doi: 10.21829/myb.2021.2732160
Madera y Bosques vol. 27, num. 3,e2732160 Otono 2021 Articulos cientificos

[Respuesta de plantas jovenes de

cuatro especies de coniferas

a la exposicion al mercurio

Response of young plants of four conifer species to mercury exposure

Ximena Aurora Altonar-Gomez', Karen XimenaTzintzun-Pedraza!, Verdnica Osuna-Vallejo?

y Roberto Lindig-Cisneros?’

1 Universidad Nacional Autbnoma de México. Escuela 2 Universidad Nacional Autonoma de Meéxico.  Autor de correspondencia. rlindig@iies.unam.mx

Nacional de Estudios Superiores-Morelia, Morelia, Instituto de Investigaciones en Ecosistemas vy
Michoacan, México. Sustentabilidad. Morelia, Michoacan, México.
RESUMEN

Las propiedades fisicoquimicas de los residuos mineros tienden a inhibir los procesos de formacion del suelo y el crecimiento de las
plantas. Sin embargo, existen especies capaces de crecer en ambientes contaminados y absorber metales pesados. En Tlalpujahua,
Michoacan, como en muchos sitios mineros, hay depdsitos contaminados con mercurio a causa de las practicas de beneficio de los
metales. Se estudio el efecto de la presencia de mercurio en el sustrato, en el desempefio de plantas jévenes de coniferas con individuos
de Pinus devoniana Lindley, Pinus psendostrobus Lindley, Pinus martinezii E. Larsen y Juniperus deppeana Steud. Las plantas de cada especie se
sometieron a cinco dosis de mercurio adicionadas al sustrato y se midi6 la altura y se cuantificé la biomasa seca aérea y de raiz. Pinus
devoniana y Pinus psendostrobus disminuyeron su crecimiento después de ser expuestas a 15 ppm de mercurio en disolucion. Las raices de P.
devoniana presentaron menor biomasa que las raices de las plantas control. Pinus martinezii fue resistente al mercurio, mientras que J.
deppeana muestra una tolerancia intermedia a la presencia de mercurio. Los resultados obtenidos indican que J. deppeana 'y P. martinezii son
especies tolerantes al mercurio potencialmente utiles para la rehabilitacion de sitios contaminados.

PALABRAS CLAVE: fitoestabilizacién, fitorremediacion, minetfa, restauracion ambiental.

ABSTRACT

Physical-chemical properties of mine residues tend to prevent soil formation processes and plant growth. Nevertheless, there are plant
species capable of growing in polluted envitonments and absorbing heavy metals. In Tlalpujahua, Michoacan, as in many mining sites,
there are sites polluted with mercury because of the metal refining processes. We studied the effect of mercury in the growth medium in
young conifer plants of Pinus devoniana Lindley, Pinus pseudostrobus Lindley, Pinus martinezii E. Larsen and, Juniperus deppeana Steud. Young
plants of the four species were grown in media with four levels of mercury and three growth related response variables were recorded.
Pinus devoniana and Pinus psendostrobus had a reduction in growth when the concentration of mercury in the medium was 15 ppm or higher.
Roots of P. devoniana had lower biomass when exposed to mercury than control plants. P. martinezii was resistant to mercury. J. deppeana
had an intermediate resistance to mercury with high variation among individuals. Results indicate that J. deppeana and P. martinezii are
species tolerant to mercury exposition and can be useful for reclamation of contaminated sites.

KEYWORDS: phytostabilization, phytoremediation, mining, environmental restoration.
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INTRODUCCION

La minerfa es una causa importante de contaminacién
ambiental, una de las principales preocupaciones en esta
actividad es el depésito de metales pesados en el ambiente,
debido a la generacién y manejo de los depodsitos de
residuos llamados en México “jales mineros” (Macias ef al.
2015). Los residuos mineros son el resultado de la
extraccioén de los minerales del subsuelo y de los diferentes
procesos metalirgicos que se llevan a cabo para obtener los
metales de interés econdémico en estos procesos; la capa
superficial del suelo resulta dafiada, y las rocas y relaves
residuales 2 menudo son inestables y se convierten en
fuentes de contaminaciéon (Cao e al., 2010; Macias ef al.,
2015; Covarrubias y Pefla, 2017). Las propiedades
fisicoquimicas de los residuos mineros tienden a inhibir los
procesos de formacién del suelo y crecimiento de las
plantas, ocasionando desérdenes en su metabolismo,
provocando una amplia diversidad de problemas patra
establecer y mantener la vegetacién (Jiménez, Huante y
Rincoén, 20006; Filyarovskaya, Sitarska, Traczewska y Wolf.,,
2017; Xun, Feng, Li y Dong 2017). Aun cuando una
cubierta vegetal logra establecerse en estos tresiduos, la
riqueza y diversidad de los microorganismos del suelo es
afectada; esto inhibe la descomposicién de la materia
organica y los procesos de mineralizacién (Wong, 2003). Sin
embargo, la capacidad de adaptacién de algunas especies de
plantas a ambientes extremos, las convierten en organismos
capaces de rehabitar estos espacios restableciendo procesos
ecosistémicos (Ernst, 1996; Rincén, Asencio y Rodriguez-
Castellanos, 2007).

Los registros histéricos sobre la actividad minera en
México indican que se ha desarrollado de forma intensiva
desde el afio 1550 y que, como consecuencia de esta
actividad, se derivan varios distritos mineros abandonados
y asociados con millones de toneladas de residuos mineros
distribuidos en todo el pafs (Chavez ez al., 2010; Macias ez
al., 2015). A lo largo de la historia minera de México, se han
utilizado diversos métodos para la separacion de los metales
de interés del resto de los materiales que se extraen, uno de

estos métodos era la amalgamacion con mercurio (Lacerda,

1997; Caicedo-Gonzalez, 2014). El
amalgamacién con mercurio se utilizé6 en México desde el
siglo XVI (Meniz-Marquez, 1983; Nriagu, 1994; Uribe-

Salas y Flores-Clair, 2015), especificamente en la época

proceso  de

colonial se trajeron grandes cantidades de mercurio para
usarlo en las minas de los estados de Zacatecas,
Guanajuato, el oriente de Michoacan y San Luis Potosi.
Estas minas, se explotaron durante el periodo colonial y
hasta mediados del siglo XX; como consecuencia de la
ausencia de normativas y procesos apropiados para el
manejo de residuos, algunas de estas minas terminaron
convirtiéndose en depédsitos de grandes cantidades de
mercurio (Hylander y Meili, 2003; Castro-Diaz, 2011;
Osuna-Vallejo ¢z al,, 2019).

Siendo que el suelo es el principal reservorio de
metales pesados, los contaminantes pueden permanecer en
¢l durante mucho tiempo (Cao ez a/.,, 2010; Qian ¢z al., 2018).
La permanencia a largo plazo es especialmente grave en el
caso de contaminantes inorganicos, como los metales
pesados, que no pueden ser degradados. Su persistencia,
acumulacién progresiva y/o su transferencia a otros
sistemas supone una amenaza para la salud humana y la de
los ecosistemas (Ortega-Ortiz, Benavides-Mendoza y
Zermeno-Gonzalez, 2003; Mishra, Upadhyay, Pathak y
Tripathi, 2008). Sin embargo, la toxicidad de los suelos no
depende unicamente de las sustancias contaminantes, sino
también, de la presencia natural de otras sustancias
quimicas en el suelo, el pH y la disposicion de los nutrientes.
Estos elementos también influyen en la forma en la que las
plantas responden a la toxicidad, en ocasiones facilitando a
las raices la absorcién de metales pesados (Lu, Yin, Huang,
Zhang y Zhao., 2011; Anawar, Canha, Santa-Regina y
2013). Las

contaminados absorben en general mas oligoelementos y la

Freitas, plantas cultivadas en suelos
concentracién de éstos en los tejidos vegetales esta
directamente relacionada con su abundancia en los suelos
(Lopez-Cortrales, 2015; Qian ez al., 2018). Concentraciones
excesivas de metales en el suelo pueden impactar la calidad
de los alimentos, la seguridad de la produccion de cultivos
y la salud del ambiente, ya que estos se mueven a través de

la red tréfica via consumo de plantas
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por animales y estos a su vez pueden ser consumidos por
humanos (Lu et al, 2011; Rascio y Navari-izzo, 2011,
Anawar e/ al., 2013; Lopez-Corrales, 2015).

Las propiedades fisicoquimicas de los residuos del
metal extraido o de los quimicos utilizados para los
procesos de extraccion mineras, también ocasionan
desordenes en el metabolismo de las plantas, provocando
una amplia variedad de problemas para establecer y
mantener la vegetacion (Wong 2003, Jiménez et al. 2000).
Afectando también a los procesos de sucesion ecologica,
ocasionando que la recuperacion de la cobertura vegetal
pueda ser muy lenta (Bradshaw 1997).

A pesar de la legislacion existente sobre la disposicion
y manejo de residuos, el problema persiste. La NOM-147-
SEMARNAT/SSA1-2004 (Secretaria del Medio Ambiente
y Recursos Naturales [Semarnat], 2007) establece los limites
maximos permisibles de mercurio en suelos, siendo 23
mg/kg el méiximo permitido para suelo de uso
agticola/residencial/comercial y 310 mg/kg para suelos de
uso industrial. En el pafs se estima que los residuos minetros
acumulados se encuentran en el intervalo de 10 a 20
millones de toneladas (Zetina-Rodriguez, 2012). La mayoria
de las veces, en estas zonas se cultivan importantes
productos agricolas de consumo humano como frijol y
maiz, sobre los cuales existen reportes que indican la
acumulacién de metales pesados. Lo antetior, aunado al
remanente de desechos histéricos de la minerfa, agrava la
situacion de la contaminacién por metales pesados en
México (Covarrubias y Pefia, 2017).

Existen muchas técnicas de remediacion disponibles
para suelos contaminados; la biorremediacién es una
técnica que aprovecha la capacidad de los organismos vivos
para transformar, almacenar o degradar los contaminantes
que se encuentran en el ambiente, lo cual puede ser llevado
a cabo por bacterias, plantas y hongos (Garbisu, 2002). Para
el caso de las plantas, se ha denominado a este proceso
fitorremediacion (Delgadillo y Génzalez, 2011; Petruzzelli,
Pedron, Rosellini y Barbafieri, 2013). Otra estrategia es la
biosecuestracién, de la que se deriva la fitoestabilizacion, en
la cual los metales pesados se acumulan en los tejidos de

plantas longevas de tal forma que quedan aislados de los
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ciclos biogeoquimicos del ecosistema. En consecuencia, se
reduce la biodisponibilidad de los metales y la exposicion
de la fauna y los humanos (Cunningham, Berti y Huang,
1995; Wong, 2003; Petruzzelli ¢f al., 2013).

Las plantas, al ser expuestas a metales pesados, pueden
presentar diferentes respuestas fisiologicas, las cuales varfan
dependiendo de la especie de la planta, el metal especifico
al que es expuesta y la concentracion de este en el suelo. Al
utilizar plantas tolerantes a metales pesados para procesos
de biorremediacién o biosecuestracion, también se pueden
mejorar las condiciones de establecimiento para otras
especies (Pulford y Watson, 2003; Wong, 2003). Estas dos
técnicas de fitorremediacion son especialmente utiles para
su aplicacion en grandes superficies, con contaminantes
relativamente inméviles y suele considerarse para procesos
de recuperacién a largo plazo y el costo econémico en
comparacién con otras técnicas de remediacién en suelos
mineros es menor. Por lo anterior, es ideal considerar esta
medida para la restauracién de sitios contaminados por
actividades mineras.

Las coniferas entre las que se encuentran 11 especies
de pinos han demostrado una respuesta favorable en los
procesos de fitorremediacién, mas especificamente
hablando son capaces de realizar fitoinmovilizacién y
fitoextracién de metales pesados como el cadmio, zinc,
cromo, plomo, cobre, niquel y hierro aun cuando estos se
encuentren en altas concentraciones en el suelo e incluso en
efluentes (Castro-Servin, Gonzilez-Kladiano y Hernandez
Tejeda, 1997; Cho, Aoyama, Seki, Hayashi y Doi, 1999;
y Saladin , 2013;

Cutillas,2017). Se seleccionaron cuatro especies de

Moudouma, Riou, Gloaguen
coniferas nativas del occidente de México, con base en
informacién previa, relacionada con su presencia en
depésitos mineros (Chavez e al, 2010; Osuna-Vallejo,
Saenz-Romero, Escalera-Vazquez, de la Barrera y Lindig-
Cisneros, 2019): Pinus pseudostrobus, P. martinezii y P.
devoniana, ademas, de Juniperns deppeana

Esta comprobado que muchas especies vegetales
expuestas a suelos contaminados disminuyen su
crecimiento, lo que es un factor que debe considerarse

cuando se planea su uso en procesos de remediacién
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ambiental, se considera que una reducciéon de 10%
representa un efecto toxico en las plantas (Wong 2003,
Anawar ¢ al., 2013).

OBJETIVOS

Conocer el efecto de distintas concentraciones de
mercurio en el desarrollo y supervivencia de plantas
jovenes de Pinus devoniana, Juniperus deppeana, Pinus
psendostrobus y Pinus martinezdi; debido a que son especies
arbéreas potencialmente utiles para la recuperacién de

depésitos mineros en el occidente de México.

MATERIALES Y METODOS
Como ya se menciond, se seleccionaron cuatro especies
de coniferas con base en informacién previa relacionada
con su presencia en depositos mineros (Chavez er al.
2010, Osuna-Vallejo et al, 2019): Pinus pseudostrobus, P.
martinezii y P. devoniana; ademas, de Juniperus deppeana.
Para el experimento, se recolectaron semillas de P.
psendostrobus y P. devoniana siguiendo los protocolos de
colecta en la comunidad de Nuevo San Juan Parangaricu-
tiro y descrito en Castellanos-Acufia ez a/. 2015, la semilla
de P. martinezii se obtuvo en Hidalgo Michoacan (Osuna-
Vallejo et al, 2019) para su posterior germinacién en
laboratorio. Por su parte, |. deppeana se obtuvo la planta
de un vivero forestal en la comunidad de Palmar de
Bravo en el estado de Puebla que fue el sitio mas cercano
en el que se produce esta especie. Los puntos de
recoleccién se encuentran resumidos en la tabla 1.

Las semillas, previamente estratificadas por dos
semanas en un refrigerador a 4 °C, se germinaron por 21
dias en cajas de Petri con papel filtro (Whatman® No. 1)

y posteriormente se trasplantaron en un contenedor

forestal (5.5 cm diametro, 16 cm de longitud) de 350 cm?
de capacidad, en un sustrato libre de contaminantes y
rico en materia organica, 70% peat moss (musgo de
turbera) 'y 30% (Perlita

Posteriormente, las plantas permanecieron por un mes

agrolita expandida).
en una camara de crecimiento Lumistell®, modelo ICP-
18 a 25 °C, 12 horas luz, radiacién y humedad constante
al finalizar este periodo se registr6 la altura inicial en
centimetros. Una vez transcurrido el mes, se fertilizé a
las plantas mediante riego con 50 ml de disolucién
hidropénica de Steiner (1984).

Con las plantas fertilizadas se llevaron a cabo
experimentos independientes para cada especie estudiada
potrque se cont6 con un nimero diferente de individuos
para cada uno de ellos. Aunque esto impide comparar
estadisticamente entre especies, permite contar con datos
mas robustos para cada una de ellas dado que se pudo
controlar el efecto confundido de contar con individuos
de tamafio inicial muy diferentes. De tal forma que para
el experimento con J. deppeana se contdé con 18
individuos, para el de P. devoniana con 30 individuos, para
el de P. pseudostrobus con 16 individuos y para el de P.
martinezii con 30 individuos.

Para cada experimento, se formaron cinco grupos con
los individuos disponibles de forma aleatoria, cada uno de
los cuales fue sometido a uno de cinco tratamientos de
dosis de mercurio (HgCly; ppm): 0, 15, 30, 60 y 90,
respectivamente (Osuna-Vallejo 2019), el cual fue aplicado
como cloruro de mercurio. Los contenedores estaban
aislados entre sf y no contaban con drenaje para evitar
pérdidas de mercurio. Después de la aplicacion de
mercurio, las plantras fueron regadas con agua destilada dos

veces a la semana aplicando a cada una 10 ml

TABLA 1. Sitios de recoleccion de semillas y plantas para el experimento.

Especie Coordenadas de recoleccion Altitud (m s.n.m.) Estado
Pinus martinezii 100°40'05.5" O; 19°48'33.2" N 2938 Michoacan
Juniperus deppeana 97°32'44.09" O; 18°49'47.03" N 2199 Puebla
Pinus devoniana 102°10'08.3" O; 19°26'24.6" N 2217 Michoacan

Pinus pseudostrobus 102°11'43.6" O; 19°27'34.4" N 2520 Michoacan
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En la segunda semana del experimento, se efectué una
aplicacién de 10 ml del fungicida Captan®, (10 g/1) dado
que algunos individuos mostraron sintomas de fungosis. En
la semana nimero trece del experimento, se realizé una
segunda aplicacién de la disolucién del mercutio en todos
los individuos con las mismas concentraciones antes
mencionadas. Se mantuvo un registro semanal de altura y
cualquier cambio que se pudiera obsetvar en las hojas
durante 16 semanas. Al final de los registros, se cosecharon
los individuos de cada experimentoy se midi6 la longitud de
raiz. Se secé cada planta separando la parte aérea de las
raices en un horno durante 48 horas a 70 °C, para la
determinacién de peso seco aéreo y de raiz.

Los datos de altura final, biomasa aérea (como peso
seco), biomasa de raiz (como peso seco) y la relacion biomasa
de raiz/biomasa aérea se analizaron por medio de andlisis de
covarianza en donde la covariable fue la altura inicial y la
variable explicativa la concentracién de mercurio, con el
paquete “R” (R Development Core Team 2018). Cuando no
se cumplié con alguno de los supuestos del andlisis de

covarianza se transformaron los datos utilizando log base10.
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[RESULTADOS

El experimento con Pinus pseudostrobus arrojé los siguientes
resultados. En cuanto a la altura final, tanto la altura inicial
como covariable (Fai10= 130.9; P= 0.0001) como la
concentraciéon de mercurio (Fai= 3.78; P= 0.0475),
fueron significativas (Fig. 1) y pata todos los tratamientos
de adiciéon de mercurio la reduccién en las medias fue
mayor a 10% cuando se compard con el control. Por otro
lado, la respuesta de la biomasa aérea fue marginalmente
significativa con respecto a la interacciéon entre la altura
inicial y las concentraciones de mercurio (Fan= 3.28; P=
0.08, Fig. 2), sin embargo, la reducciéon en la biomasa
cuando habfa mercurio en el medio fue siempre mayor a
10%. En el caso de la biomasa de raiz, la altura inicial como
covariable fue significativa, asi como interacciéon entre
altura inicial y la concentracién (Fan= 5.1877; P= 0.034,
Fig. 3) y la reduccién en las medias cuando habia mercurio
en el medio fue siempre mayor a 10%. No hubo diferencias
entre medias para la relacién entre la biomasa aérea y la

biomasa de raiz.
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FIGURA 1. Relacién entre altura final e inicial de P. pseudostrobus y relacién entre altura final y

concentracién de mercurio.

Los datos son medias y desviaciones estandar (n=13). Los porcentajes denotados representan la reduccion en

comparacion con el control.
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FIGURA 2. Relacion entre biomasa aérea de P. pseudostrobus y altura inicial y relacion entre biomasa

aérea y concentracion de mercurio.

Los datos son medias y desviaciones estandar (n = 13). Los porcentajes denotados representan la reduccion en comparacion

con el control.

OOppm @ 15ppm O 30ppm MW 90 ppm

0.40
@]
0.30 —
C
N
]
o 020
kel
3
© C
_S 0.10 - 55%
om 62%
o : '
| ] O 74%
il ® O = @
0.00 +—O T T T 1 T T T
2.0 4.0 6.0 8.0 0 15 30 90

Altura inicial (cm)

Mercurio (ppm)

FIGURA 3. Relacién entre biomasa de raiz para P. pseudostrobusy altura inicial y relacion entre biomasa

de raiz y concentracién de mercurio.

Los datos son medias y desviaciones estandar (n = 13). Los porcentajes denotados representan la reduccion en

comparacion con el control.

En el caso de de J. deppeana, la altura final sélo se relaciond
con la altura inicial de forma significativa. También para
esta especie, la biomasa de raiz se relacioné con la altura
inicial en interaccién con la concentracion (Fig= 5.47; P=
0.024, Fig. 4). En cuanto a la reduccién en las medias para
esta variable en presencia de mercurio hubo una excepcién

para 90 ppm, que aumento, pero cabe mencionar que fue

un solo individuo. La biomasa aérea mostré el mismo
patron (Fag= 9.54; P= 0.005, Fig. 5), aunque cabe
mencionar que sélo para 30 ppm la media fue menor en
mas de 10% con respecto al control. Para P. devoniana, no
hubo respuesta para la altura final, para la biomasa de raiz
la altura inicial como covariable (F1,16= 4.7536; P= 0.0445)
y la concentracion (Fu, 1= 4.1466; P= 0.0171) fueron
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significativas (Fig. 6) y la reducciéon de esta variable en
presencia de mercurio fue mayor a 10% para todas las
concentraciones en comparacion con el control. En el caso
de la relacion entre la biomasa aérea y la biomasa de raiz
fueron significativas la concentraciéon de mercurio (Fu 16=
3.22; P= 0.04; Fig. 7) y para todas las concentraciones de
mercurio la reduccién en las medias fue mayor a 10% en
comparacién con el control.

Para P. martinezii, no hubo una relaciéon significativa
para ninguna variable de respuesta y las wvariables
explicativas. Para las cuatro especies, los resultados indican
que lo mas frecuente fue un efecto de la concentracién de
mercurio en el sustrato en interaccion con la altura inicial
(Tabla 2), lo que se observo en al menos una variable de
respuesta para tres especies, aunque la concentraciéon de
mercurio fue significativa para P. devoniana 'y P. pseudostrobus.

Cabe mencionar que en los cuatro experimentos
solamente mutieron ocho individuos. En el caso de P.
martinezir, fueron dos plantulas correspondientes a la
concentracion de 90 ppm, en P. pseudostrobus murié un
individuo del tratamiento control, para el caso de J. deppeana
solamente quedé un individuo del tratamiento de 90 ppm.

Por dltimo, mutieron cuatro individuos de P. devoniana,
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correspondientes al tratamiento control, 15 ppm, 30 ppm y

60 ppm, respectivamente.

DISCUSION

Los resultados de estos experimentos indican que hay una
tolerancia diferencial entre las especies estudiadas y que el
tamafio inicial cuando son sometidos los individuos influye
en su resistencia a la presencia de mercurio en el medio.
Varios estudios han demostrado como las especies
vegetales expuestas a suelos contaminados disminuyen su
crecimiento y se considera que si es igual o mayor a 10% se
tiene un efecto de toxicidad (Wong, 2003; Anawar ez af,
2013). Sin embargo, no estd bien documentada la
concentracion del contaminante a partir de la cual
individuos de diversas especies de Pinus sp. y otras coniferas
se veran afectados por la presencia de mercurio. Con otros
metales pesados, como el cobre, se ha documentado que el
crecimiento tanto de la rafz como de la parte aérea se ve
afectada con concentraciones tan bajas como 1 pM
(Arduini, Godbold y Onnis, 1995). En el caso de este
estudio, la disminucién de crecimiento fue validada con los
datos de crecimiento semanales y la comparacién con los

individuos control.
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FIGURA 4. Relacién entre biomasa de rafz de Juniperus deppeana y altura inicial y relacién entre la

biomasa de rafz y la concentracién de mercurio.

Los datos son medias y desviaciones estandar (n = 17). Los porcentajes denotados representan la reduccion en

comparacion con el control.
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FIGURA 7. Relacién entre biomasa de la rafz y altura inicial de Pinus devoniana y relacioén entre

biomasa de rafz y concentraciéon de mercutio.
Los datos son medias y desviaciones estandar (n = 26). Los porcentajes denotados representan la reduccion en
comparacion con el control.
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TABLA 2. Efecto de la concentracién de mercurio en el suelo, altura inicial e interaccién entre las variables de respuesta consideradas en

el estudio.
62‘; ;Cﬁe de Respuesta Altura inicial Concentracion de Mercurio Interaccion
Pinus pseudostrobus
Altura final b * NS
Biomasa aérea NS NS MS
Biomasa de raiz e NS *
B.A/BR NS NS NS
Pinus devoniana
Altura final NS NS NS
Biomasa aérea NS NS NS
Biomasa de raiz * * *
B.A/BR NS * NS
Pinus martinezii
Altura final NS NS NS
Biomasa aérea NS NS NS
Biomasa de raiz NS NS NS
B.A/BR NS NS NS
Juniperus deppeana
Altura final > NS NS
Biomasa aérea NS NS **
Biomasa de raiz NS NS *
B.A/BR NS NS NS

NS = no significativo, * < 0.05, ** <0.01, *** < 0.001

En el caso de P. devoniana, los resultados observados son
acordes a estudios previos en algunas especies de coniferas
evaluadas con metales pesados (Burton y Morgan, 1983;
Helmisaari, Makkonen, Olsson, Viksna y Milkénen, 1999;
Crane, Barkay y Dighton, 2012) respondiendo con una
disminucién mayor a 10% en el crecimiento después de ser
expuesta a 15 ppm de mercurio. Por otro lado, J. deppeana
presenta disminuciones en el crecimiento de los individuos
expuestos a disoluciones del contaminante, pero con
concentraciones de 90 ppm.

Por su parte P. martinezii, fue la tnica especie de pino
que no presenté ninguna diferencia significativa entre los
diferentes tratamientos de exposicién al mercurio, lo cual

coincide con los resultados del experimento realizado en

mesocosmos (Osuna-Vallejo ez a/, 2019) asi como en otras
especies de Pinus (P. rigida) en las que se ha podido
experimentar con mercurio (Crane ez /., 2012). En cambio,
P. psendostrobus mostré una reducciéon de crecimiento
sustancial en la altura final, en la biomasa de rafz y biomasa
aérea, de manera similar a otros estudios (Osuna-Vallejo ez
al., 2019, Helmisaari ef al., 1999; Godbold y Huttermann,
1986; Kahle, 1993; Crane ez al, 2012). De las cuatros
especies que se estudiaron, se puede inferir que solo dos
tienen la capacidad de crecer en suelos contaminados con
mercurio. Estas especies serfan utiles para acelerar procesos
sucesionales y, al acumular el mercurio en la madera, este
metal pasado queda fuera de los ciclos biogeoquimicos del

suelo mientras los arboles estén en pie. Este fenémeno de
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fitosecuestracion ha sido demostrado para diversas especies
perennifolias (Godbold, 1991; Fleck, Grigal y Nater, 1999;
Boening, 2000; Engle ¢7 al., 20006; Friedli ef al., 2007).

CONCLUSIONES

Este estudio muestra que P. martinezii y J. deppeana son
capaces de establecerse en suelos contaminados con
mercurio sin que se vea comprometido su desarrollo
temprano. Estudios previos mostraron que estas especies
almacenan mercurio en su madera, esto sumado al hecho
de que pueden tolerar altas concentraciones de este metal
en la etapa de plantula las hace buenas candidatas para ser
probadas en proyectos de fitosecuestracion en depositos
mineros contaminados con este elemento en las zonas

montanosas en donde son nativas.
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