos y que contribuyen al estrés oxidativo 

(Kasten et al., 2010). Puede alterar las funciones fisiológicas e inducir 

numerosos efectos adversos en el sistema respiratorio como la enfermedad 

pulmonar obstructiva crónica (EPOC) cambios en el pulmón (Khazdair 

et al., 2012), asma (Ho et al., 1998), nervioso sistema (Jusko et al., 2008), 

cardiovascular (Vaziri y Rodríguez, 2006), digestivo (Van de Wiele et al., 

2007) y trastornos en el riñón (Fowler et al., 1980). 

Se ha descubierto que el plomo induce estrés oxidativo por la producción 

excesiva de radicales libres, y causan daño a la membrana celular, a través 

de la peroxidación lipídica, que media la activación de cascadas de 

señalización inflamatoria (Zelikoff et al., 1993). Proceso de inflamación 

tiene un esencial papel en los efectos adversos para la salud inducidos por 

el plomo (Kurabi et al., 2016). 

Del 5 al 15 % del plomo inorgánico ingerido es absorbido, a través de la 

mucosa gastrointestinal; sin embargo, esto el porcentaje depende de la 
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edad, el embarazo y el factor nutricional como estado de calcio, zinc, 

hierro, magnesio y fosfato. Se ha indicado que la absorción de plomo en 

niños es más rápida que adultos. La deficiencia de calcio, zinc, hierro, 

magnesio y fosfato aumentó la absorción gastrointestinal de plomo 

(Russel, 1988). El tetraetilo o el alquil-plomo (gasolina con plomo) entre 

el plomo inorgánico solo puede absorbido, a través de la piel (Bolanowska, 

1968).  

Alrededor del 99 % del plomo circulante está unido a los eritrocitos y se 

difunde en el cerebro, el hígado, la corteza renal, la aorta, los pulmones, el 

bazo, los dientes y huesos durante 4–6 semanas (Hohnadel et al., 1973). 

En adultos, alrededor del 80-95 % de plomo se deposita en el hueso 

mientras que en los niños aproximadamente el 70 % se deposita en el 

hueso. El plomo se deposita en el hueso hasta 30 años y aumenta con edad. 

El plomo inorgánico no se metaboliza y se excreta sin cambios en la orina 

La excreción fecal del plomo absorbido puede ocurrir a través de la 

secreción en la bilis, el líquido gástrico y la saliva (Barltrop y Meek, 1979). 

Se indicó que el plomo también puede excretarse a través de las uñas y el 

sudor (Omokhodion y Crockford, 1991). Nivel de plomo en sangre igual 

o > 10 μg / dl no es seguro para bebés, niños y mujeres en edad fértil la 

edad y los niveles en sangre iguales o > 30 μg / dl no son seguros para los 

trabajadores en exposición ocupacional (Barry, 1975). 

La toxicidad del plomo se relaciona principalmente con la capacidad de 

los iones de plomo metálico para reemplazar otros cationes bivalentes 

como Ca2+, Mg2+, Fe2+ y cationes monovalentes como Na+, que finalmente 

perturba la hemostasia celular y cambios en diversos procesos biológicos, 

incluida la adhesión celular, celular señalización, plegamiento de 

proteínas, maduración, apoptosis, transporte iónico, regulación 

enzimática, equilibrio oxidante-antioxidante y respuestas inflamatorias 

(Jaishankar et al., 2014). 

El Pb, en el suelo, se encuentra principalmente en forma de Pb2+, también 

es conocido su estado de oxidación +4. Algunos de los compuestos 

insolubles son Pb (OH)2, PbCO3, PbS, PbSO4. La velocidad de oxidación 
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depende de factores como la humedad, la temperatura, el pH, el potencial 

redox, la cantidad de materia orgánica o la roturación de los suelos. 

El uso del plomo se ha incrementado considerablemente en este siglo y 

continúa haciéndose. Es importante valorar el efecto que esta 

desproporcionada movilización del metal está teniendo en sus niveles 

ambientales, ya que a pesar de las medidas tomadas para evitar o controlar 

la polución con plomo, los seres humanos siempre han estado expuestos a 

este elemento, pero los récords de envenenamiento se han incrementado 

sustancialmente en décadas recientes debido a su uso como producto del 

proceso industrial. En consecuencia, hay la necesidad de reducir 

significativamente el contaminante del ambiente y controlar la exposición 

de los seres humanos a su toxicidad (Aranguren, 1999).  

El Pb es el metal tóxico más extendido y presente en casi todos los 

compartimentos ambientales. En el caso del reino animal, los estudios en 

mamíferos han arrojado que bloquea la transmisión del impulso nervioso 

y la liberación de acetilcolina, posee gran afinidad por las mitocondrias e 

inhibe la fosforilación oxidativa. Su exposición produce anemia como 

resultado de dos efectos básicos relacionados con la disminución de la 

longevidad de los glóbulos rojos y la inhibición de enzimas que intervienen 

en la síntesis de hemoglobina (Nordberg et al., 2009). 

La toxicidad del plomo fue conocida por los antiguos egipcios quienes lo 

usaron como veneno con propósitos homicidas. No solamente los romanos 

y egipcios usaron el plomo, sino que además los antiguos griegos. 

Geólogos franceses han descubierto que la nieve que cayó durante el 

tiempo de la dominación griega, contenía una inesperada alta 

concentración de plomo. El monto de plomo precipitado de la atmósfera 

500 A.C. y 300 D.C., representó un 15 % de la contaminación causada en 

este siglo por la gasolina. Hay evidencias de su uso en China y en México 

precolombino (Emsley, 1994). 

El plomo no es un tóxico sistémico en el reino vegetal, ya que no se difunde 

por el sistema vascular de la planta y no contamina, o contamina poco las 

partes aéreas consumibles. Esta característica añadida a su efímera 
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persistencia en las aguas, contribuye a explicar su bajo poder de 

biomagnificación a través de la cadena alimentaria. En cambio, las hojas o 

los frutos se pueden ver más expuestos a este metal por la cercanía a las 

industrias o autopistas. 

El mucílago (segregado por la cofia) puede retener en sus cargas negativas 

cationes como el Pb2
+, previniendo la entrada de este metal al ápice 

radicular. Sin embargo, al ser biodegradado, el sistema radicular queda 

desprotegido y el plomo ingresa uniéndose con los grupos carboxilo del 

ácido urónico del mucílago. Una posible vía del trasporte del plomo a 

través de la membrana plasmática parece que es a través de los canales 

catiónicos de la misma, tales como los canales de calcio.  

Asimismo, el Ca2+ bloquea el trasporte del Pb2+ dentro de la raíz, 

apreciando así una mayor acumulación del metal en esta parte. El plomo 

se mueve en el apoplasto de la raíz en una forma radial a través del córtex 

y se acumula en la endodermis. La endodermis actuará como una barrera 

parcial para evitar el paso del metal hacia la parte aérea. Y es la banda de 

Caspari, que se encuentra en la endodermis, el responsable de restringir el 

transporte del plomo. Se ha demostrado que el plomo se retiene más en la 

membrana citoplasmática que en la pared celular. Además, la distribución 

del plomo en la raíz dependerá de la concentración de plomo, resultando 

que a bajas concentraciones de plomo predomina el flujo de iones plomo 

en el apoplasto, mientras que a altas concentraciones del metal la barrera 

funcional de la membrana plasmática es dañada y una gran cantidad de 

plomo ingresa al interior de las células. La pared celular y las vacuolas 

juntas suman 96 % del plomo absorbido (Seregin et al., 2004). 

El plomo es una sustancia tóxica que se va acumulando en el organismo 

afectando a diversos sistemas del organismo con efectos especialmente 

dañinos en los niños de corta edad. La intoxicación por plomo recibe el 

nombre de saturnismo y ocupa el primer lugar dentro de las intoxicaciones 

laborales en el ámbito mundial. El uso generalizado del plomo ha dado 

lugar en muchas partes del mundo con graves problemas de salud pública 

(Montes, 2006). 
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Con el aumento de los procesos industriales antropogénicos, los iones del 

plomo (II) se han descargado ampliamente en el medio ambiente y 

convertirse en uno de los metales pesados peligrosos (Duman et al., 2007). 

Datos recientes sobre la industria líder mundial reveló que China se había 

convertido en el mayor productor de plomo por el Servicio Geológico de 

Estados Unidos en 2016 y 2017 (Bi et al., 2019).  Mientras tanto, el 

Registro de Sustancias Tóxicas y de los EE. UU. señaló que, los iones de 

plomo persisten la segunda sustancia peligrosa prioritaria (Dias et al., 

2019).  

Se informó que los iones de plomo son sustancias no esenciales para el 

crecimiento de las plantas. Una vez absorbido por las plantas, varios tipos 

de efectos adversos, incluidos biosíntesis de clorofila, fotosíntesis y 

homeostasis redox incluso a bajas concentraciones se induciría debido a la 

no biodegradabilidad y bioacumulación en el suelo agrícola (Bi et al., 

2019). 

Entre todos los daños inducidos por iones de plomo a las plantas, la 

mayoría efecto tóxico frecuente y frecuente es la creciente generación de 

especies reactivas de oxígeno (ROS), que podrían conducir a la 

interrupción del estado redox de las células (Días et al., 2019). Múltiples 

sitios u orgánulos en la célula son objetivos de un exceso de ROS e incluso 

las proteínas constituyen el primer objetivo oxidativo (Nishiyama et al., 

2011; Pourrut et al., 2008).  

Como metal redoxinactivo, los iones de plomo pueden inactivar proteínas 

funcionales mediante la formación de enlaces covalentes con grupos 

sulfhidrilo en comparación con metales redox-activos a través, de 

reacciones catalizadoras de Haber-Weiss / Fenton (Yang et al., 2015). 

Además, los iones de plomo también pueden inhibir las funciones de las 

proteínas mediante la unión con otros grupos funcionales (por ejemplo, -

COOH y -NH2) a diferencia de otros microelementos con cierta movilidad 

(Gupta et al., 2010; Shahid et al., 2014). 

En células vegetales al igual que el Zn (II) y Cu (II), los iones de plomo 

muestran un mínimo translocación y se acumulan principalmente en los 
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tejidos de la raíz (Fargašová, 2001). Sobreexposición a iones de plomo, el 

sistema antioxidante sería perturbado y generado oxígeno reactivo 

excesivo especies (Shahid et al., 2014).  

Para inhibir los daños por ROS inducidos por metales pesados, las plantas 

han desarrollado mecanismos enzimáticos y no enzimáticos para proteger 

por daños oxidativos (Ashry et al., 2010; El-Sayed et al., 2015). 

1.1.1.4 Costo ambiental de la contaminación  

La degradación ambiental condiciona que todo recurso natural sea más 

limitante; pues la persistencia de contaminantes disueltos y/o acumulados, 

puede indicar en ciertos casos, estado irreversible por su valor de uso (He 

et al., 2014).  

Dentro de las grandes incertidumbres para muchas sociedades está 

conocer, cuál sería el costo ambiental de la contaminación, pues la 

problemática no es tan simple como pudiera parecer ya que la calidad, 

además, de ser referida a la variación de los parámetros fisico-químicos y 

microbiológicos, presencia de elementos químicos naturales que superan 

sus concentraciones o xenobióticos disponibles (Argota y Iannacone, 

2014; Corwin y Bradford, 2008; García y Iannacone, 2014; Guimarães et 

al., 2012; Wang y Zang, 2014), también se incluye entender, cuánto 

resultaría la recuperación y accesibilidad de los recursos hídricos una vez 

que se encuentren impactados por actividades antropogénicas (Dixit et al., 

2015; Shortle, 2013). 

La gran inquietud científica sobre los diferentes contaminantes no es 

únicamente que, puedan entrar al ambiente por diversas vías sino, que los 

criterios específicos de calidad ambiental, no son establecidos para todos 

los contaminantes identificados de manera que, las consecuencias 

culminan en incorrectos diseños sobre tratamientos para eliminarlos de las 

aguas residuales (Eggen et al., 2010; Watanabe et al., 2010) y entre éstos 

se encuentran los metales pesados. 

La contaminación por metales pesados en realidad, tampoco es un 

problema reciente derivado de la industrialización, ya que comenzó 
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cuando se inició el procesamiento de minerales (Forstner y Wittman, 

1983). Desde entonces, el uso de los metales y sus impactos sobre el 

medioambiente se han acelerado siendo visible en el siglo XX (Gupta et 

al., 2013; Kashyap et al., 2016; Sheykhi y Moore, 2016).  

Las fuentes naturales de metales que impactan en el ambiente por lo 

general, no son significativas en comparación a la generada por las 

actividades humanas (Dixit et al., 2015).  

Las malas prácticas en continuar descargando sin tratamiento alguno 

desechos hace que la concentración de metales siga en aumento (Ali et al., 

2016; Capangpangan y Sanchez, 2016; Rodríguez et al., 2015). 

Los residuos sólidos urbanos que finalmente terminan en un sitio de 

disposición final, luego se descomponen por vía aerobia pero la vía 

anaerobia es el proceso que más prevalece, originando producto no 

deseados como lixiviados y gases tóxicos. Las condiciones favorables para 

los procesos físico-químicos y bioquímicos de la descomposición, es 

promovida por el agua pluvial sobre la materia depositada (Kiss y 

Encarnación, 2006).  

La presencia de lixiviados, además, de los malos olores dada la generación 

de gases tóxicos procedentes de sitios de disposición final como son los 

rellenos sanitarios, puede traer consigo afectación hacia los suelos 

agrícolas o forestales donde altera el crecimiento de las especies, así como 

la disminución de la productividad del propio suelo; y en algunos casos, 

contaminación de las aguas superficiales ante posibles cercanías (Colomer 

et al., 2013). 

La gestión de residuos sólidos urbanos, por lo general, es una 

responsabilidad de los gobiernos locales y donde en múltiples casos, dado 

los costos de asignación bajo sobre los presupuestos, esta actividad no se 

muestra con total eficiencia (Hoornweg y Bhada, 2012). Para una 

adecuada gestión de residuos sólidos urbanos se requiere, personal 

altamente capacitado, disponibilidad operativa presupuestaria, programas 
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sostenibles de gestión, intercambio comunicacional entre municipios y 

comunidades entre otros aspectos (Bernache, 2014).  

Los debates y posibles acuerdos sobre la relación del crecimiento 

económico y efectos ambientales fueron establecidos en la agenda global 

durante los primeros años de la década del setenta donde se discutía con 

relación al concepto de eco-desarrollo; y luego en los años ´80, debido a 

las crisis económicas como ambientales a nivel mundial, todo el debate 

entonces se orientó hacia los objetivos de un desarrollo en forma 

sustentable (Bernache, 2011b; Urquidi, 2018b).  

Para la gestión de los residuos, había que combinar las dos visiones 

temporales de desarrollo sustentable; primero, la de corto y mediano plazo, 

caracterizada por reciclar para disminuir las cantidades posibles a llegar 

hasta los sitios de disposición final y la segunda, a largo plazo que persigue 

reducir la producción de residuos y la transformación de los hábitos de 

consumo de la población (Bernache, 2012).  

Por lo general, sobre el tema de residuos sólidos ha existido diversos 

enfoques de estudios donde pueden mencionar los relacionados a su ciclo 

de vida (Güereca et al., 2015; Stamou y Antizar, 2016), metodología y 

tecnología para su aprovechamiento (Korai, Mahar, & Uqaili, 2016), 

caracterización en las propias localidades evaluación de impactos 

ambientales de contaminantes generados por los residuos (Gallego et al., 

2016; Zhang et al., 2011) y análisis de estrategias sobre los escenarios para 

la gestión de los residuos sólidos urbanos (Potdar et al., 2016; Wilson 

et al., 2015).  

Convencionalmente, la evaluación del riesgo de lixiviados en vertederos 

se basa en la identificación de contaminantes individuales a través de 

análisis químicos. Sin embargo, los análisis químicos pueden determinar 

la presencia de un conjunto de contaminantes presentes. Pero en muchos 

casos la mayor parte de los contaminantes tóxicos permanecen sin ser 

detectados. La razón principal de esto es su ocurrencia en bajas 

concentraciones o polaridad y conduce a subestimar la toxicidad de los 

lixiviados de rellenos sanitarios (Thomas et al., 2009).  
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Además, los análisis químicos no revelan las interacciones complejas entre 

los contaminantes. En comparación con el enfoque de análisis químico, un 

enfoque de bioensayo es ventajoso ya que integra los efectos biológicos de 

todos los compuestos presentes, teniendo en cuenta factores como la 

biodisponibilidad, el sinergismo o el antagonismo (Farré y Barceló, 2003).  

Por lo tanto, el uso de bioensayos como herramientas de detección para 

caracterizar contaminantes en una variedad de matrices ambientales como 

los lixiviados en vertederos se ha convertido en una herramienta popular y 

poderosa en el campo de la toxicología ambiental (Wilke, Riepert, Koch, 

& Kühne, 2008). 

La evaluación toxicológica de los lixiviados de vertederos tanto tratados 

como no tratados, es esencial para examinar el impacto del lixiviado 

descargado en el medio ambiente. La reducción de la toxicidad del 

lixiviado tratado ayuda a evaluar la eficacia de la estrategia de remediación 

(Ganey y Boyd, 2005). 

A nivel internacional, los rellenos sanitarios ya es un problema ambiental 

debido a la toxicidad que generan sobre las diferentes matrices como las 

aguas, el suelo y el aire. Sin embargo, los estudios para conocer sus 

posibles efectos no deseados, han sido limitados, pues la citotoxicidad y 

genotoxicidad entre otros, resulta desconocida. Es por ello que el uso con 

determinados modelos de experimentación, resultan necesario para su 

conformación. En un estudio realizado en Rio dos Sinos, Sur de Brasil 

sobre eliminación de la toxicidad del lixiviado del vertedero por 

procesamiento híbrido del proceso de oxidación avanzado y adsorción se 

utilizó, por ejemplo, Allium cepa, (Klauck et al., 2017). 

 En otro estudio realizado en Malasia y referido a la evaluación de la 

identificación de la toxicidad del lixiviado de rellenos sanitarios fueron 

utilizados peces, gambas y semillas de plantas. En este estudio, fue 

revelándose los efectos no deseados por la presencia de determinados 

compuestos como fueron posiblemente ácidos orgánicos, algunos 

oxidantes, así como compuestos orgánicos no polares (Budi et al., 2016), 

que, por lo general, siempre están presentes en los rellenos sanitarios. 
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En el Reino Unido, fue realizado un estudio sobre eliminación de metales 

tóxicos durante el tratamiento biológico de los lixiviados de vertederos 

donde se proporcionó evidencia adicional de que muchos metales trazas 

están presentes no en forma iónica, sino como complejos orgánicos; esto 

hace probable que su eliminación, a niveles bajos sea más difícil y costosa 

(Robinson, 2017).  

Asimismo, ha sido señalado en otro estudio realizado en la República del 

Congo sobre lixiviado que drenan del relleno sanitario municipal 

controlado: Caracterización geoquímica detallada y pruebas de toxicidad 

fue mencionado que, los lixiviados de vertederos no deben desecharse en 

el medio ambiente (suelo o agua superficial) sin tratamiento previo 

(Mavakala et al., 2016) y donde se observa, a nivel nacional de la 

República del Perú, que en los vertederos o rellenos sanitarios, no existe 

una clasificación sobre la disposición final de residuos, pues estudios e 

investigaciones están basadas sobre pequeños valores de uso con relación 

a lo que se dispone como por ejemplo; investigación experimental de la 

Vieira peruana utilizada como agregado fino en hormigón (Varhen et al., 

2017) o la adopción y disposición de ordenadores nuevos y usados en 

Lima, Perú donde los vertederos representan el destino final sin considerar 

su reutilización u otro tipo de almacén (Kahhat y Williams, 2010). 

Finalmente, este tipo de práctica, genera de la misma forma, toxicidades 

ambientales. 

1.2 Antecedentes 

Los suelos son sistemas complejos y dinámicos donde constituyen un componente 

esencial del planeta, pues cumple diversas funciones para la vida humana y sus relaciones 

sociales. El suelo es un componente imprescindible de la naturaleza, el cual está 

constituido por minerales, aire, agua, materia orgánica, macro, meso y microrganismos, 

los cuales al interactuar, cumplen funciones bióticas como abióticas (Blum, 2005; Bone 

et al., 2010; Soil Survey Staff - NRCS/USDA, 2014), ya que el suelo es parte esencial de 

los ciclos biogeoquímicos donde hay distribución, transporte, almacenamiento y 

transformación de materiales y energía, los cuales son necesarios para la vida en el planeta 

(Van Miegroet y Johnson, 2009).  
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La importancia del suelo como componente ambiental esencial para el desarrollo de las 

sociedades, así como su contribución a la reproducción y regulación de los ecosistemas, 

no se puede negar, aunque su valoración social, radica sobre lo que representa en términos 

de propiedad (Burbano, 2010). 

Si bien es cierto que la degradación ambiental de los suelos ha sido referida a su 

disminución como capacidad de producción o de cumplir con sus funciones ambientales 

(Lal et al., 2012), las actividades industriales, mineras y urbanas insostenibles que 

generan residuos sólidos, líquidos o gaseosos, ocasionan alta peligrosidad.  

El inadecuado manejo de residuos orgánicos provenientes de la producción animal 

(ganadería, porcicultura, avicultura, entre otros) o de rellenos sanitarios, puede generar 

problemas de contaminación de suelos (FAO, 2007).  

En el Perú, la contaminación por residuos sólidos alcanza niveles alarmantes a nivel 

nacional y se explica por factores tales como el crecimiento de la población (con hábitos 

de consumo inadecuados y educación ambiental precaria), procesos migratorios 

desordenados, flujos comerciales insostenibles y mal manejo de los residuos por la 

mayoría de las municipalidades (Rengifo et al., 2016).  

Hasta final del año 2009, el 77.5 % de los residuos que se generan en el ámbito nacional 

eran dispuestos en calles, botaderos públicos, cursos de agua superficiales o áreas 

costeras, o bien se segregaban de manera clandestina, lo que generaba contaminación 

ambiental del suelo y agua (MINAM, 2012), aunque en la actualidad, estas malas 

prácticas se mantienen en todos los departamentos a nivel nacional. 

Nabavi et al. (2017) en su estudio realizado sobre el pronóstico del uso de energía e 

impactos ambientales para el sistema de reciclaje de la gestión de residuos sólidos 

municipales se encontró, que la toxicidad generada en los sitios de disposición final, es 

causada por el aumento de sustancias y compuestos indeseables con relación a la falta de 

eliminación de los desechos, siendo el sistema de transporte la razón medular sobre la 

gestión. 

Schreck y Wagner (2017) consideran que, la gestión de los residuos sólidos y quizás esto 

podría ser vista como una acción para la mitigación ambiental, está sobre un área análisis 

empírica, es decir, recoger datos que sean suficientes con relación a sectores generadores 

de residuos, lo cual podrían utilizarse para dimensionar las políticas públicas y lograr 
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determinadas ganancias de bienestar social que puedan ser acordadas donde la recogida 

de datos podrían ser transversales (medir o simular el comportamiento del mercado, a 

través de muchos agentes en un período de tiempo determinado), series temporales 

(centradas en un agente durante varios períodos de tiempo) o ambas (centradas en 

múltiples agentes a través de múltiples períodos de tiempo en un análisis de panel). 

Las razones ambientales y su debate, ha tenido visibilidad después de la Conferencia de 

las Naciones Unidas sobre el Medio Ambiente y el Desarrollo celebrada en Río de 

Janeiro-Brasil en 1992 y donde se debatió sobre los impactos que el desarrollo 

¨supuestamente genera¨ pero que efectos de igual modo, causa sobre los ecosistemas y la 

salud de la población de manera que, la búsqueda de mecanismos para mitigar todo tipo 

de presión social que perjudique al medio ambiente, fue y sigue siendo un gran desafío 

(Gouveia, 2012) donde uno de los recursos naturales más afectados, es el suelo 

perteneciente a las zonas urbanas. 

Los suelos de las zonas urbanas, están compuestos por diversos materiales de origen tanto 

natural como artificial y donde la acumulación antropogénica sobre la superficie natural 

forma estrato específico definido en la literatura como capas culturales (Sándor y Szabó, 

2014; Shaw et al., 2010). La discontinuidad litológica suelo (LDS) se caracteriza por la 

aparición de cambios de contraste en las clases de textura, composición mineralógica de 

los horizontes o capas individuales de diferentes edades (Waroszewski et al., 2018).  

La LDS constituye una estimable fuente de información de tipo valiosa, no sólo sobre las 

escalas temporales de la propia formación del suelo, además, sobre la dirección de la 

pedogénesis (Waroszewski et al., 2021). 

Finalmente, todo depósito expuesto y con carácter acumulativo sobre los suelos, es 

valorado como contaminante y por ende, deberá tratarse en su condición de archivos 

naturales de manera que, los suelos pueden ser vistos en su condición de geo-archivos, 

donde muchos estudios en suelos correspondientes a zonas o áreas urbanas han mostrado, 

contener contaminantes por ejemplo; metales pesados (Birch et al., 2011). 

La contaminación con metales pesados como resultado de la actividad humana ha tenido 

lugar en cada etapa de la formación del suelo urbano (Sándor y Szabó, 2014), pero este 

contenido de metales también puede estar influenciado por la presencia y cantidad de 
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materia orgánica (Lehmann y Stahr, 2007) o proceder de lixiviados generados por 

rellenos sanitarios (Masao et al., 2016). 

Los cambios de estilo de vida, modo de producción y consumo de la población, ha estado 

enmarcado sobre el desarrollo económico, crecimiento demográfico, urbanización y la 

revolución tecnológica donde los residuos sólidos (RS) tanto en cantidad como 

diferenciación, han sido parte de los resultados directos de estos procesos sobre todo, en 

las grandes ciudades y centros urbanos, siendo muchos de ellos de origen sintético, 

representando serios problemas a la salud humana y los ecosistemas (Ferreira y dos 

Anjos, 2001). 

En las próximas décadas se espera, que los RS sean duplicados debido al crecimiento de 

la población, creciente urbanización, desarrollo social y económico de los países de 

ingresos bajos y medianos (Karak et al., 2012).  

La proporción de residuos sólidos domésticos representa el 62% del total de los RS. Por 

lo tanto, es necesario utilizar métodos que podrían conducir a una reducción de las 

emisiones. Además, dado que las actividades municipales producen la mayor cantidad de 

Residuos en todo el mundo, existen varias actividades que podrían utilizarse para hacer 

frente a estos (Leme et al., 2014).  

El reciclaje de residuos municipales es una de estas actividades que deben ser realizadas 

por los municipios, donde el mismo de manera efectiva, puede permitir la recuperación 

de materiales reciclables valiosos y puede disminuir el impacto ambiental negativo 

(Gundupalli et al., 2017).  

Un sistema integrado de gestión de residuos es uno de los principales retos para el 

desarrollo sostenible. La Gestión Integrada de Residuos Sólidos (GIRS), representa un 

enfoque contemporáneo y sistemático de la gestión de residuos sólidos. La Agencia de 

Protección Ambiental de los Estados Unidos (EPA) define la GIRS: como un sistema 

completo de reducción, recolección, compostaje, reciclado y eliminación de desechos 

(Alqader y Hamad, 2012). 

La eliminación de residuos sólidos urbanos en vertederos está atrayendo mucha atención 

debido al impacto claramente negativo en el medio ambiente derivado de su manejo 

inadecuado. Los impactos incluyen el deterioro del paisaje, producción de polvo y 

lixiviados y las emisiones de gases contaminantes (Palmiotto et al., 2014). Sin embargo, 
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los GIRS pueden ser vistos como una fuente de energía doméstica ampliamente 

disponible, debido a su importante contenido energético ya su producción continua. 

1.2.1 Botadero sanitario: análisis físico-químicos en suelos agrícolas 

La excavación de vertederos inseguros permite la prevención de riesgos 

ambientales y, por ende, están diseñados para la recuperación de recursos sin 

afectar su calidad fisico-qumica (Krook et al., 2012). Sin embargo, dentro de los 

graves problemas está la movilización de grandes volúmenes de tierras afectando 

la integridad del suelo (Jani et al., 2016) donde sus características en función a las 

funciones de las capas se ven imitadas (Burlakovs et al., 2021; Kaartinen et al., 

2013) y, por tanto, aumentan la probabilidad de riesgo cuando no se realizan 

estudios inmediatos para reconocer la contaminación que podría generarse 

(Brandstätter et al., 2014; Kaczala et al., 2017).  

Si bien es cierto que, los vertederos municipales en todo el mundo consisten 

principalmente de suelo (Krook et al., 2012; Parrodi et al., 2018), resultan 

limitados comparar, cuál es la calidad de los parámetros físico-químicos una vez 

que se hayan impactados. 

Con el fin de minimizar el riesgo de eliminación de desechos al medio ambiente, 

se supone que cada vertedero de desechos debe tener un sistema eficaz de sellado 

y drenaje. El sistema de sellado evita la penetración del agua de lluvia en el 

vertedero y lixiviado en el ambiente, pero también asegura que el lixiviado no 

permanezca en el cuerpo del vertedero (Kurniawan et al., 2006). 

El lixiviado se transporta, a través de sistemas de canales cerrados a piscinas y 

pueden seguir utilizándose en varios los procesos tecnológicos del relleno 

sanitario o se tratan en la planta de tratamiento de aguas residuales antes de ser 

liberados al alcantarillado y con ello, se garantiza que los parámetros físico-

químicos de calidad de los suelos se mantengan en valores aceptables (Brennan 

et al., 2016).  

Sin embargo, durante la purificación no siempre es posible eliminar todo 

contaminantes del lixiviado (Osaki et al., 2006), por lo que aún representan un 

peligro potencial para los humanos y el medio ambiente (calidad de los suelos), 

ya que la descomposición de la materia orgánica e inorgánica, además, del 
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enjuagado de los residuos sólidos depositado en el vertedero resulta acelerada 

(Kjeldsen et al., 2002).  

Precisamente, el lixiviado resultante (degradación de la materia orgánica, la 

generación de gas de vertedero, el desarrollo de la temperatura y la edad del 

vertedero que influye en las propiedades de los lixiviados), es quien perjudica las 

propiedades físico-químicas de los suelos (Rapti y Vaccaro, 2006). Es por ello 

que, la variación de las propiedades físico-químicas en los suelos adyacentes a los 

vertederos se debe a la composición de los lixiviados (Aygun et al., 2018; Gupta 

y Rajamani, 2015; Renou et al., 2008; Thomas et al., 2009b). 

1.2.2 Movilidad y persistencia ambiental del plomo en suelos agrícolas 

Los metales son persistentes, es decir, no pueden ser creados o degradados 

mediante procesos biológicos ni de forma antropogénica. Una vez que han entrado 

en los ecosistemas, se transforman a través de procesos biogeoquímicos y se 

distribuyen entre varias especies con distintas características físico-químicas, por 

ejemplo: material particulado (>0.45 µm), coloidal (1 nm-0.45 µm) y especies 

disueltas (=1 nm) (Martorell, 2010). 

Los metales pesados están presentes naturalmente en los suelos, pero se ha 

comprobado que en los últimos años se ha venido presentando una acumulación 

antropogénica por diversas actividades de tipo industrial, agrícola y mala 

disposición de residuos sólidos (García, 2000; Giuffré et al., 2005).  

Dentro de los principales metales que son ampliamente contaminantes 

ambientales se encuentra el plomo (Pb), cadmio (Cd), cromo (Cr) y mercurio (Hg) 

(Reilly, 2003).  

Las concentraciones normales en el suelo no contaminado están entre 5 – 25 

mg/kg. En áreas contaminadas se pueden encontrar en el suelo concentraciones de 

hasta 8 g/kg. A distancias de 1 hasta 25 metros de las vías de tránsito más 

importantes, las concentraciones de plomo en los suelos pueden llegar hasta los 

2,000 mg/kg. Una vez que el plomo está disponible en el suelo, queda retenido en 

la fase orgánica de las capas superiores (2 cm – 5 cm) (Nolasco, 2001). 
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No todo el plomo del suelo presenta el mismo grado de movilidad o 

biodisponibilidad. La distribución química del plomo en el suelo depende del pH 

del suelo, de la mineralogía, de la textura, del contenido en materia orgánica, así 

como de la naturaleza de los compuestos de plomo contaminantes. Ruby et al. 

(1996) mostraron que las diferencias encontradas en la bioaccesibilidad del plomo 

en humanos y animales están relacionadas con la especiación química del plomo 

en los suelos y en los materiales residuales a los que los sujetos fueron expuestos. 

En la mayoría de los suelos de los entornos rurales y urbanos se pueden acumular 

uno o más metales pesados por encima de los valores definidos, con 

concentraciones suficientemente altas como para causar riesgos a la salud 

humana, plantas, animales, ecosistemas, u otros medios de comunicación. Los 

metales pesados se vuelven esencialmente contaminantes en los ambientes de 

suelos debido a D’Amore et al. (2005): 

a) Sus tasas de generación a través de los ciclos artificiales son más rápidos en 

relación con los naturales 

b) Las concentraciones de los metales en los productos desechados son 

relativamente altos en comparación con aquellos en el medio receptor, y  

c) La forma química (especies) en la que un metal se encuentra en el sistema 

ambiental receptor puede hacerlo más biodisponible 
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CAPÍTULO II 

PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA 

2.1 Identificación del problema 

Una de las principales dificultades que genera el crecimiento urbano en las sociedades 

resulta la disposición final con poca tecnología de tratamiento de los residuos sólidos 

urbanos (Bernache, 2014; Bustos, 2009; Potter y Elaine, 2006) y entre ellos destacan los 

clasificados como orgánicos quienes ocupan el mayor volumen en los rellenos sanitarios 

(Madurwar et al., 2013; Pappu et al., 2007; Perez, 2010; Valdés et al., 2000). 

Ante la poca eficiencia de políticas ambientales relacionadas con el tratamiento de los 

residuos sólidos municipales (Hincapié y Aguja, 2003), la construcción de los rellenos 

sanitarios, no cumplen su funcionamiento sostenible (Raut et al., 2011) trayendo consigo, 

deterioro en el bienestar social y económico en las poblaciones aledañas a los rellenos 

sanitarios (Louro, 2013).  

Si bien es cierto que algunos productos generados de los rellenos sanitarios como el 

biogás, es aprovechado con diversos fines (da Silva et al., 2019; Karak et al., 2012; Mora 

et al., 2015) pero los lixiviados que se producen ocasionan contaminación (Ay et al. 2010) 

donde no solo se modifica la materia orgánica y el pH del suelo (Gil et al., 2012), también 

la disponibilidad de los metales pesados (Dixit et al., 2015), y entre ellos el plomo 

(Nordberg et al., 2009) significan un desequilibrio irreparable sobre las propiedades 

funcionales edafológicas en los suelos agrícolas (Calderón et al., 2003; Qadir y Malik, 

2011), de modo que, el costo ambiental presente a considerarse como razón de 

sostenibilidad puede ser elevado. 
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2.2 Enunciados del problema 

2.2.1 Problema general 

¿Cómo es la propiedad físico-química, plomo asimilable y el valor ambiental en 

suelo agrícola por exposición al botadero de Quitasol, Abancay-Apurímac? 

2.2.2 Problemas específicos 

 ¿Qué propiedades físico-químicas podrían evaluarse en el suelo agrícola? 

 ¿Cómo parámetros podrían indicar la asimilación del plomo en el suelo 

agrícola? 

 ¿Cuál podría ser el valor ambiental sostenible del suelo agrícola? 

2.3 Justificación  

El proyecto de investigación permitió conocer, la sostenibilidad ambiental del suelo 

agrícola adyacente al botadero de residuos sólidos de Quitasol, pues el vertimiento 

inadecuado de los residuos sólidos que se producen, constituye un serio problema de salud 

a la población residente (Munyai y Nunu, 2020), ya que se describe en la literatura 

científica que la proximidad a los desechos con tratamiento ineficiente, ocasiona 

enfermedades respiratorias, mayor riesgo de cáncer, bajo peso al nacimiento y anomalías 

congénitas entre otras (Mattiello et al., 2013; Ncube et al., 2017). De igual modo, se 

produce contaminación del aire y luego, existe afectación a los cultivos cuando se 

depositan partículas en su superficie como son los metales pesados (Das et al., 2018; 

Wang et al., 2017; Wiedinmyer et al., 2014).  

Ante el reconocimiento sobre la conservación de las propiedades del tipo del suelo 

agrícola, existe la relevancia social, si se permite las actividades agrícolas seguras, pues 

uno de los grandes problemas en los sitios de depósitos finales es la presencia combinada 

de los residuos sólidos urbanos con los desechos electrónicos (Grant y Oteng, 2021; 

Oduro et al., 2019), y estos contribuyen de manera significativa al cambio climático, pues 

a largo plazo se liberan gases de efecto invernadero que también, perjudican a la salud 

comunitaria (Premakumara et al., 2018). 

La investigación presentó como alcance, la disponibilidad de recursos materiales, 

financieros y humanos permitiéndose ejecutar las acciones que se declararon en el plan 
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de diseño metodológico, según el tiempo asignado. De igual modo, tuvo todo el juicio de 

valor ético, ya que se sostuvo en la caracterización del suelo agrícola, el cual se observó 

en estado de impacto ante el botadero de residuos sólidos que se encuentra en la 

Comunidad Campesina Quitasol, Abancay-Apurímac.  

2.4 Objetivos 

2.4.1 Objetivo general 

Evaluar propiedades físico-químicas, plomo asimilable y valor ambiental del 

suelo agrícola ante exposición al botadero de Quitasol en Abancay, Apurímac. 

2.4.2 Objetivos específicos 

 Comparar la materia orgánica y el pH del suelo agrícola. 

 Determinar el plomo asimilable en el suelo agrícola. 

 Demostrar el costo ambiental sostenible relativo del suelo agrícola. 

2.5 Hipótesis 

2.5.1 Hipótesis general 

Si existe variación de las propiedades físico-químicas, plomo asimilable y en el 

valor ambiental del suelo agrícola, entonces existe exposición al botadero de 

Quitasol, Abancay-Apurímac. 

2.5.2 Hipótesis específicas 

 La variación de la materia orgánica y el pH influyen en la productividad del 

suelo agrícola.  

 La acumulación del plomo en el suelo agrícola afecta en la productividad. 

 La variación de la materia orgánica y el pH como la acumulación del plomo 

influyen en la estimación del costo ambiental sostenible del suelo agrícola. 
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CAPÍTULO III 

 MATERIALES Y MÉTODOS 

3.1 Lugar de estudios 

El estudio se realizó en el suelo agrícola y cercano al botadero de Quitasol, Provincia de 

Abancay, Región de Apurímac-Perú, a una altitud de 2159 m.s.n.m.  y coordenadas en 

UTM: E 72.55.40, N 84.13.39.00 / de acuerdo al datum WGS-84 (figura 1). 

 
Figura 1. Imagen satelital / botadero de residuos sólidos Quitasol, Abancay-Perú. 

3.2 Población 

Durante los periodos de lluvia y seca se analizó, el suelo agrícola cercano al botadero de 

residuos sólidos de Quitasol y mediante un muestreo no probabilístico por conveniencia 

se extrajo muestras de suelo. (anexo 1). 



30 

  

3.3 Muestra 

Mediante un muestreador de tipo manual se seleccionó, tres puntos de exposición desde 

la capa arable (anexo 2), y se extrajo muestras del suelo agrícola a dos profundidades (0-

10 cm y 15-30 cm), según lo indicado por (Aquino et al., 1989), pues se sustenta ante la 

presencia de los sistemas radiculares de las plantas.  

El total de muestra a analizar fueron tres, las cuales procedieron de un pool, a partir de 

tres sub-muestras que conformaron una sola muestra representativa o compuesta de cada 

punto de muestreo. 

Luego, las muestras se depositaron en bolsas de polietileno previa identificación (P1, P2 

y P3), homogenizándose para obtener, 1 kilogramo (Aquino et al., 1989), y enviadas al 

Laboratorio Acreditado Envirotest S.A.C. (Lima, Perú) donde se realizó el análisis. 

3.4 Método de investigación 

3.4.1 Determinación de la materia orgánica en el suelo agrícola 

La materia orgánica se evaluó, mediante el método de Walkley-Black donde se 

consideró un estado de humedad con factor igual a 1.72 pudiendo asumirse que, 

el 58 % de la materia orgánica del suelo fue carbono orgánico. En el Laboratorio 

Acreditado Envirotest S.A.C. se siguió el siguiente procedimiento de análisis para 

su determinación:   

a) Se pesó 1.0 g de muestra de suelo y depositó a un Erlenmeyer de 500 ml. 

b) Se añadió 20 ml de K2Cr2O7 (1N) cubriendo toda la muestra sin salpicaduras. 

c) Se añadió con probeta 20 ml de ácido sulfúrico concentrado. 

d) Se agitó y dejó reposar durante 30 min.  

e) Se añadió 200 ml de agua destilada, se agitó y se dejó reposar durante 1 hora. 

f) Se filtró la suspensión y cercioró no presentar turbidez el filtrado (re-filtre si 

es necesario). 

g) Se leyó en espectrofotómetro a una  = 590 nm utilizando el patrón 0.00 para 

el ajuste del equipo: M.O (%) = (A x 100 x 1.72) / (m x P).  
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Donde 

- m = Pendiente (m = y / x) 

- y = Valor de la absorbancia 

- x = Valor de la concentración de carbono (%) 

- A = Absorbancia 

- P = Peso de la muestra en gramos 

- 1.72 = Factor de conversión del C a MO (1/ 0.58) 

Los resultados fueron comparados con la Norma Oficial Mexicana NOM-021-

RECNAT-2000 debido a que, en el Perú la norma regulatoria identificada por el 

Decreto Supremo No. 011-2017 MINAM. Estándares de Calidad para Suelo, no 

menciona el valor clasificado de la materia orgánica. 

3.4.2 Determinación del pH en el suelo agrícola 

Mediante el uso del instrumento Hanna HI 9828 se midió el pH en el Laboratorio 

Acreditado Envirotest S.A.C. y para ello se siguió el siguiente procedimiento:  

a) Se pesó 10 gramos de suelo y se añadió 25 ml de agua destilada.  

b) Se agitó vigorosamente con agitador magnético durante 5 minutos.  

c) Se dejó reposar durante 30 minutos para equilibrar la solución. 

d) Finalmente, se agitó las muestras antes de tomar la lectura en condiciones de 

laboratorio. 

Los resultados fueron comparados con la Norma Oficial Mexicana NOM-021-

RECNAT-2000 debido a que, en el Perú la norma regulatoria identificada por el 

Decreto Supremo No. 011-2017 MINAM. Estándares de Calidad para Suelo, no 

menciona el valor clasificado para el pH. 
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3.4.3 Determinación de plomo asimilable en el suelo agrícola 

En el Laboratorio Acreditado Envirotest S.A.C. se midió la concentración del 

plomo asimilable mediante el siguiente procedimiento:  

a) Se pesó 5 gramos de esta matriz ambiental, donde se le añadió 50 ml de HCl 

(1N), centrifugándose luego a 3000 r.p.m. y se filtró.  

b) La cuantificó mediante la técnica de espectrometría de plasma inductivamente 

acoplado con vista axial (ICP-AES), la cual es una de las más utilizadas para 

la determinación de analitos ambientales debido al alto grado de 

automatización que ofrece, así como a su buena sensibilidad, reproducibilidad 

y rapidez de trabajo (Gonzalvez et al., 2009). Dicha cuantificación se realizó 

en el Laboratorio Acreditado Envirotest S.A.C. (anexo 3). 

Los resultados fueron comparados con el límite máximo permisible declarado por 

el Decreto Supremo No. 011-2017 MINAM. Estándares de Calidad para Suelo. 

3.4.4 Determinación del costo ambiental sostenible relativo en el suelo 

agrícola  

Ante la inexistencia de una expresión matemática del valor ambiental referida a 

parámetros físico-químicos del suelo agrícola, entonces se utilizó la fórmula del 

costo ambiental sostenible relativo reportada por (Argota et al., 2017) donde se 

expresa lo siguiente: 

RESCO = Σ𝑖
nCOA/Σ𝑖

𝑛CONP ∣ 

 RESCO = costo ambiental sostenible relativo* 

    COA  = costo de evaluación (condición sobre cumplimiento de 

parámetros físico-químicos y metal seleccionado) 

 CONP = costo de prevención normativo (número de parámetros físico-

químicos y metal medido) 

 i) observación inicial y n) observación final 
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* Sostenible relativo se indica, por determinación sobre algunos parámetros, la 

precisión analítica del instrumento y el costo de análisis según el número de 

muestra. 

Mediante la fórmula señalada puede conocerse la sostenibilidad del recurso suelo 

agrícola de acuerdo, al cumplimiento de parámetros (COA) obteniéndose un 

cociente, según el tipo de categorías (Tablas 1 y 2).  

La aplicación del RESCO, fue para el período de lluvia debido a la mayor 

descomposición de la materia orgánica y la generación de lixiviados. Igualmente 

para el periodo seco con la finalidad comparar los resultados de los dos periodos. 

Tabla 1 

Criterio de puntuación / costo ambiental sostenible relativo. 

Criterio Puntuación  

cumple el valor establecido por la norma regulatoria utilizada 1 

no cumple el valor establecido por la norma regulatoria utilizada 0 

 

Tabla 2 

Categorías del costo ambiental sostenible relativo / intervalo. 

Categoría de sostenibilidad relativa Intervalo 

Recurso sostenible relativo 1.0 

Recurso moderadamente sostenible relativo 0.85 – 0.99 

Recurso ligeramente sostenible relativo 0.6 – 0.84 

Recurso poco sostenible relativo 0.41 – 0.59 

Recurso no sostenible relativo 0.0 – 0.4 

 

3.4.4.1 Categorías de sostenibilidad relativa. 

a) Recurso sostenible relativo: uso del recurso con muy baja probabilidad 

de daños ambientales y para la salud pública por transferencia.  

b) Recurso moderadamente sostenible relativo: uso del recurso con baja 

probabilidad de daños ambientales y para la salud pública por 

transferencia donde se genera cambios muy puntuales. 
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c) Recurso ligeramente sostenible relativo: uso del recurso con 

probabilidad de daños ambientales y para la salud pública por 

transferencia donde se genera cambios no puntuales.  

d) Recurso poco sostenible relativo: uso del recurso con elevada 

probabilidad de daños ambientales y para la salud pública por 

transferencia que generan determinadas pérdidas.   

e) Recurso no sostenible relativo: uso del recurso con muy elevada 

probabilidad de daños ambientales y para la salud pública por 

transferencia que resultan invalidantes. 

3.5 Descripción detallada de métodos por objetivos específicos 

3.5.1 Descripción del método Walkley Black para la materia orgánica. 

El método consiste en una oxidación de forma incompleta del carbono orgánico 

ante la reacción sobre determinada cantidad con dicromato de potasio, el cual 

interviene como agente oxidante según el exceso de ácido sulfúrico concentrado. 

El resultado de la mezcla sulfo-crómica facilita una temperatura óptima para 

oxidar el carbono orgánico que está contenido en la muestra de suelo. Luego, el 

exceso de dicromato de potasio se valora mediante una solución de sulfato ferroso 

amónico hexahidratado. El dicromato de potasio reducido es equivalente al 

carbono orgánico que existe en la muestra de suelo. La indicación del resultado 

en porcentaje de materia orgánica se multiplica por un determinado factor de 

corrección, ya que la combustión del carbono es incompleta. 

3.5.1.1 Descripción del uso de reactivos, materiales, equipos.  

a) Reactivos: dicromato de potasio, ácido sulfúrico concentrado, ácido 

fosfórico, sulfato ferroso amónico, sulfato de plata, fluoruro de sodio, 

di-fenilamina, agua destilada 

b) Materiales balones de aforo (1000 ml), vasos de precipitación (250 

ml), varilla de vidrio, botellas ámbar de vidrio (1000 ml), tamices 

ASTM (4, 8, 12, 20, 40), erlenmeyer (250 ml), pipetas (5 y 10 ml) 

bureta, probeta de vidrio (50 ml), gotero soporte universal, papel de 

filtro 
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c) Equipos: balanza analítica, agitador magnético, cronómetro digital 

campana extractora de gases, espectrofotómetro 

3.5.2 Descripción del pH en el suelo agrícola.  

Se considera la presencia de electrodos de antimonio que permite la determinación 

del pH en tiempo real. Los electrodos de antimonio se calibran antes y después de 

la determinación de pH en campo usando soluciones tampón estándar de pH 4 y 

7. La medición electroquímica de la concentración efectiva de iones H+ se realiza 

mediante la inmersión de electrodos en la proporción de 1:2.5 y KCl (1N). 

3.5.2.1 Descripción del uso de reactivos, materiales, equipos.  

a) Reactivos: soluciones buffer pH 4-7, agua destilada 

b) Materiales: vasos de precipitación (250 ml), botellas ámbar de vidrio 

(1000 ml), pipetas (5 y 10 ml), agitador magnético 

c) Equipos: agitador magnético, instrumento Hanna HI 9828 

3.5.3 Descripción del plomo en el suelo agrícola.  

Se considera la analítica por digestión ácida donde previamente se seca la muestra 

de suelo y se le adiciona una mezcla de ácido perclórico, ácido sulfúrico y ácido 

nítrico. Luego la muestra se calienta con añadidura de ácido nítrico concentrado 

hasta la obtención de sales húmedas. se cuantifica la lectura de concentración 

mediante espectrometría de plasma inductivamente acoplado con vista axial. 

3.5.3.1 Descripción del uso de reactivos, materiales, equipos.  

Reactivos: ácido perclórico, ácido clorhídrico, ácido nítrico, agua 

destilada 

Materiales: vasos de precipitación (250 ml), pipetas (5 y 10 ml)  

Equipos: balanza analítica, mufla, plancha de calentamiento, centrífuga, 

espectrómetro de plasma inductivamente acoplado con vista axial 
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3.5.4 Aplicación de prueba estadística inferencial. 

Se utilizó el programa estadístico profesional Statgraphics Centurion versión 18 

para el análisis de los datos que refieren a la materia orgánica, pH y plomo 

asimilable. La prueba de normalidad (distribución normal de Gauss) de las 

mediciones para cada una de las variables fue mediante el test de bondad de ajuste: 

distribución del estadístico Kolmogorov–Smirnov (contraste de hipótesis: [D = 

max | Fn(x) – Fo(x)|] (Fn(x) la función de distribución muestral y Fo(x) la función 

teórica o correspondiente a la población normal especificada en la hipótesis nula).  

Se comparó la diferencia de significancia entre las fuentes de variación según, los 

valores promedios de cada variable  Montgomery, 1991). Para diferenciar los 

promedios de grupos de tratamiento se utilizó, la prueba de contraste múltiple de 

rango de Bonferroni HSD. Los resultados se consideraron significativos a un nivel 

de confianza del 95% (p<0.05). 

c) Aplicación de prueba estadística inferencial. 

Se utilizó el programa estadístico profesional Statgraphics Centurion versión 18 

para el análisis de los datos. La prueba de normalidad (distribución normal de 

Gauss) de las mediciones para cada variable fue mediante el test de bondad de 

ajuste: distribución del estadístico Kolmogorov–Smirnov (contraste de hipótesis: 

[D = max | Fn(x) – Fo(x)|] (Fn(x) la función de distribución muestral y Fo(x) la 

función teórica o correspondiente a la población normal especificada en la 

hipótesis nula). Se comparó la diferencia de significancia entre las fuentes de 

variación según los valores promedios de cada variable en estudio (Montgomery, 

2004).  

Para diferenciar los promedios de grupos, se utilizó la prueba de contraste múltiple 

de rango mediante la prueba de Bonferroni HSD. Los resultados se consideraron 

significativos a un nivel de confianza del 95 % (p< 0.05). 

 

 

  



37 

  

 

 

 

 

 

CAPÍTULO IV 

 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

4.1 Evaluación de la materia orgánica y el pH del suelo agrícola 

La materia orgánica y el pH son dos de los principales parámetros que le confieren 

propiedades funcionales a la productividad del suelo (Meng et al., 2019). Se muestra, los 

valores de la materia orgánica y el pH para el período lluvia en los puntos de exposición 

del suelo agrícola cercano al botadero de residuos sólidos donde el porcentaje de la 

materia orgánica se encontró en las clases de muy baja, baja y media (Tabla 3) lo cual, se 

consideró, según este parámetro como un suelo agrícola poco productivo. En el caso del 

pH el suelo agrícola fue neutro. Asimismo, hubo diferencias estadísticamente 

significativas (p<0.05) para el porcentaje de la materia orgánica (F = 14647; p<0.00) entre 

los tres puntos de selección de las muestras (Tabla 4). 

Tabla 3 

Materia orgánica (%) y pH en el suelo agrícola (réplica I – período lluvia). 

Puntos de 

muestreo 
Materia orgánica pH 

1 1.69  7.05 

2 1.12  7.06 

3 0.30  7.26 

 

 

Referencia* 

Muy baja < 0.5 Fuertemente ácido < 5.0 

Baja  0.6-1.5 Moderadamente ácido 5.1-6.5 

Media  1.6-3.5 Neutro  6.6-7.3 

Alta  3.6-6.0 Medianamente alcalino 7.4-8.5 

Muy alta > 6.0 Fuertemente alcalino > 8.5 

Fuente: * Norma Oficial Mexicana NOM-021-RECNAT-2000 (anexo 4). 
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Tabla 4 

Pruebas de Múltiple Rangos (Bonferroni HSD). 

Punto de exposición Significancia 

1 A 

2        B 

3               c 

Leyenda: las letras, indican no homogeneidad entre los grupos. 

Sin embargo, en durante el período seco los porcentajes de la materia orgánica, 

aumentaron y el pH se halló en la escala medianamente alcalina (Tabla 5). 

Tabla 5 

Materia orgánica (%) y pH en el suelo agrícola (réplica II – período de seca). 

Puntos de 

muestreo 
Materia orgánica pH 

1 2.38  7.42 

2 1.85  7.69 

3 3.06  7.58 

 

 

Referencia* 

Muy baja < 0.5 Fuertemente ácido < 5.0 

Baja  0.6-1.5 Moderadamente ácido 5.1-6.5 

Media  1.6-3.5 Neutro  6.6-7.3 

Alta  3.6-6.0 Medianamente alcalino 7.4-8.5 

Muy alta > 6.0 Fuertemente alcalino > 8.5 

Fuente: * Norma Oficial Mexicana NOM-021-RECNAT-2000 (anexo 5). 

Durante un estudio que se realizó en Campeche (México) se observó, que el incremento 

de la materia orgánica de 3.6 % a 5.66 % mejoró de forma significativa, la edad de los 

árboles y el rendimiento de cultivos de mangos. Se observó que, la materia orgánica desde 

0 a 20 cm de profundidad fue aumentando en el tiempo para el cultivo de maíz y las 

hortalizas (Medina et al. 2017). En este proyecto de investigación, el mayor porcentaje 

de materia orgánica correspondió a 3.06 % y se puede describir como inferior al estudio 

de referencia lo que significaría que el rendimiento de toda siembra podrá ser demorada 

o improductiva. 

En La Habana (Cuba) se realizó un estudio sobre el carbono lábil como indicador de 

cambios en dos suelos donde se usó, diferentes concentraciones de carbono: 

226.14±43.99 y 546.72±36.31. Se observó variaciones y se menciona, que se relacionan 
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al tipo de suelo (Ginebra et al., 2015). En este proyecto de investigación, el carbono lábil 

no se midió, pero se supone que su contenido, quizás fue bajo ante la observación limitada 

del crecimiento sobre las plantaciones agrícolas y la vegetación. 

Asimismo, se realizó un estudio sobre las propiedades físicas del suelo en diferentes 

sistemas agrícolas en la provincia de Los Ríos (Ecuador) donde se midió, el porcentaje 

de materia orgánica en presencia de un bosque, maíz, cacao, pasto y palma aceitera. La 

materia orgánica se registró a seis intervalos de profundidades (0-0.1; 0.1-0.2; 0.2-0.3; 

0.3-0.4; 0.4-0.5 y 0.5-0.6). Se encontró, diferencias estadísticamente significativas en el 

cuarto y sexto nivel de profundidad donde los mayores porcentajes de la materia orgánica 

se midieron en la parte superficial y en presencia del suelo con pasto. El porcentaje de la 

materia orgánica varió entre 13.6 % y 25.0 % (Novillo et al., 2018). En este proyecto de 

investigación, el muestreo del suelo correspondió a la capa arable donde se corresponde 

con el mayor nivel de la materia orgánica, igualmente a lo descrito, pero no se observó 

rendimiento de cultivos e incluso, en el período de lluvia donde el porcentaje aumentó.  

Raison y Rab (2001) indican que, la materia orgánica es un componente fundamental en 

los procesos edáficos de modo que, cualquier variación produce efecto negativo hacia la 

productividad del suelo como sistema agrícola. El contenido bajo dificulta la formación 

de agregados y que se interpreta como refiere Alvarado et al. (2003), una disminución del 

flujo hídrico, aire y calor y quizás, esta información significó que la composición del 

suelo no sea la óptima para el rendimiento productivo agrícola.  

El contenido de materia orgánica en suelos agrícolas es el resultado del balance entre las 

adiciones de residuos orgánicos y su tasa de mineralización (Galvis, 2000; Volke et al., 

1993). Aunque, en este proyecto no se determinaron en el suelo agrícola condiciones de 

temperatura, humedad, contenido de elementos nutritivos, tipo y cantidad de coloides, 

condiciones de aireación del suelo y la composición de los residuos orgánicos, se 

considera que estos parámetros (Strahm y Harrison, 2008), afectan la productividad y es 

muy probable, que al menos uno de ellos, no fueran adecuados para corroborar la 

limitación productiva que se observó. 

Ante las condiciones aerobias favorables del suelo una fracción del carbono se mineraliza 

siendo acumulado como humus estable (Lefévre et al., 2017), lo cual, condiciona a la 

interacción de la fauna edáfica y, por ende; al metabolismo de las raíces de las plantas 

(Fortín et al., 1996). Cualquier carencia de partículas asociadas de arcilla e inestabilidad 
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química por compuestos altamente tóxicos pueden descomponer a la materia orgánica 

(Six et al., 2002), y si bien se observó presencia de materia orgánica, este porcentaje no 

se consideró bajo, influyendo en la productividad limitada del suelo.  

La biota representa una fracción participativa en la descomposición y transformación del 

suelo agrícola y esta se muestra a diferentes capas de perfil (Aguilera, 2000; Rosell, 

1999). En este proyecto no se determinó la fracción húmica estable (ácidos fúlvicos, 

ácidos húmicos y huminas) que le confiere estabilidad al suelo productivo (Aguilera, 

2000; Galantini, 2014), y de la misma manera, se probable que dicha fracción se 

encontrara en concentraciones bajas. En el caso de la fracción húmica constituyen el 

principal componente (aproximadamente el 50 %) de la materia orgánica (Hayes y Clapp, 

2001; Simpson et al., 2007), y dado que el valor fue bajo, puede extrapolarse que las 

sustancias húmicas en el suelo agrícola fueron de contenido bajo. 

Finalmente, las características del suelo agrícola les confiere determinadas propiedades 

funcionales ante su probable productividad y entre los parámetros se encuentra la materia 

orgánica (Colombo et al., 1998). Por muy favorables que sean las características del suelo, 

es evidente que la capacidad depuradora no es ilimitada donde el suelo no puede asimilar, 

inmovilizar, inactivar y degradar todos los contaminantes que recibe y por ello, en un 

determinado momento, cuando se superan los umbrales críticos, entonces se puede 

transferir los contaminantes a otros medios e incorporarlos en las cadenas tróficas. La 

combinación de la capacidad de retención del suelo, por un lado, y la entrada de productos 

químicos al mismo tiempo, determina el tipo de respuesta medioambiental. Una buena 

planificación ambiental debe considerar la capacidad de almacenaje del suelo y la entrada 

de productos químicos, ya que estos dos factores determinan el tipo de respuesta (García, 

2005). 

Es una necesidad combatir el hambre a nivel global, y para hacerlo se requiere el manejo 

de la composición de nutrientes enfatizándose la acumulación de materia orgánica(Bado 

y Bationo, 2018; de Valença et al., 2017), en caso contrario el impacto sobre los cultivos 

y luego, en el bienestar humano será preocupante (Barrett y Bevis, 2015), y uno de esos 

cultivos es el maíz, pues su rendimiento resultará más lento, cuando el ciclo de la materia 

orgánica es demorado (Cates y Ruark, 2017; Wood et al., 2016). 

Asimismo, otro de los parámetros influyentes a la calidad productiva y estable del suelo 

es el pH (Skujins, 1976), pues el mismo determina el potencial de oxidación–reducción 
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(García, 2005), textura y estructura (Lopez, 2005), la capacidad de intercambio catiónico 

(Brady, 2008), regula las actividades del suelo (Dick et al. 1988), además de la movilidad 

de los metales (García, 2005). En ocasiones, cuando el pH se encuentra en la clase neutra, 

puede tener consecuencias negativas para su valor de uso (Ramos y Zúñiga, 2008), y 

durante el período de lluvia para este proyecto de investigación, este parámetro se halló 

en tal rango. 

Durante un estudio que se realizó en Colombia sobre la relación entre el pH y la 

disponibilidad de nutrientes se observó, que cuando el pH se elevó de 5.5 a 6.0, entonces 

hubo que requerir la aplicación de materiales escalantes para disminuir los niveles de Al 

y Fe, pero sin afectar elementos esenciales como el N y K (Rosas et al., 2017). Para ambos 

periodos (lluvia y seca), los valores de pH estuvieron por encima del rango fuertemente 

ácido, aunque la mayor productividad se reconoce desde mediadamente alcalino. 

Otro estudio sobre la calidad del suelo agrícola en la ciudad de Tuxcacuesco, Jalisco 

(México) se observó, que los valores de pH en suelo se presentaron en un rango de 7.1 a 

8.5 (Medina et al., 2016). Se mencionó que, si bien fue aceptado este valor, se requirió 

modificar algunas prácticas para aumentar las concentraciones de N, P, K y la materia 

orgánica cuya finalidad fue mejorar la fertilidad del suelo como recurso. En este proyecto 

de investigación, hubo valores en la escala neutra lo que indica que la fertilidad del suelo 

se afecta e influye sobre la materia orgánica antes mencionada.   

Las variaciones de la materia orgánica y el pH del suelo modifican los procesos vitales 

para valorar toda productividad (Mujica, 1996), y en este proyecto fue preocupante que 

el porcentaje de la materia orgánica variara de un periodo a otro, reconocerse que sea 

significativo. Asimismo, considerar que el pH es un parámetro que condiciona la 

disponibilidad de elementos tóxicos como son los metales pesados, independientemente 

que se mayor preocupación ambiental sea cuando está en el rango fuerte y 

moderadamente ácido.  

La fertilidad y la calidad del suelo están vinculados a la productividad agrícola 

(Stockmann et al., 2015), donde el pH es un factor indispensable para determinar el uso 

del suelo (Wiesmeier et al., 2012). Independientemente, de patrones que son específicos 

en ciertos lugares relacionados con el pH, por lo general en casi todos es similar y muestra 

gran influencia sobre el contenido de carbono del suelo que está directamente asociada a 

la materia orgánica (Wiesmeier et al., 2019). En este estudio existió esa variabilidad de 
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rango de un período a otro, lo que pudo suponerse en correlación con el porcentaje de la 

materia orgánica.  

El pH mantiene una correlación generalmente negativa en condiciones naturales con el 

contenido de carbono orgánico total y que este se asociada al porcentaje de materia 

orgánica (Reisser et al., 2016). Cuando la materia orgánica está en descomposición, libera 

ácidos orgánicos, lo que conduce a valores de pH del suelo más bajos. En este estudio, el 

pH estuvo en el rango de la neutralidad para el periodo de lluvia y moderadamente 

alcalino durante el periodo de seca. Por el contrario, los valores de pH relativamente altos 

aceleran la descomposición del carbono orgánico del suelo, lo que resulta en una 

disminución de la capacidad de almacenamiento del carbono orgánico total (McGrath y 

Zhang, 2003) y, por ende; en sostenerse los nutrientes para su capacidad de intercambio 

catiónico (Fabian et al., 2014; Reisser et al., 2016). Como ejemplos, hemos elegido cuatro 

referencias con análisis estadístico cuantitativo sobre la relación entre ellas (Gebrehiwot 

et al., 2020; Wang et al., 2016). 

4.1. Evaluación del plomo asimilable en el suelo agrícola 

La Tabla 6, muestra las concentraciones de plomo en los puntos de muestreo 

seleccionados del botadero de residuos sólidos donde solo un valor superó el límite 

máximo permisible. Asimismo, hubo diferencias estadísticamente significativas (F = 

6766.41; p<0.00) entre los puntos de selección de las muestras (Tabla 7). Los puntos de 

muestreo se realizarón en el mes de enero en épocas más altas de las precipitaciones 

pluviales  

Tabla 6 

Concentración de Pb asimilable en suelo agrícola (mg.kg-1) / réplica I – período de 

lluvia. 

Puntos de muestreo Pb 

1 11.26 

2 12.81 

3 163.70 

Referencia * 70 mg. Kg-1 

* Decreto Supremo N° 011-2017-MINAM. Estándares de Calidad para Suelo (anexo 5). 
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Tabla 7 

Prueba múltiple de rangos / prueba de Bonferroni HSD / Pb asimilable / estaciones de 

muestreo. 

Puntos de muestreo Promedio de concentración  Significancia 

1 11.26 a 

2 12.81      b 

3 163.70           C 

Leyenda: las letras, indican no homogeneidad entre los grupos. 

La Tabla 8, muestra las concentraciones de plomo en los puntos de muestreo 

seleccionados del botadero de residuos sólidos donde las concentraciones estuvieron por 

debajo del límite de detección: 0.87 mg.kg-1 y en el valor que recomienda la norma. Los 

puntos de muestreo se realizaron en el mes de junio en épocas más baja de las 

precipitaciones pluviales 

Tabla 8 

Concentración de Pb asimilable en suelo agrícola (mg.kg-1) / réplica II - período de 

seca. 

Puntos de muestreo Pb 

1 < 0.87 

2 < 0.87 

3 < 0.87 

Referencia * 70 mg.kg-1 

* Decreto Supremo N° 011-2017-MINAM. Estándares de Calidad para Suelo (anexo 5). 

Según Martin (2000), cuando el contenido de metales pesados en el suelo alcanza niveles 

que rebasan los límites máximos permitidos causan efectos inmediatos como inhibición 

del crecimiento normal y el desarrollo de las plantas, disturbio funcional en otros 

componentes del ambiente, así como disminución de las poblaciones microbianas del 

suelo. Una vez que los metales se encuentran en el suelo, éstos pueden quedar retenidos 

en el mismo, pero también pueden ser movilizados en la solución del suelo mediante 

diferentes mecanismos biológicos y químicos (Pagnanelli et al., 2004).  

Los metales pesados adicionados a los suelos se redistribuyen y reparten lentamente entre 

los componentes de la fase sólida. Dicha redistribución se caracteriza por una rápida 
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retención inicial y posteriores reacciones lentas, dependiendo de la especiación química 

del metal, propiedades del suelo, nivel de introducción y tiempo (Han et al., 2003). 

Según los resultados obtenidos se puede observar que, los puntos de selección de 

muestreo, presentaron diferentes concentraciones asimilables donde su distribución no 

fue homogénea siendo la exposición de tipo aleatoria con lo cual, pudo modificarse la 

composición y calidad del suelo. Cuando los metales quedan retenidos en el suelo, afecta 

la clase textural, provoca ausencia o baja presencia de la estructura edáfica, interfiere en 

las propiedades químicas, disminuye el contenido de nutrientes fundamentales, provoca 

ruptura de los ciclos biogeoquímicos, dificultad de enraizamiento, disminuye la capacidad 

de intercambio de iones e influye en la retención de agua (Colombo et al., 1998; García 

y Dorronsoro, 2002). 

Durante un estudio que se realizó en Magdalena (Colombia) sobre la presencia de plomo 

en suelos, las concentraciones oscilaron entre 178.45 y 794.04 a 5.0 cm de profundidad 

donde se requirió presentar alternativas de plantas bioacumuladoras para la 

fitorremediación (Peláez et al., 2016). En este proyecto de investigación, las 

concentraciones estuvieron por debajo de lo hallado en el estudio de referencia, pero del 

mismo modo, se mostró contaminación en el suelo agrícola.  

En su gran mayoría los metales pesados entran en la cadena alimentaria por 

contaminación en los suelos y particularmente, en aquellos sitios donde existen prácticas 

de cultivos (Díez et al., 2009). La acumulación en las plantas inhibe o activa algunos 

procesos enzimáticos que afectan la productividad (Mayank et al., 2012).  

Específicamente, el plomo carente de valor biológico, debido a su tamaño, pero la carga 

química que posee puede sustituir al calcio acumulándose en los tejidos óseos (OMS, 

2013; Qaisar et al., 2013). Esta absorción dependerá principalmente del estado nutricional 

del individuo, siendo mayor cuando la dieta es pobre en calcio, hierro y proteínas. 

Según varios estudios de suelos contaminados y plantas alimenticias en zonas donde 

existían concentraciones de plomo se encontró que, las concentraciones en el suelo fueron 

alrededor de: 171 a 5.906  mg/kg en Madrid (Cala y Kunimine, 2003), 24 a 600 mg/kg en 

la India (Fakayode y Onianwa, 2002), 138 mg/kg en hortalizas de la Habana-Cuba 

(Olivares et al., 2013), 51.000 mg/kg en Canadá (Skinner y Salin, 1995), 37.600 mg/kg 

en El Salvador (Herrera y Francke, 2009), 11.113 mg/kg de suelo en Maracay 
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(Carrasquero, 2006) por lo que, la Organización de las Naciones Unidas para la 

Agricultura y la Alimentación (FAO, 2011), presentó su preocupación frente al 

incremento de la contaminación alimentaria ante la exposición de suelos contaminados 

por plomo.  

Agudelo et al. (2011) señalan que, las plantas germinadas en tierra con mezclas 

(exposición a contaminantes con metal) presentan mayor absorción de manera que, toda 

actividad agrícola relacionada con los sitios de exposición tendría un riesgo en el tiempo 

de acumular plomo aún, cuando las plantas no se vean afectadas y muestren cierta 

respuesta de retención (Marrero et al., 2012; Sarvajeet et al., 2012). 

Mahdieh et al. (2013) indican que, en la fase de germinación, se genera la mayor cantidad 

de absorción de plomo, pues durante este proceso se produce gran cantidad de biomasa 

foliar donde el plomo quedará retenido en el tejido del vegetal. Del mismo modo, cuando 

las plantas producen de forma constante nuevos brotes y su estructura es muy fibrosa, el 

incremento en la acumulación de los metales resulta mayor (Flores et al., 2015; Zhou et 

al., 2014).  

4.2 Evaluación del costo ambiental sostenible relativo en el suelo agrícola 

Al asignarle, el código de puntuación según las concentraciones de plomo asimilable en 

los puntos de selección y para el período de lluvia, la estimación de costo ambiental fue 

de 0.56 indicándose una categoría de recurso poco sostenible relativo (Tabla 9).   

RESCO = Σ𝑛COA⁡/Σ𝑖
𝑛CONP 

 RESCO = MO [punto de muestreo 1] + pH [punto de muestreo 1] + Pb [punto de 

muestreo 1] + MO [punto de muestreo 2] + pH [punto de muestreo 2] + Pb [punto 

de muestreo 1] + MO [punto de muestreo 3] + pH [punto de muestreo 3] + Pb 

[punto de muestreo 3] / 9 

 RESCO = MO [0] + pH [1] + Pb [1] + MO [0] + pH [0] + Pb [1] + MO [0] + pH 

[1] + Pb [1] / 9 

 RESCO = [5] / 9 = 0,56 

Según, el valor hallado pudo interpretarse que, el suelo como recurso fundamental socio-

ecológico (Wu et al., 2020) estuvo comprometido por exposición al plomo y ello indicó, 
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posible influencia en la seguridad humana y desarrollo local ante posibles actividades 

agrícolas (Jiang et al., 2017).  

El costo sostenible ambiental de la exposición al plomo en el suelo agrícola estimado, 

supone un uso del recurso con elevada probabilidad de daños ambientales donde su 

potencial toxicológico puede ser significativo a largo plazo, tal y como lo señala (Zhu et 

al., 2017).  

Tabla 9 

Estimación del costo ambiental sostenible relativo / parámetros físico-químicos / 

exposición al plomo asimilable. 

No.  Categoría de sostenibilidad relativa Intervalo Valor 

I Recurso sostenible relativo 1.0  

II Recurso moderadamente sostenible relativo 0.85 – 0.99  

III Recurso ligeramente sostenible relativo 0.6 – 0.84  

IV Recurso poco sostenible relativo 0.41 – 0.59 0.56 

V Recurso no sostenible relativo  0.0 – 0.4  

Todo metal que se acumula en el suelo-vegetación se transforma en forma sólida en 

biometilación de manera que la probabilidad de magnificarse, a través de la cadena trófica 

es elevada (Eziz et al., 2018). 

Diversos métodos son usados para evaluar la exposición de metales pesados en los suelos 

con el objetivo de señalar su posible contaminación influencia antropogénica. Entre ellos 

se encuentra el factor de enriquecimiento: EF (Loska et al., 2003; Sinex y Wright, 1988), 

índice de geoacumulación: Igeo (Muller, 1969), factor de contaminación: CF (Tomlinson 

et al., 1980): y el índice de carga de contaminación: PLI (Madrid et al., 2002).  

En el caso del factor de contaminación, se relaciona la concentración del metal (Cm) con 

respecto a la concentración de fondo (Cf) generándose un cociente como se señala en la 

fórmula siguiente: 

CF = Cm / Cf 

Esta concentración de fondo significa el valor regulatorio establecido de manera que, en 

este estudio, la fórmula utilizada se relacionó, pues en el caso de la concentración del 

metal, fue sustituida por un código de puntuación (0 ≠ 1) en dependencia del 

cumplimiento con respecto al límite máximo establecido. De igual modo, se estableció 

un cociente pudiendo estimarse bajo una categoría establecida, un posible valor en el uso 
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del recurso suelo según lo asignado ante el número de parámetros que se determinó siendo 

la materia orgánica, el pH y las concentraciones asimilables de plomo en los tres puntos 

de muestreo.  

Asimismo, el índice de carga de contaminación indica que, si el valor obtenido es mayor 

a 1 (PLI > 1), entonces el área investigada está contaminada. La expresión que se expresa 

es como la siguiente: 

 

En el estudio realizado por Balta et al. (2020), se indicó que el área estuvo expuesta a la 

contaminación, pues los valores hallados fueron: Cf = 1.37 y PLI = 1.55. En este estudio 

la correspondencia fue de 0.8 lo cual, señaló un área afectada y en tal sentido, pudo 

asumirse la influencia negativa del botadero Quitasol. 

Finalmente, la absorción por plomo en el suelo puede verse incrementada por valores de 

pH entre 3.0 – 8.5 (Lee et al., 1998) y a pesar de encontrarse en la clase neutra el pH, 

puede indicarse un riesgo en el suelo agrícola del botadero Quitasol.   

Los vertederos de residuos sólidos municipales liberan numerosos contaminantes para el 

medio ambiente mediante los lixiviados y entre los elementos está el Pb2
+ (Han et al., 

2016; Youcai y Ziyang, 2016). No existe una metodología integral que sea robusta para 

los lixiviados y con ello se podría preservar la calidad del ambiente (Butt et al., 2008). 

Por lo general, solo se hace la evaluación del impacto ambiental donde se mide el efecto 

negativo de parámetros (Canter, 1996), cálculos ambientales, pero esto dicta se reconocer 

el verdadero efecto que producen los vertederos sanitarios cuando no son controlados 

(Dangi et al., 2015). 

Reconocer la necesidad primaria de controlar la calidad ambiental que existe en suelos 

agrícolas aledaños a rellenos sanitarios, sigue siendo una gran preocupación, pues las 

limitaciones en los estudios ambientales, arrojan inseguridad en cualquier valor de uso 

que se considere. Algunos resultados obtenidos señalan presencia de cáncer en residentes 

de zonas próximas a los rellenos sanitarios (Elliott et al., 2008; Mattiello et al., 2013b). 

Deberá considerarse que, la aplicación de tecnologías de remediación solo sería posible 

cuando se presenten adecuadas evaluaciones ambientales que consideren, el análisis e 
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interpretación relevante según el impacto de los contaminantes que se generan en los 

rellenos sanitarios.   

Para el periodo de seca ya no se realiza los cálculos ESCO, para la evaluación del costo 

ambiental sostenible relativo del suelo agrícola, porque la referencia de 70 mg.kg-1 es 

mayor a las tres muestras obtenidas en el resultado que es de menor 0.87 mg.kg-1 de plomo 

(Pb). 
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CONCLUSIONES 

- Al comparar la materia orgánica y el pH del suelo agrícola nos demuestra el 

porcentaje de la materia orgánica fue mayor en el periodo de seca comparando con el 

periodo de lluvia el porcentaje osciló entre 1.85 y 3.06 % correspondiendo al rango 

de porcentaje medio a alto. En el caso del pH se encontró en el rango neutro (7.05-

7.26) durante el periodo de lluvia y moderadamente alcalino (7.42-7.69) en el periodo 

de seca. Ambos parámetros de calidad del suelo agrícola variaron de un periodo a 

otro. 

- Determinando el plomo asimilable en el suelo agrícola las concentraciones de plomo 

en el periodo de seca se encontraron por debajo del valor que recomendó el valor de 

la norma ambiental es menor de 0.87 mg.kg-1 en los tres puntos de muestreo con 

referencia a 70.0 mg.kg-1 de acuerdo al Decreto supremo N° 011-2017-MINAM. 

Estándares de calidad del suelo (Anexo 5). En la época de lluvias la concentración de 

plomo asimilable en el suelo agrícola en el punto de muestreo P1 fue de 11.26, punto 

de muestreo P2 de 12.81, en el punto de muesteo P3 de 163.70 mg.kg-1 de acuerdo 

Decreto supremo N° 011-2017-MINAM. Estándares de calidad del suelo (Anexo 5) 

lo que indica que hay presencia de plomo asimilable en el suelo agrícola y es 

perjudicial a la salud humana, existe bioacumulación en cultivos. 

- Demostrando el costo ambiental sostenible relativo en suelo agrícola; El valor 

ambiental del suelo agrícola fue de 0.56 y se estimó como recurso ambiental poco 

sostenible relativo (ubicándose dentro de la categoría de sostenibilidad relativa: 0.41-

0.59) de manera que el suelo agrícola, no es adecuado para esta actividad. Es decir, 

existe la probabilidad elevada al estar impactado de manera ambiental el suelo, 

entonces por biomagnificación ocurra daños a la salud humana.  
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RECOMENDACIONES 

- Es necesario las comparaciones de bioensayos de toxicidad ante la menor 

concentración observable prevista para reconocer los daños inmediatos. 

- Determinado la presencia de plomo asimilable en el suelo agrícola es conveniente 

cambiar de cultivos en este caso con floricultura de las especies de rosas, margaritas, 

gladiolos, girasoles y otras especies de la zona. 

- Determinando el costo ambiental sostenible relativo del suelo agrícola; se debe 

incorporar a la evaluación del costo ambiental sostenible relativo indicadores 

biológicos para reconocerse mayor precisión en el valor utilitario del suelo agrícola 

ante el impacto del botadero. 
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Anexo 1. Suelo agrícola en el relleno sanitario Quitasol. 

 
Figura 2. Suelo agrícola en el relleno sanitario Quitasol. 

 

 
Figura 3. Muestreo de la capa superficial del relleno sanitario Quitasol. 
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Anexo 2. Resultados del Laboratorio Acreditado Envirotest S.A.C. 
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Anexo 3. Norma Oficial Mexicana NOM-021-RECNAT-2000. 
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Anexo 4. Límite máximo permisible del plomo en suelo agrícola / Decreto Supremo N° 

011-2017-MINAM. Estándares de Calidad para Suelo. 
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