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RESUMEN

La aplicación de biosólidos como enmienda orgánica para restaurar suelos degradados 
constituye una alternativa para su eliminación. Sin embargo, los biosólidos pueden 
presentar concentraciones variables de elementos traza potencialmente tóxicos (EPT) 
que se acumulan en los suelos alterando la actividad microbiana. Las zeolitas son 
minerales que tienen espacios porosos y canales internos con una elevada capacidad 
de intercambio catiónico. El objetivo de este trabajo fue determinar la influencia del 
agregado de zeolitas sobre la actividad microbiana, pH, conductividad eléctrica (CE), 
carbono oxidable y disponibilidad de fósforo (P) en un suelo remediado con biosó-
lidos. Se realizó un ensayo de incubación a temperatura ambiente. Se observó que 
la incorporación de zeolitas no modificó significativamente la actividad microbiana 
de los suelos sin remediar o remediados con biosólidos; sin embargo, incrementó de 
manera importante los valores de pH (en 2.89 y 1.18 unidades) y CE (en 4374 y 1459 
µS/cm) en los suelos sin enmendar o enmendados con biosólidos, y produjo una re-
ducción significativa en la concentración de fósforo extraíble. Dado el incremento en 
los valores de pH y CE observados, la proporción de biosólidos y zeolitas o el empleo 
de riego suplementario deben evaluarse cuidadosamente cuando estas remediaciones 
se incorporan de forma conjunta en el suelo, para evitar salinización si el objetivo es 
emplear ambas remediaciones de manera conjunta con fines de restauración de suelos.
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ABSTRACT

The application of biosolids as an organic amendment in degraded soils constitutes an 
alternative of disposal; however, they may contain varying concentrations of potentially 
toxic trace elements (PTE) that accumulate in soils and may alter microbial activity. 
Zeolites are minerals that have porous spaces and internal channels with a high cation-
exchange capacity. The objective of this work was to determine the influence of the 
addition of zeolites on the microbial activity, pH, electrical conductivity (EC), oxidizable 
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carbon and phosphorus availability (P) in a soil amended with biosolids. An incubation 
experiment was carried out at room temperature. The incorporation of zeolites did not 
significantly modify the microbial activity of the non-amended or biosolids amended 
soils. However, zeolites significantly increased the pH (by 2.89 and 1.18) and EC (by 
4374 and 1459 µS/cm) in the non-amended or biosolids amended soils and produced 
a significant reduction in the concentration of extractable phosphorus. In view of the 
increase in pH and EC values observed, the proportion of biosolids and zeolites or the 
use of supplementary irrigation should be carefully evaluated when these amendments 
are incorporated together, to avoid soil salinization if the objective is to use them for 
soil restoration.

INTRODUCCIÓN

La correcta gestión de los biosólidos es, en la ac-
tualidad, uno de los mayores desafíos dentro del mar-
co del desarrollo sostenible de las grandes ciudades. 
El término biosólido fue reconocido oficialmente en 
1991 por la Federación de Medio Ambiente del Agua 
(WEF, del inglés Water Environment Federation), y 
se refiere al subproducto orgánico que resulta del tra-
tamiento de barros domiciliarios e industriales luego 
de ser sometidos a algún proceso de estabilización 
físico, químico o biológico.

El aprovechamiento agrícola de biosólidos se 
encontró restringido hasta hace poco tiempo en 
Argentina por la carencia de una normativa legal. 
En julio 2018, se aprobó la Norma Técnica para el 
Manejo Sustentable de Barros y Biosólidos (MAyDS 
2018), a partir de la cual los biosólidos dejaron de ser 
considerados commo residuo para transformarse en 
un recurso factible de ser utilizado con fines ecoló-
gicos positivos (Torri y Cabrera 2017).

Los biosólidos de la ciudad de Buenos Aires 
presentan una elevada concentración de materia 
orgánica estable (Torri et al. 2003, Torri y Alberti 
2012), que mejora ciertas propiedades físicas de los 
suelos como retención hídrica, aireación, densidad 
aparente, porcentaje de agregación y porcentaje de 
agregados estables al agua (García-Orenes et al. 
2005, Torri et al. 2014, Pi et al. 2018). Por este mo-
tivo, los biosólidos suelen utilizarse a nivel mundial 
como enmienda orgánica en suelos marginales o para 
la restauración de suelos degradados (Wijesekara et 
al. 2017). Adicionalmente, su aplicación a los sue-
los permite el reciclado de macro y micronutrientes 
(Torri y Lavado 2002, Zerzghi et al. 2010), logrando 
el cierre parcial de sus ciclos biogeoquímicos (Torri 
et al. 2017).

Una de las principales limitantes asociadas al uso 
de biosólidos como enmienda orgánica es que pueden 
presentar una variada concentración de elementos 

traza potencialmente tóxicos (EPT), que se acumu-
lan en los suelos. Si la biodisponibilidad edáfica de 
los EPT es elevada, podría afectar la población o la 
actividad microbiana (McGrath et al. 1995), o bein la 
productividad de ciertos cultivos, pudiendo alcanzar 
niveles fitotóxicos (Torri et al. 2009).

En los últimos años, diversos investigadores ob-
servaron que las zeolitas pueden retener elementos 
traza en el proceso de descontaminación de aguas 
(Shaheen et al. 2012, Burakov et al. 2018). Las 
zeolitas son aluminosilicatos cristalinos hidratados 
que presentan una estructura tridimensional formada 
mayoritariamente por tetraedros de silicio (Si). Su 
fórmula general es nMO.nAl2O3.xSiO2.yH2O, donde 
M es un catión divalente y x es mayor o igual al 
número de átomos de aluminio (Al) presentes (Ed-
wards et al. 1999). Estos minerales presentan poros 
de diámetro uniforme en su superficie y canales 
internos regulares de tamaño y forma variables. Los 
canales internos presentan una elevada capacidad 
de intercambio catiónico (CIC), entre 100 y 300 
cmol(c)/kg en las zeolitas naturales (Breck 1974). 
Este valor depende de la relación silicio/aluminio 
(Si4+/Al3+) originada por sustitución isomórfica 
(Tsitsishvili et al. 1992; Inglezakis 2005). De esta 
manera, los cationes pueden adsorberse sobre la 
superficie externa, cavidades y canales internos de 
estos minerales. Lahori et al. (2020) reportaron que 
la incorporación de zeolitas a suelos contaminados 
disminuyó la biodisponibilidad de cadmio (Cd), 
cinc (Zn), cobre (Cu) y plomo (Pb). Stylianou et 
al. (2008) redujeron significativamente la concen-
tración de Cu, cromo (Cr), níquel (Ni) y Zn en ex-
tractos acuosos luego de compostar biosólidos con 
zeolitas. El uso de zeolitas naturales con fines de 
remediación presenta como ventaja su bajo costo y 
su amplia disponibilidad, a la vez de que no produ-
cen contaminación adicional en el medio edáfico. 
Este último aspecto es de particular relevancia de-
bido a que el suelo provee importantes funciones al 
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ecosistema (Adhikari y Hartemink 2016). La formu-
lación conjunta de zeolitas con residuos orgánicos 
o enmiendas órgano-zeolíticas permite prolongar 
la perdurabilidad de los efectos de las enmiendas 
orgánicas en los suelos (Mumpton 1999).

La actividad microbiana edáfica es un indicador 
sensible utilizado para detectar cambios o perturba-
ciones en el equilibrio edáfico (Renella et al. 2005, 
Touceda-González et al. 2017). Ciertos investiga-
dores determinaron una disminución en la biomasa 
microbiana en suelos enmendados con biosólidos, 
junto con una alteración en la diversidad y la estruc-
tura de las comunidades microbianas (Dai et al. 2004, 
Jeyakumar et al. 2013, Wijesekara et al. 2018). Por 
el contrario, otros autores reportaron incrementos en 
la biomasa microbiana como resultado de la incor-
poración de nuevas fuentes carbonadas y nutrientes 
provenientes del biosólido, o por la incorporación 
de una nueva carga microbiana al sistema (Ros et 
al. 2006, Gutiérrez-Ginés et al. 2017, Beauchemin 
et al. 2018).

El objetivo de este trabajo fue analizar el efecto 
de la incorporación de zeolitas sobre la actividad 
microbiana y ciertas propiedades de un suelo agrícola 
enmendado con biosólidos, con el fin de evaluar la 
factibilidad del uso conjunto de ambas enmiendas en 
tecnologías de restauración de suelos.

MATERIALES Y MÉTODOS

Se utilizó el horizonte superficial (0-15 cm) de 
un suelo Hapludol éntico de la provincia de Buenos 
Aires (36º 07’ 51’’ S, longitud 62º 58’ 32’’ O), en la 
llamada Pampa arenosa. El clima de la zona es tem-
plado con moderadas condiciones continentales. La 
temperatura media es de 16 oC. Se tomaron muestras 
compuestas de suelo prístino (n = 10) utilizando im-
plementos adecuados para evitar contaminación. Las 
muestras se secaron al aire a temperatura ambiente, se 
molieron y tamizaron a través de una malla 10 mesh 
de acero inoxidable, con posterior homogeneización.

Los biosólidos se obtuvieron en la planta depu-
radora norte de la empresa Agua y Saneamientos 
Argentinos, situada en la localidad de San Fernando, 
provincia de Buenos Aires. Dichos biosólidos se 
encontraban estabilizados aeróbicamente y estaban 
parcialmente deshidratados, y se terminaron de se-
car en estufa con circulación de aire a 35 oC hasta 
constancia de peso. Posteriormente, se molieron 
con un molinillo de acero inoxidable, se tamizaron 
a través de una malla 10 mesh de acero inoxidable y 
se homogeneizaron.

Las zeolitas provinieron de depósitos naturales 
en la provincia de San Juan, Argentina. El análisis 
químico de las zeolitas se llevó a cabo en el Instituto 
de Tecnología Minera, utilizando la siguiente meto-
dología analítica: estabilización de la muestra a 105-
110 oC y posterior determinación de los elementos 
mayoritarios por fluorescencia de rayos X, dispersivo 
en longitud de onda, utilizando como método de 
preparación de muestras fusión automática. Se uti-
lizaron materiales de referencia certificados para su 
calibración y validación. El suelo y los biosólidos 
se caracterizaron por métodos estándar (Black et al. 
1965).

La actividad microbiana se determinó a mediante 
un ensayo de incubación. Se utilizó un diseño de blo-
ques al azar. Se utilizaron frascos de vidrio transpa-
rente de 7 cm de diámetro y 17 cm de altura donde se 
colocaron 100 g de suelo. Cada recipiente constituyó 
una unidad experimental. Se realizaron los siguientes 
tratamientos, cada uno con cinco repeticiones:

• S: suelo testigo.
• B: biosólidos puros.
• Z: zeolitas puras.
• SB: suelo enmendado con 6 % (P/P) de biosólidos.
• SZ: suelo enmendado con 30 % (P/P) de zeolitas.
• SZB: suelo enmendado con 6 % (P/P) de biosó-

lidos y 30 % (P/P) de zeolitas.

Los tratamientos se humedecieron e incubaron 
en frascos con tapa de rosca a 27 oC durante 98 días. 
La respiración microbiana se determinó en forma 
periódica a lo largo del ensayo: cada 48 h entre los 
días 1 y 6, cada tres días entre los días 9 y 21 y cada 
siete días a partir de día 28 hasta la finalización del 
ensayo. El dióxido de carbono (CO2) producido por 
los microorganismos se atrapó en una solución de 
NaOH (Bloem et al. 2006), con posterior titulación 
por retorno. Los resultados se expresaron en mg C-
CO2/g suelo, en base peso seco.

Al finalizar el ensayo, en cada tratamiento se de-
terminaron el pH y la conductividad eléctrica (CE) 
en proporción suelo:agua 1:2.5 (Black et al. 1965). 
El carbono (C) oxidable se determinó mediante la 
metodología de Walkley y Black (1974), mientras que 
el fósforo (P) disponible se determinó por el método 
de Bray-Kurtz I (Page 1982).

Análisis estadístico
Los resultados se analizaron mediante análisis 

de varianza (ANOVA), previa comprobación de 
homogeneidad (prueba de Bartlett) y de normalidad 
(prueba de Shapiro-Wilk). En caso de no cumplirse 
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la homogeneidad de varianza, las variables se trasfor-
maron para su análisis estadístico (Kuehl 1994). Las 
transformaciones utilizadas fueron ln x, 1/x, donde x 
corresponde a la variable independiente. Las medias 
se analizaron mediante la prueba de Tukey (HSD), 
con nivel de significancia p < 0.05 (Zar 1999). Se 
utilizó el programa Statistics (v. 1.0, 2000).

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Los suelos Hapludoles énticos se desarrollaron 
sobre material grueso, arenoso, y presentan escaso 
desarrollo de horizontes pedogenéticos. Estos ho-
rizontes se forman como resultado de reacciones 
físicas, químicas y biológicas que transforman el 
material parental en horizontes edáficos con carac-
terísticas distintivas, representadas por un conjunto 
de rasgos o propiedades reconocibles y cuantificables 
(Arnold 1983). En particular, el suelo utilizado en 
este ensayo se desarrolló sobre sedimentos eólicos 
(Pereyra 2012). Su textura es franco arenosa y grue-
sa; presenta escasa capacidad de retención hídrica 
(Torri 2018), y bajo contenido de materia orgánica 
y nutrientes (Cuadro I). El suelo presentó niveles 
de EPT correspondientes a suelos no contaminados 
(Torri y Lavado 2008a, b).

Los biosólidos presentaron contenidos de nitró-
geno y fósforo similares a otros abonos orgánicos 
(Cuadro I). La concentración de EPT se encontró 
dentro de los valores permisibles para ser aplicados a 

los suelos según normativas locales (MAyDS 2018), 
que coinciden con las normas de la Agencia de Pro-
tección Ambiental de Estados Unidos (USEPA 1993).

Las zeolitas presentaron la siguiente composi-
ción química (g/100 g): SiO2: 62.82; Al2O3: 15.70; 
Fe2O3: 2.11; TiO2: 0.32; P2O5: 0.01; MnO: 0.05; 
CaO: 5.91; MgO: 0.11; Na2O: 1.67; K2O: 0.92; 
SO3: 0.48; CIC: 150 meq/100 g; pérdida por calci-
nación a 1000 ºC: 9.9 g/100 g. La caracterización 
de la zeolita mediante difracción de rayos X (XRD) 
indica que la fase principal es la clinoptilolita (datos 
no presentados).

Actividad microbiana
La actividad microbiana está directamente rela-

cionada con la descomposición de residuos orgánicos 
(Sylvia et al. 2005), y puede ser cuantificada en for-
ma indirecta a través de la producción de CO2 (Alef 
1995, Torri et al. 2018). En la figura 1 se muestra la 
evolución del C-CO2 en el Hapludol éntico para cada 
uno de los tratamientos.

El biosólido puro (tratamiento B) presentó una 
elevada producción de C-CO2, que alcanzó un máxi-
mo en el día 6 y un mínimo en el día 21, con posterior 
pulso de emisión de C-CO2 en el día 40 (Fig. 1a). 
La elevada proporción de C-CO2 media diaria y 
acumulada observada en B comparado con el resto 
de los tratamientos (Fig. 1a, b) es el resultado de la 
elevada actividad metabólica de los microorganis-
mos propios de los biosólidos, maximizados por las 
condiciones de humedad de las muestras y la elevada 
disponibilidad de nutrientes (Pourcher et al. 2007, 
Oliveira et al. 2019).

La incorporación de biosólidos en los suelos 
disminuyó significativamente la producción de 
C-CO2 respecto a B (Fig. 1a, b). En la figura 2 se 
observa en mayor escala la tasa de respiración diaria 
(Fig. 2a) y acumulada (Fig. 2b) en los tratamientos 
con suelo y zeolitas. Dicha disminución está asociada 
con la reducción en la población de los microorga-
nismos originalmente presentes en los biosólidos. 
Los microorganismos entéricos generalmente no se 
encuentran adaptados a la supervivencia en medios 
naturales, y en el sistema edáfico se encuentran suje-
tos a variables como contenido de humedad, tempe-
ratura, luz solar, organismos competitivos, nutrientes 
y tipo de suelo (McLain et al. 2017). El tiempo de 
decaimiento puede fluctuar entre cuatro y 56 días 
(Schwarz et al. 2014), y se encuentra relacionado 
con la actividad biológica de los microorganismos 
autóctonos edáficos, la cual se ve incrementada por 
la mayor disponibilidad de nutrientes en los suelos 

CUADRO I. PROPIEDADES DEL SUELO Y DE LOS BIO-
SÓLIDOS UTILIZADOS.

Parámetro
Textura

Hapludol éntico
Franco arenoso

Biosólidos

% arcilla 7.8
% limo 24.6
% arena 67.5
C total (mg/g) 12.9 251
N total (mg/g) 1.38 19.3
P total (mg/g) 0.67 7.2
CE (dS/m) 0.61 0.90
pH 5.8 5.8
CIC (cmol(c)/kg) 14 11.95
Cationes de cambio
Ca2+ (cmol(c)/kg) 6.7 22.5
Mg2+ (cmol(c)/kg) 1.5 5.6
K+ (cmol(c)/kg) 2.3 14.7
Cu total (mg/kg) 18.2 750.8
Pb total (mg/kg) 15.3 334.2
Zn total (mg/kg) 46.7 2500



EFECTO DE LAS ZEOLITAS EN UN SUELO ENMENDADO CON BIOSÓLIDOS 423

enmendados con biosólidos y por el aumento en la 
humedad del medio, como consecuencia del mayor 
contenido de materia orgánica. Estos factores origi-
nan un efecto antagónico sobre los microorganismos 
introducidos en el suelo a través de los biosólidos 
(Sidhu et al. 2001).

En comparación con el suelo testigo, la incor-
poración de biosólidos en los suelos incrementó 
significativamente (Tukey, p < 0.05) la respiración 
y la producción acumulada de C-CO2 desde el inicio 
del ensayo. En general, los suelos con bajo conteni-
do de materia orgánica, como es el caso del suelo 

estudiado (Cuadro I), presentan un incremento en la 
tasa de respiración frente a la adición de biosólidos 
(de Andrés et al. 2012, Torri y Cabrera 2017). Otros 
autores observaron que la aplicación de enmiendas 
orgánicas aumenta también la diversidad microbiana 
(Girvan et al. 2004, Grayston et al. 2004) y la densi-
dad bacteriana (van Bruggen y Semenov 2000). Sin 
embargo, otros trabajos revelaron disminución en la 
tasa de respiración como consecuencia de la presen-
cia de EPT en los biosólidos (Das y Dkhar 2012).

La aplicación conjunta de biosólidos y zeolitas 
no alteró la producción de CO2 en comparación con 

0 

1 

2 

3 

4 

0 20 40 60 80 100 
dias 

(a)

m
g 

C
-C

O
2/g

 s
ue

lo

(b)

S B Z SB SZ SBZ 

0 

5 

10 

15 

20 

0 20 40 60 80 100 
dias 

m
g 

C
-C

O
2/g

 s
ue

lo

Fig. 1. (a) Respiración media en cada una de las fechas de muestreo; (b) respiración acumulada a lo largo del periodo de incu-
bación en todos los tratamientos.
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el tratamiento SB. En los tratamientos SB y SBZ, la 
producción de C-CO2 se incrementó desde el inicio 
del ensayo (día 0), enfatizando la ausencia de una fase 
lag o de mínima producción de CO2 que se origina 
en ciertos suelos por adaptación de los microorga-
nismos a las nuevas condiciones edáficas. En ambos 
tratamientos, la producción de C-CO2 fue máxima 
entre los días 0 y 11. En dicho periodo, la cantidad 
emitida de C-CO2 siguió el orden de significancia 
SB ≥ SBZ > S ≈ SZ ≥ Z (Fig. 2a). A partir de día 
11, la respiración media en los suelos enmendados 
con biosólidos (SB, SBZ) fluctuó, hasta llegar a un 
mínimo en el día 84.

En los tratamientos S y SZ, la liberación de C-CO2 
correspondió a la mineralización de las fracciones 
orgánicas lábiles del suelo, con la consecuente 
producción de energía y liberación de nutrientes 
para el crecimiento de los microorganismos. No se 
observaron diferencias significativas entre ambos 
tratamientos. La naturaleza mineral de las zeolitas 
explica su baja tasa de producción de C-CO2.

En las figuras 1b y 2b se muestra la evolución 
del C-CO2 acumulado. En los tratamientos B, SB 
y SBZ se observó una primera fase de mayor pen-
diente originada por una mayor tasa de liberación 
de carbono, seguida de una segunda fase de menor 
pendiente. Estos resultados pueden explicarse en 
función de la biodegradabilidad de la fracción orgá-
nica proveniente de los biosólidos. Posteriormente, 
y a medida que se reduce la labilidad de la materia 
orgánica de la enmienda, la tasa de respiración de 
microorganismos disminuye. En SB y SBZ no se 
descarta la presencia de ciertos microorganismos pro-
venientes de los biosólidos capaces de sobrevivir en 
el medio edáfico (Kao et al. 2006). No se observaron 
diferencias significativas en la respiración acumulada 
entre los tratamientos SBZ y SB, ni entre SZ y S 
(Fig. 2b). Estos resultados sugieren que la incor-
poración de zeolitas no originó una mejora en las 

condiciones edáficas para la actividad microbiana 
respecto al suelo testigo, en contraposición con lo 
observado por Kozlov et al. (2019).

pH y CE
Al final del ensayo se observó un descenso del 

pH en el suelo testigo respecto a su valor inicial 
(Cuadro II). Estos resultados están relacionados con 
la mineralización de la materia orgánica nativa del 
suelo (que origina la formación de ácidos orgánicos 
de baja masa molar), a la liberación de amonio (que 
contribuye al descenso del pH edáfico por posteriores 
procesos de nitrificación [Singh et al. 2012]) y a la 
baja capacidad de amortiguamiento (buffer) del suelo 
(Cuadro I).

El pH del tratamiento SB no difirió significati-
vamente respecto a S. Se hubiese esperado que SB 
presentara mayor alcalinidad debido a la elevada 
concentración de Ca incorporada a través de los bio-
sólidos (Torri y Lavado 2002). La intensa actividad 
microbiana observada pudo haber incrementado la 
acidez debido a la mineralización de la materia or-
gánica (Singh et al. 2012), disminuyendo el efecto 
encalante originado por la liberación de Ca.

El tratamiento Z presentó valores de pH significa-
tivamente más elevados que S (Tukey, p < 0.05). Las 
zeolitas presentan en su composición metales de los 
grupos 1 y 2 (Na, K, Ca y Mg), los cuales son fácil-
mente intercambiados por otros iones presentes en la 
solución del suelo que le confieren pH alcalino. De 
esta manera, la incorporación de zeolitas en los suelos 
(SZ y SBZ) originó un incremento significativo de pH 
en comparación con los respectivos tratamientos sin 
zeolitas (S y SB) debido al intercambio de esos iones 
con H+ presentes en la solución del suelo (Edwards 
et al. 1999).

El cambio de pH en los suelos puede alterar las 
poblaciones microbianas (Liu et al. 2018). En un 
trabajo anterior, se observó que condiciones alcali-

CUADRO II. VALORES DE pH, CE, CARBONO OXIDABLE Y FÓSFORO DISPONI-
BLE EN CADA TRATAMIENTO.

pH CE (µS/cm) % C oxidable P disponible
(mg P/kg)

S 5.26 ± 0.03d 476.0 ± 22.0d 0.603 ± 0.059c 9.83 ± 0.6c
Z 8.15 ± 0.01a 4850.0 ± 20.4a 1.55 ± 0.3d
SZ 7.70 ± 0.02b 1818.5 ± 75.6c 0.694 ± 0.050bc 8.25 ± 0.8c
SB 5.25 ± 0.03d 2011.3 ± 61.0c 0.930 ± 0.083a 36.16 ± 2.4a
SBZ 6.43 ± 0.04c 3470.0 ± 52.8b 0.893 ± 0.070ab 24.7 ± 2.1b

*Letras distintas indican diferencias significativas entre tratamientos (Tukey, p < 0.05).
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nas pueden incrementar la tasa de descomposición 
de la materia orgánica (Torri et al. 2003), mientras 
que condiciones ácidas pueden reducirla (Bernal et 
al. 1998). En este ensayo no se observó que el pH 
afectara la tasa de respiración microbiana (Fig. 2). 
Sin embargo, el pH del suelo está relacionado con 
la biodisponibilidad de macro y micronutrientes 
vegetales, siendo pH = 5.5-6.5 el rango de mayor 
disponibilidad. En ese sentido, en los tratamientos SB 
y SBZ no se afectaría la disponibilidad de nutrientes; 
no obstante, la incorporación de zeolitas al suelo 
(tratamiento SZ) originó que el pH ascendiera hasta 
7.7 (a pH ≥ 6.5 comienzan a precipitarse fosfatos 
cálcicos, compuestos de hierro, manganeso, cobre y 
cinc, pudiendo originar condiciones de deficiencia 
de nutrientes para las especies vegetales [Torri et 
al. 2011]). Estos resultados indican que la dosis de 
30 % (P/P) de zeolitas podría originar deficiencia 
de algún nutriente al ser incorporada en un suelo de 
textura arenosa.

Todos los tratamientos presentaron valores de CE 
significativamente mayores a S (Tukey, p < 0.05). 
El tratamiento con zeolitas puras (Z) presentó los 
valores más elevados de CE (4850 ± 20.4 µS/cm, 
Cuadro II). Estos resultados están relacionados con 
la elevada proporción de Na y K intercambiables 
presentes en dicho mineral (Palmer y Gunter 2000). 
Estos cationes se encuentran débilmente adsorbidos 
y pueden ser fácilmente desplazados o sustituidos 
por otros en función del potencial iónico (Schulthess 
et al. 2011). Consecuentemente, la incorporación de 
zeolitas en los suelos incrementó significativamente 
los valores de CE en SZ con relación a S.

La incorporación de biosólidos (SB) incrementó 
significativamente la CE respecto a S (Cuadro II). 
Estos resultados están relacionados con la liberación 
de cationes en la solución del suelo debido a la mine-
ralización de la materia orgánica del biosólido (Torri 
et al. 2009). No se observaron diferencias significa-
tivas entre los tratamientos SZ y SB, lo cual indica 
que, en las dosis aplicadas, el aporte de electrolitos 
al suelo por parte de ambas enmiendas fue similar. 
La incorporación conjunta de biosólidos y zeolitas 
al suelo (SBZ) incrementó significativamente la 
CE con relación a SB y SZ. Dicho incremento fue 
superior al correspondiente al aporte individual de 
cada enmienda, lo cual indica un efecto sinérgico en 
cuanto al aporte de sales. Este resultado no coincide 
con lo observado por otros autores, que determi-
naron valores de CE significativamente inferiores 
en compost de biosólidos adicionados con 20 % de 
clinoptilolita con relación al compost elaborado con 
biosólido puro (Stylianou et al. 2008). El valor tan 

elevado de CE observado en SBZ en comparación 
con S podría dificultar la implantación de especies 
vegetales sensibles por efecto osmótico, convirtién-
dose en una potencial limitante.

Carbono oxidable
Al finalizar el ensayo, la concentración de C 

oxidable siguió el orden de significancia SB ≥ SBZ 
≥ SZ ≥ S (Tukey, p < 0.05; Cuadro II). La reserva 
de carbono lábil en los tratamientos SB y SBZ fue 
significativamente mayor (Tukey, p < 0.05) que el 
correspondiente al suelo testigo. No se observaron 
diferencias significativas en los valores de carbono 
oxidable entre SB y SBZ, en concordancia con 
los datos de respiración analizados previamente. 
Sin embargo, estos resultados no coinciden con 
los reportados por Stylianou et al. (2008), quienes 
observaron que el compostaje de biosólidos con 
20 % de zeolitas disminuyó significativamente el 
porcentaje de carbono oxidable como consecuencia 
del incremento en la porosidad del sustrato (Zorpas 
et al. 2000). Villaseñor et al. (2011) también repor-
taron disminuciones significativas en el contenido 
de carbono oxidable al compostar biosólidos con un 
25 % de zeolitas. En este trabajo, la incorporación 
de zeolitas produjo una disminución en el contenido 
de C oxidable en SBZ respecto a SB, posiblemen-
te por mejorar las condiciones de oxigenación y 
retención de humedad (Soudejani et al. 2019), y 
un aumento en SZ respecto de S al incrementar la 
capacidad de retención hídrica del suelo arenoso, 
de acuerdo con lo observado por Stylianou et al. 
(2008). Sin embargo, dichas variaciones no llegaron 
a ser significativas.

Fósforo disponible
El contenido total de P en el biosólido fue de 7200 

mg/kg, dentro del rango informado por Torri et al. 
(2017). Al finalizar el periodo de incubación el con-
tenido de P disponible en el tratamiento con biosólido 
puro (B) fue de 94.98 mg/kg, que representa 1.32 % 
del P total presente en el biosólido (Cuadro II). Esta 
baja proporción de P disponible posiblemente se deba 
a la presencia de óxidos de Fe y Mn presentes en la 
matriz inorgánica de los biosólidos, que favorece la 
adsorción y retención de P en formas de baja dispo-
nibilidad (Torri 2010).

La incorporación de biosólidos en las muestras 
de suelo incrementó significativamente (Tukey, p < 
0.05) la disponibilidad de P en todos los tratamientos 
(Cuadro II). El tratamiento SB presentó la mayor 
disponibilidad, con un incremento de 368 % respec-
to a S. Sin embargo, la incorporación conjunta de 
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biosólidos y zeolitas (SBZ) originó un incremento 
de menor magnitud con relación a S, significativa-
mente inferior a SB. Dicho incremento fue de 251 % 
respecto de S (Cuadro II).

Se han propuesto dos mecanismos para explicar la 
disminución de P originada por la presencia de zeolitas. 
A pH < 7, la adsorción es el proceso dominante, en 
tanto que a mayores valores de pH las condiciones son 
favorables para la formación de fosfatos insolubles 
(Song et al. 2002, Lu et al. 2009, Antunes et al. 2018, 
Novikova et al. 2019). En el tratamiento SBZ el pH fu 
de 6.43, con lo cual es probable que ambos procesos 
hayan contribuido a la retención de P. Los iones calcio 
que ingresan a la solución del suelo como resultado del 
intercambio iónico en la zeolita, se combinan con los 
aniones fosfato, formando sales poco solubles que se 
precipitan. Dicha precipitación puede ocurrir incluso 
dentro de la matriz de la zeolita, de acuerdo con lo 
observado por Novikova et al. (2019). Por otro lado, 
la adsorción de iones fosfato sobre zeolitas es eficiente 
y altamente selectiva para este anión (Chitrakar et 
al. 2006, Nguyen et al. 2014). Se trata de un proceso 
rápido que generalmente alcanza el equilibrio al cabo 
de unas pocas horas de contacto (Gérard 2016). Te-
niendo en cuenta que el pH registrado en SBZ al final 
del ensayo fue ligeramente inferior a 7, es probable 
que el proceso de adsorción sobre las zeolitas haya 
contribuido a disminuir la disponibilidad de P en di-
cho tratamiento, en concordancia con los resultados 
observados por Shepherd et al. (2016).

El agregado de zeolitas a muestras de suelo (SZ) 
no originó diferencias significativas (Tukey, p < 0.05) 
en la disponibilidad de P en comparación con S. Si 
bien la incorporación de zeolitas incrementó el pH 
al final del ensayo por encima de 7, la baja dispo-
nibilidad de P en S no permitió que se manifestaran 
diferencias significativas entre ambos tratamientos.

Cabe destacar que la estructura porosa de las 
zeolitas permite que el P retenido en los suelos 
enmendados sea liberado posteriormente en for-
ma lenta, pudiendo ser absorbido por las especies 
vegetales (Mikhak et al. 2017), lo cual minimiza 
impactos ambientales. Cabe destacar que, en la 
mayoría de las legislaciones, las tasas de aplicación 
anual de biosólidos están determinadas por el reque-
rimiento de N de los cultivos. Como las cantidades 
de P aplicadas a través de los biosólidos a menudo 
exceden la tasa de absorción de los cultivos, más 
del 95 % del P permanece en los suelos (Corrêa 
2004). Si bien este exceso de P en los suelos no es 
perjudicial para las plantas, según la tecnología de 
aplicación de los biosólidos, existe el riesgo de mo-
vilización de P particulado o soluble por escorrentía. 

El problema surge cuando las aguas de escorrentía 
presentan contenidos ambientalmente inaceptables 
de P disuelto y se movilizan hacia cuerpos de agua 
superficiales (Maguire et al. 2005). Los resultados 
obtenidos en este trabajo sugieren que la aplicación 
conjunta de zeolitas con biosólidos podría mini-
mizar estos procesos. No obstante, se requiere de 
mayor investigación para confirmarlo.

CONCLUSIONES

La incorporación de 30 % (P/P) de zeolitas incre-
mentó significativamente los valores de pH y CE en el 
suelo testigo y en el suelo enmendado con biosólidos. 
Estos resultados constituyen la principal limitante de 
la aplicación conjunta de biosólidos y zeolitas, ya que 
cambios bruscos de pH afectan la disponibilidad y 
absorción de nutrientes, mientras que valores altos 
de CE dificultan la absorción de agua por parte de las 
raíces. Sin embargo, en suelos con buen drenaje las 
sales podrían lavarse con el tiempo. De esta manera, 
esta tecnología podría aplicarse junto con un sistema 
de riego que asegure la movilización vertical de las 
sales por debajo de la zona rizosférica.

Ni la actividad microbiana del suelo prístino o del 
suelo enmendado con biosólidos, ni la proporción de 
carbono oxidable, se vieron afectadas por el agregado 
de zeolitas. Por el contrario, el agregado de zeolitas 
a los suelos enmendados con biosólidos produjo una 
disminución significativa de la disponibilidad de 
fósforo en comparación con los suelos enmendados 
con biosólidos. De esta amanera, las zeolitas podrían 
actuar posteriormente como un fertilizante fosfo-
rado de liberación lenta, minimizando potenciales 
impactos ambientales negativos ocasionados por la 
elevada proporción de P incorporado a través de los 
biosólidos.

Los resultados obtenidos en el presente estudio 
son promisorios respecto del uso conjunto de bio-
sólidos y zeolitas como enmienda órgano-mineral. 
De todos modos, el tipo de zeolita utilizada, la pro-
porción de biosólidos con zeolitas o el uso de riego 
suplementario deben ser cuidadosamente analizados 
si el objetivo es emplear zeolitas y biosólidos con 
fines de restauración de suelos.
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