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RESUMEN

Con el propósito de evaluar la distribución vertical de metales pesados Pb, Cd y Zn en el sedimento 
asociado a las plantas de rhizophora mangle, se determinaron las concentraciones potencialmente biodisponibles 
y no biodisponibles, en tres perfiles de sedimento colectados en el río Sevilla, Ciénaga Grande de Santa Marta. 
Las mediciones se hicieron con la técnica de espectrometría de emisión atómica de plasma inductivamente 
acoplado. Los resultados mostraron que en el ecosistema de manglar del río Sevilla estos metales se acumulan 
principalmente en formas no biodisponibles, lo cual indica que la mayor parte de estos elementos se encuentran 
retenidos en el sedimento. La retención del Pb, Cd y Zn en el sedimento de éste ecosistema de manglar está 
fuertemente relacionada con los parámetros fisicoquímicos pH, salinidad y potencial redox y con los contenidos 
de materia orgánica y de limos y arcillas.

PaLaBraS CLave: Metales pesados, Sedimento, Ecosistema de manglar, Biodisponibilidad, Retención de 
metales pesados.

ABSTRACT

Distribution of heavy metals (Pb, Cd, and Zn) in sediment profiles associated to Rhizophora 
mangle in Sevilla River - Ciénaga Grande de Santa Marta, Colombia. In order to evaluate the vertical 
distribution of the heavy metals Pb, Cd, and Zn in sediments associated to rhizophora mangle plants, potentially 
bioavailable and not bioavailable concentrations of these metals were determined in three sediment cores 
collected in the Sevilla River, Ciénaga Grande de Santa Marta. Measurements were carried out by inductively 
coupled plasma-atomic emission spectrometry. The results showed that in Sevilla River mangrove ecosystem 
these metals are accumulated principally in non-bioavailable forms, this means that a great part or them are 
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retained in the sediment. The retention of Pb, Cd, and Zn in the sediments of this mangrove ecosystem is 
strongly related to the physicochemical parameters pH, salinity, and redox potential, and to organic matter, and 
silt and clays contents. 

KeY WOrDS: Heavy metals, Sediments, Mangrove ecosystem, Bioavailability, Heavy metal retention.

INTRODUCCIÓN

Los ecosistemas de manglar han sido considerados como potenciales 
acumuladores de contaminantes antropogénicos, especialmente metales pesados 
(Harbinson, 1986; Gueiros et al., 1996) provenientes de la escorrentía de suelos y de la 
entrada de aguas residuales industriales y urbanas (Alloway, 1995; Gomes et al., 2001; 
Seuntjens et al., 2001; Yu et al., 2002). Estos ecosistemas se caracterizan por su capacidad 
de acumular sedimentos, debido al denso crecimiento de las plantas y a que sus raíces 
actúan como trampas de partículas sedimentarias y de materia orgánica, resultando en 
consecuencia un incremento del sedimento superficial (Lacerda y Abrao, 1984). Los 
sedimentos en sistemas de manglar son generalmente anóxicos en la capa muy próxima 
a la superficie, debido al consumo del oxígeno por la oxidación microbiana de la materia 
orgánica y a la pobre difusión del oxígeno en el perfil sedimentario. En estos sedimentos 
anóxicos, la actividad microbiana tiende a degradar materiales de alto peso molecular, 
produciendo ácidos orgánicos que disminuyen el pH del agua de poro, además el ión 
SO4

2- puede ser reducido a la forma de S2- que reacciona con los metales formando 
sulfuros metálicos y de esta forma quedan inmovilizados en el sedimento (Malcolm et 
al., 1998). Estos sulfuros metálicos no son irreversibles, ya que por las variaciones en el 
potencial redox debidas al oxígeno exudado por las raíces del manglar hacia el sedimento 
circundante, los metales pueden redisolverse nuevamente en el agua de poro y regresar a 
la columna de agua (Gueiros et al., 1996; Marins et al., 1997). 

La Ciénaga Grande de Santa Marta (CGSM) está rodeada por una extensa 
floresta de manglar que hasta los años sesenta ocupaba unas 52000 ha (Espinosa, 2006). 
Este sistema ha sufrido un proceso de degradación paulatino principalmente por influencia 
antropogénica que generó una variación en las condiciones hidráulicas del sistema, debido 
a la interrupción del intercambio de agua entre el río Magdalena y las zonas de inundación 
(manglares y ciénagas) y entre éstas y el mar, produciendo un aumento en la salinidad 
de los suelos y el agua, lo que llevó a la desaparición de aproximadamente un 70 % del 
bosque de manglar nativo y al incremento en la sedimentación (Botero y Salzwedel, 1999; 
Perdomo et al., 1999; Espinosa, 2006).

En las dos últimas décadas, se han evaluado los niveles de metales pesados 
en agua, sedimento y biota de la CGSM (Usme, 1984; Ramírez, 1995; Gallo y 
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Campos, 1997; Espinosa, 2004). Estos estudios mostraron que existen variaciones en 
la concentración de metales pesados relacionadas con las épocas climáticas, las cuales 
están influidas directamente por las descargas de agua del río Magdalena y de los ríos de 
la Sierra Nevada de Santa Marta (SNSM). El programa de monitoreo de las condiciones 
ambientales en la ecorregión CGSM muestra que aunque los metales siguen ingresando 
al sistema, las concentraciones medidas en aguas no representan riesgo para la vida 
acuática (Espinosa, 2004). Con el propósito de contribuir al conocimiento del destino 
de los metales que ingresan a la CGSM y el papel de los ecosistemas de manglar en la 
retención de estos contaminantes, se muestrearon tres perfiles de sedimento asociado a 
las plantas de rhizophora mangle, a los cuales se les determinó la distribución vertical de 
las concentraciones de los metales Cd, Pb y Zn, potencialmente biodisponibles (definida 
como la fracción de la concentración del metal fácilmente removible y disponible para la 
biota) y no biodisponibles y se estableció la relación de su concentración con las variables 
fisicoquímicas pH, potencial redox, contenido de materia orgánica y contenido de limos 
y arcillas.

ÁREA DE ESTUDIO

El presente estudio se realizó en el ecosistema de manglar del río Sevilla (RS) 
que trae aguas de la SNSM, y las descarga en la ecorregión CGSM (Figura 1). La CGSM 
está ubicada en la costa del Caribe colombiano, en el departamento del Magdalena, entre 
los 10°43̓- 11°00̓ N y los 74°16̓-74° 35̓W. Corresponde a la llanura deltaica derecha del 
río Magdalena, con un área aproximada de 4900 km2 que incluyen un complejo lagunar de 
720 km2 de agua y 570 km2 de área marina. La CGSM limita al norte con el mar Caribe, 
del cual está separada por una barrera arenosa denominada isla de Salamanca, al oriente 
y sur limita con el piedemonte de la SNSM y una zona agrícola bananera y palmera y al 
occidente con el complejo de ciénagas de Pajarales (Bernal, 1996). La estación RS se 
seleccionó como zona de muestreo teniendo en cuenta los altos contenidos de limos y 
arcillas (85 %) (Navas, 1999) y los resultados del monitoreo del proyecto ciénaga llevado a 
cabo entre 1995 y 2003, los cuales mostraron que en esta estación se registran las mayores 
concentraciones de metales pesados del complejo lagunar CGSM (Espinosa, 2004).

MATERIALES Y MÉTODOS

Fase de campo
En el ecosistema de manglar del RS se ubicaron tres puntos de muestreo (Figura 

1). El primer punto (1) se localizó a 115 m al norte y 271 m al oeste de la desembocadura, 
el segundo (2) a 508 m al norte y 538 m al oeste de la desembocadura y el tercero (3) a 
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556 m al norte y 790 m al oeste de la desembocadura. En cada punto se midieron in situ la 
salinidad, el pH y el potencial redox (Eh), tanto en el agua superficial como en el sedimento 
superficial, con equipos portátiles previamente calibrados con soluciones estándar.

El sedimento se colectó con corazonadores fabricados con tubos de PVC de 9 
cm de diámetro y 100 cm de largo, dentro de los cuales se introdujo un tubo de PVC de 
8 cm de diámetro y 70 cm de largo (Meyer, 1996; Lacerda et al., 1997). Los testigos se 
tomaron a una distancia promedio de 2 m de un árbol de r. mangle seleccionado al azar y 
se transportaron refrigerados hasta el laboratorio, donde se almacenaron a –20 °C.

Fase de laboratorio
En el laboratorio los testigos fueron descongelados y seccionados en intervalos 

de profundidad de 5 cm. Cada sección se homogenizó y dividió para aplicar los diferentes 
procedimientos analíticos. La fracción usada para la determinación granulométrica y 

Figura 1. Ubicación de los puntos de muestreo en el río Sevilla, Ciénaga Grande de Santa Marta.
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el contenido de materia orgánica fue secada en estufa a 80 °C. Para realizar el análisis 
granulométrico, el sedimento seco se rehumedeció con hexametafosfato de sodio al 1 % 
como dispersante, se pasó por un tamiz de malla de 63 µm y se secó en estufa a 80 °C. El 
porcentaje de limos y arcillas se expresó como el cociente entre la masa obtenida a través 
del tamiz de 63 µm y la masa total (Hall, 1991; Garay et al., 2003). La determinación de 
materia orgánica se llevó a cabo mediante el método de calcimetría a 450 °C por cuatro 
horas (Garay et al., 2003). 

La fracción para determinar metales pesados se liofilizó (en un Freezone 4.5 
a – 47 °C y 127x10-3 mbar de presión) y se tamizó con una malla plástica de 63 µm. 
Las muestras fueron sometidas a dos tipos de extracción. 0.4 g de muestra seca fueron 
tratados con 3 mL de HNO3:HCl (2:1) en bombas de digestión (Berghof Marssen) a 180 
°C por tres horas. El extracto se filtró y se llevó a volumen con HCl 0.1N (Garay et al., 
2003). Esta extracción se considera fuerte, ya que se obtienen los metales potencialmente 
móviles, además de los no biodisponibles, es decir la fracción fuertemente enlazada a las 
partículas del sedimento como sulfuros del metal, óxidos y complejos de materia orgánica 
y de minerales discretos (Lacerda et al., 1997). 

Un gramo de muestra seca se dejó en contacto por 24 horas con 15 mL de HCl 
0.1 N. El extracto se filtró y se llevó a volumen con el mismo ácido (Wallner-Kersanach, 
1997). Esta fracción corresponde a los metales potencialmente biodisponibles (Lacerda et 
al., 1997; Machado et al., 2002). 

Las concentraciones de metales pesados fueron determinadas con la técnica 
de Espectrofotometría de Emisión con Plasma Inductivamente Acoplado (ICP-AES), 
utilizando un ICP-AES (Spectro Flame Modula) en las líneas espectrales 283.31 nm para 
Pb, 228.80 nm para Cd y 213.86 nm para Zn. Para el control analítico se evaluaron: (i) 
la precisión de los métodos, a partir de la repetibilidad de 10 muestras de concentración 
conocida, expresada en términos del coeficiente de variación (CV). Los valores obtenidos 
fueron 2.4 % para el Cd, 5.1% para el Zn y 5.6 % para el Pb. (ii) La exactitud, como 
el grado de aproximación entre el valor obtenido experimentalmente y el valor real en 
muestras dopadas, expresada como el porcentaje de recuperación 65, 74 y 85 % para Cd, 
Zn y Pb, respectivamente.

Para el tratamiento estadístico de los datos se hizo un análisis de varianza a dos 
vías (ANOVA), con el fin de observar si existían diferencias significativas en el perfil de 
sedimento y entre los puntos de muestreo con relación a las concentraciones de metales, 
utilizando un test de Fischer (LSD 95 %). Además, se realizó un análisis de correlación 
con matriz de Pearson entre las concentraciones de metal en el perfil de sedimento y las 
variables contenido de materia orgánica y de limos y arcillas (con p<0.05). Para estos 
análisis se utilizó el programa estadístico Infostat. 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Variables fisicoquímicas
En la tabla 1 se muestran los valores de pH, potencial redox (Eh) y salinidad 

del agua superficial y del sedimento superficial (0 a 5 cm) en cada punto de muestreo. 
Los valores de pH tanto en la columna de agua como en sedimento superficial fueron 
levemente ácidos, entre 6.23 a 6.02 en agua y 6.71 a 6.20 en sedimento, con una tendencia 
a disminuir al alejarse de la boca de la CGSM. En los tres puntos de muestreo, el pH del 
sedimento superficial fue mayor que en el agua superficial (Tabla 1). Esto puede deberse, 
según Castro y Campos (2004), a la reducción del sulfato a sulfuro que produce una 
acumulación y un alta tasa de flujo de fosfato reactivo y amonio en la interfase sedimento-
agua. Los cambios de pH son importantes para la movilidad de los metales pesados, ya que 
muchos sitios de adsorción en los suelos son dependientes del pH, y a valores como los 
registrados en el área de muestreo prevalecerán los metales pesados en formas químicas 
como óxidos-hidróxidos de Fe y Mn, enlazados a la materia orgánica y a la superficie de 
los minerales de arcilla. Bajo condiciones anóxicas y en presencia de sulfuros libres, estos 
metales (Cd, Pb y Zn) pueden precipitarse como sulfuros que gradualmente se acumulan 
en los sedimentos, los cuales son poco solubles a valores de pH como los registrados en 
la zona de estudio (Lacerda y Abrao, 1984). 

El Eh en el sedimento superficial presentó condiciones reductoras, el valor más 
bajo (-375 mV) se midió en el punto de muestreo más cercano a la boca de la CGSM y 
el más alto (-130 mV) en el punto más adentro del río. Esto puede atribuirse a que en la 
boca del RS, a la entrada de la CGSM (punto 1), la energía hidrodinámica es menor que 
en el punto más alejado (punto 3), por lo tanto se acumulan sedimentos ricos en materia 
orgánica, consecuentemente hay reducción de oxigeno por la actividad microbiana, 
creando las condiciones reductoras observadas (Muniz et al., 2004). En el agua superficial 
predominaron las condiciones oxidantes (39 a 90 mV); a diferencia del sedimento, en el 
agua superficial no se observó ningún gradiente desde la boca de la ciénaga hacia el 
interior del río (Tabla 1). 

Tabla 1. Variables fisicoquímicas medidas in situ en el agua superficial y en sedimentos superficiales (0-5 cm), 
en los tres puntos de muestreo de la estación río Sevilla –CGSM.

Variable
Punto 1 Punto 2 Punto 3

agua sedimento agua sedimento agua sedimento
pH 6.23 6.71 6.04 6.57 6.02 6.20
Eh (mV) 90 -375 10 -360 39 -130
Salinidad 0 6 0 0 0 0
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En los sedimentos de los ecosistemas de manglar el potencial redox tiene 
una marcada influencia sobre la adsorción de metales pesados, ya que en condiciones 
reductoras se favorece la disolución de los hidróxidos de Fe y Mn, liberando los metales 
coprecipitados con ellos a la fase acuosa (Matagi et al., 1998). Por otra parte, debido a que 
en los sedimentos de manglar predomina el metabolismo de las bacterias sulfo-reductoras, 
las aguas generalmente contienen concentraciones elevadas de sulfuros disueltos que 
pueden formar sulfuros de estos metales, siendo ésta una de las principales formas de 
acumulación de metales en los ecosistemas de manglar (Lacerda, 1998; Malcom et al., 
1998; Lacerda et al., 1999). 

La salinidad en general fue cero en el agua y en el sedimento superficial, excepto 
en el sedimento del punto más cercano a la boca de la GGSM (punto 1), donde se alcanzó 
un valor de 6 (Tabla 1), que se puede explicar por la presencia de la cuña salina, producida 
por el movimiento de las masas de agua provenientes del cuerpo de la CGSM, las cuales 
al ser más densas se ubican en el fondo, mientras las aguas del río están en la superficie. 
La salinidad es una variable muy importante para la movilidad de metales pesados, debido 
a que en sistemas estuarinos el ión Cl- puede formar varios complejos con los metales 
pesados, los cuales se pueden intercambiar y aumentar o disminuir su disponibilidad al 
medio acuático (Lacerda, 1998; Harter y Naidu, 2001). Los ensayos de desorción de 
metales en el sedimento de manglar del RS-CGSM a diferentes salinidades (0 a 45), 
mostraron que la salinidad tiene un marcado efecto sobre la desorción de los metales en 
estudio; el orden de desorción hallado fue Cd >Zn >>Pb (Parra y Espinosa, 2007). 

Contenido de materia orgánica
En la figura 2 se muestra la variación del porcentaje de materia orgánica 

respecto a la profundidad del sedimento. En los tres puntos de muestreo los contenidos 
de materia orgánica disminuyeron con la profundidad; el análisis estadístico y el test de 
Fischer mostraron que existen diferencias significativas del contenido de materia orgánica 
con la profundidad, especialmente en los primeros 15 cm y que no existen diferencias 
significativas entre los puntos de muestreo. Este comportamiento se puede deber a que 
en los niveles más profundos el material tiene un mayor grado de descomposición y 
está mezclado con el material mineralizado. En los primeros 15 cm de profundidad los 
contenidos de materia orgánica fueron elevados (20 a 40 %, Figura 2), comparados con 
otros sedimentos estuarinos donde estos contenidos están entre 13 y 17 % (Lacerda et al., 
1997). Esto se debe a que las muestras se colectaron cerca de las raíces de los árboles de r. 
mangle, donde por una parte hay una alta producción de materia orgánica y por la otra hay 
atrapamiento de gran cantidad del material orgánico suspendido en la columna de agua, 
por la presencia de las raíces en forma de zancos. Un elevado contenido de materia puede 
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intervenir en la inmovilización de metales pesados ya que actúa como agente acomplejante 
de algunos elementos, formando complejos solubles e insolubles que proporcionan mayor 
o menor movilidad de los metales en los suelos (Harbinson, 1986). 

Porcentaje de limos y arcillas
La fracción de limos y arcillas predomina en los sedimentos del ecosistema de 

manglar del RS-CGSM (> 40 %) (Figura 2). En general el porcentaje de limos y arcillas 
aumentó a lo largo del perfil de sedimento hasta los 15 cm de profundidad, excepto en la 
fracción de 5 a 10 cm de los puntos 1 y 3 (Figura 2). El análisis estadístico mostró que 
existen diferencias significativas entre el porcentaje de limos y arcillas con la profundidad 
(p=<0.001), las cuales se evidencian entre los primeros 15 cm y el resto del perfil; y entre 
los puntos de muestreo. Los puntos 1 y 2 son similares entre sí, pero significativamente 
diferentes del punto 3 (p=<0.001). Los altos contenidos de limos y arcillas (48 a 88 %) se 
deben en parte a la acción que ejercen las raíces de los árboles de manglar como trampas 
de sedimentos suspendidos. Estas raíces reducen la perturbación física provocada por la 
corriente del río, permitiendo una alta tasa de sedimentación. En el punto 1 de muestreo, se 
registraron los mayores contenidos de limos y arcillas (Figura 2). Este punto está ubicado 
en la boca de la CGSM, donde al entrar el agua del río la velocidad de flujo disminuye, 
ocasionando una mayor precipitación del material particulado suspendido. Caso contrario 

Figura 2. Distribución de los porcentajes de materia orgánica y de los contenidos de limos y arcillas en los 
perfiles de sedimento colectados en los tres puntos de muestreo de la Ciénaga Grande de Santa Marta.
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ocurre en el punto 3, donde la velocidad de flujo del río es mayor y por tanto hay mayor 
remoción del material de menor tamaño de partícula. 

El tamaño de partícula es una variable muy importante en los procesos de retención 
de metales, cuyos iones se adsorben en la superficie de las arcillas, principalmente por 
intercambio iónico y adsorción específica (Harbinson, 1986; Rieuwerts et al., 1998). Los 
análisis estadísticos mostraron que los contenidos de limos y arcillas se correlacionan 
positivamente con el Cd, Zn y Pb potencialmente biodisponible, esto se debe a la mayor 
área superficial de los minerales de arcilla que favorecen la retención de metales pesados 
en formas intercambiables (Harbinson, 1986; Rieuwerts et al., 1998).

Distribución de metales pesados potencialmente biodisponibles y no biodisponibles
Los metales potencialmente biodisponibles se obtuvieron mediante extracción 

débil. En esta fracción se encuentran aquellos metales adsorbidos por intercambio 
catiónico, por adsorción específica, precipitados como carbonatos y aquellos que están 
formando complejos solubles con la materia orgánica (Lacerda, 1998). Estas formas 
son las más susceptibles a redisolución por cambios en las variables fisicoquímicas. 
Con la extracción fuerte, se obtuvieron tanto los metales de la fracción potencialmente 
biodisponible, como los de la fracción no biodisponible; la fracción no biodisponible 
se calculó por la diferencia entre las fracciones correspondientes a la extracción fuerte 
menos las correspondientes a la débil. En la fracción no biodisponible se encuentran los 
metales precipitados, enlazados a sulfuros, a materia orgánica meteorizada y a minerales 
secundarios, los cuales están fuertemente enlazados al sedimento y se pueden considerar 
como los metales potencialmente inmóviles o retenidos por el sedimento que en 
condiciones normales de los ecosistemas de manglar, como es el caso de los sedimentos 
del RS, no serian fácilmente resuspendidos a la columna de agua.

Las concentraciones de Cd potencialmente biodisponible y no biodisponible se 
muestran en la Figura 3. En los puntos de muestreo 1 y 2 las concentraciones de Cd 
potencialmente biodisponible fueron similares en sí, pero diferentes a las del punto 3. El 
análisis de varianza mostró que estas diferencia son significativas (p=<0.001). La mayor 
concentración de Cd biodisponible en el punto 1 (0.786 µg g-1) se registró en el estrato 
de 25-30 cm; en el punto 2 (0.572 µg g-1) en el estrato de 15-20 cm; y en el punto 3 
(0.441 µg g-1) en el estrato de 30-35 cm de profundidad. Las menores concentraciones de 
Cd potencialmente biodisponible se encontraron en el estrato de 0-5 cm de profundidad 
de los puntos 1 y 3 (0.397 y 0.215 µg g-1 respectivamente); y en el estrato de 45-50 
cm de profundidad del punto 2 (0.317 µg g-1). Las mayores concentraciones de Cd no 
biodisponible en los puntos de muestreo 1 y 2 se encontraron en el estrato de 45-50 cm 
(0.482 µg g-1, 0.532 µg g-1 respectivamente); y en el punto 3 en el estrato de 35-40 cm 
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(0.756 µg g-1). Las menores concentraciones de Cd no biodisponible en el punto 1 se 
encontraron en el estrato de 10-15 cm (0.142 µg g-1); en los puntos 2 y 3 en el estrato 
de 0-5 cm (0.245 y 0.632 µg g-1, respectivamente). El análisis de varianza mostró que 
existen diferencias significativas entre la concentración no biodisponible de Cd, tanto 
entre profundidades (p=0.015), como entre puntos de muestreo (p=<0.001).

En todas las profundidades las concentraciones de Cd potencialmente 
biodisponible (adsorbido a los sitios activos de la superficie del sedimento) decrecieron 
desde el punto 1 hacia el 3, mientras que las concentraciones de Cd no biodisponible 
aumentaron (Figura 3). Estos cambios parecen estar relacionados con los contenidos 
de limos y arcillas de los sedimentos, los cuales fueron mayores en el punto 1 (Figura 
2), donde las concentraciones de Cd biodisponibles fueron también mayores (Figura 3), 
en tanto que en el punto 3 los contenidos de limos y arcillas (Figura 2) y los de Cd 
biodisponibles fueron más bajos (Figura 3). Los análisis de correlación mostraron que 
en efecto hay dependencia de estas dos variables, al obtenerse correlación significativa 
(Tabla 2). Este resultado no es sorprendente, ya que en las partículas más finas hay una 
mayor área con sitios activos a los cuales se pueden adsorber metales como el Cd. 

El análisis de correlación entre el Cd no biodisponible y el contenido de materia 
orgánica mostró que entre estas dos variables hay una correlación negativa (Tabla 2), esto se 

Figura 3. Distribución de las concentraciones de Cd potencialmente biodisponible y no biodisponible (µg g-1 
p.s.) en los perfiles de sedimento colectados en los tres puntos de muestreo de la Ciénaga Grande de Santa 
Marta.
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debe a que el Cd no forma complejos orgánicos fuertes con la materia orgánica (Chlopecka 
et al., 1996). Por otra parte, se analizó la razón Cd no biodisponible/Cd potencialmente 
biodisponible (Tabla 3). Este análisis mostró un incremento de las proporciones de Cd no 
biodisponible desde el punto 1 (con una relación promedio a lo largo del perfil de 0.5 ± 0.2) 
hacia el 3 (con una relación promedio de 2.3 ±0.6), lo que evidencia una mayor retención 
de formas no biodisponibles de Cd en el sedimento del punto 3. 

Tabla 2. Coeficientes de correlación con matriz de Pearson, entre las concentraciones de Cd, Pb y Zn y las variables 
contenido de materia orgánica (MO) y contenidos de limos y arcillas (LA), en el perfil de sedimento (p<0.05)

%MO %LA Cda Pba Zna Cdb Pbb Znb 
%MO 1.00 -0.47 -0.35 -0.44 -0.01 -0.33 0.20 -0.32
%LA 1.00 0.73 0.51 0.62 -0.30 0.15 0.09
Cda 1.00 0.76 0.58 -0.63 0.59 0.19
Pba 1.00 0.24 -0.34 0.53 0.51
Zna 1.00 -0.61 0.24 -0.40
Cdb 1.00 -0.62 0.26
Pbb 1.00 0.28
Znb 1.00

a: metales potencialmente biodisponibles; b: metales no biodisponibles

En la Figura 4 se muestran las concentraciones de Pb potencialmente biodisponible 
y de Pb no biodisponible en el perfil de sedimento. La máxima concentración de Pb 
potencialmente biodisponible se midió en el estrato de 25-30 cm de profundidad, en los 
puntos 1 y 3 (18.0 y 9.0 µg g-1, respectivamente); y en el estrato de 20-25 cm en el punto 2 
(9.6 µg g-1). Las menores concentraciones de Pb potencialmente biodisponible se midieron 
en el estrato de 5-10 cm en el punto 1 (4.9 µg g-1); en el estrato de 45-50 cm (3.8 µg g-1) en 
el punto 2; y en el estrato de 0-5 cm (4.9 µg g-1 ) en el punto 3. La mayor concentración 
de Pb no biodisponible se encontró en el estrato de 0-5 cm de profundidad (92 µg g-1) en 
el punto de muestreo 1; y en el estrato de 15-20 cm de profundidad en los puntos 2 y 3 
(81 y 75 µg g-1, respectivamente). Las menores concentraciones de Pb no biodisponible 
se midieron en el estrato de 20-25 cm (77 µg g-1) en el punto 1; en el estrato de 40-45 cm 
(48 µg g-1) en el punto 2; y en el estrato de 30-35 cm (62 µg g-1) en el punto 3. Los análisis 
de varianza mostraron que existen diferencias significativas de las concentraciones de Pb 
no biodisponible y de Pb potencialmente biodisponible entre profundidades (p=0.001); y 
entre las concentraciones de Pb no biodisponible y de Pb potencialmente biodisponible 
entre los puntos de muestreo (p=0.007).

En general, la concentración de Pb no biodisponible en los tres puntos de 
muestreo fue varios ordenes de magnitud mayor que la concentración de Pb potencialmente 
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biodisponible (Figura 4). Las concentraciones de Pb no biodisponible descendieron desde 
el punto de muestreo 1 hacia el punto 3, donde la razón promedio de Pb no biodisponible/
Pb potencialmente biodisponible fue de 66.6 ± 3.9 (Tabla 3). Como se demostró en los 
ensayos de absorción, en los sedimentos del RS la salinidad tiene influencia sobre la 
biodisponibilidad del Pb (Parra y Espinosa, 2007), ya que este metal puede formar iones 
complejos con el cloruro, los cuales son poco solubles (Dong et al., 2000). 

Figura 4. Distribución de las concentraciones de Pb potencialmente biodisponible y no biodisponible (µg g-1 
p.s.) en los perfiles de sedimento colectados en los tres puntos de muestreo de la Ciénaga Grande de Santa 
Marta.

La disminución de las concentraciones de Pb potencialmente biodisponible 
puede estar influenciada por los altos contenidos de materia orgánica registrados en los 
sedimentos de los tres puntos de muestreo (Figura 2), ya que este metal puede formar 
quelatos insolubles con la materia orgánica (Matagi et al., 1998). Aunque los análisis de 
correlación no muestran este efecto marcado, el Pb no biodisponible fue el único metal 
que presentó valores de correlación positiva con la materia orgánica (Tabla 2). Lo que se 
explica por los altos contenidos de limos y arcillas en el sedimento (Figura 2); este elemento 
puede ser fuertemente retenido, debido a su afinidad de adsorción en la fracción de la 
arcilla (Dong et al., 2000). Los análisis de correlación mostraron que el Pb potencialmente 
biodisponible es el que tiene menor correlación con los limos y arcillas (Tabla 2) . 

Al igual que el Pb, en los tres puntos de muestreo y en todos los estratos del testigo 
las concentraciones de Zn no biodisponible fueron mayores que las de Zn potencialmente 
biodisponible (Figura 5). La razón de concentración de Zn no biodisponible/ Zn 
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potencialmente biodisponible mostró que en el punto 3 se encuentra en mayor proporción 
la concentración de Zn en formas no biodisponibles (Tabla 3). 

Tabla 3. Razón de relación entre la concentración no biodisponible y la concentración potencialmente 
biodisponible de Cd, Pb y Zn, a lo largo del perfil de sedimento en los tres puntos de muestreo de la CGSM.

Punto 1 Punto 2 Punto 3
Cd Pb Zn Cd Pb Zn Cd Pb Zn

Max-min 0.2 – 0.6 4.9 – 18.0 1.2 – 2.0 0.5 – 1.5 7.3 – 17.0 0.8 -1.8 1.6 – 3.2 61.1 – 74.7 1.7 – 3.8

Promedio 0.5 ± 0.2 10 ± 4.1 1.6 ± 0.2 1.0 ± 0.3 11.3 ± 2.6 1.2 ± 0.3 2.3 ± 0.6 66.6 ± 3.9 2.8 ± 0.6

La mayor concentración de Zn potencialmente biodisponible se encontró en 
el estrato 25-30 cm de profundidad en los puntos de muestreo 1 y 2 (42 y 48 µg g-1 
respectivamente); y en el estrato 10-15 cm (31 µg g-1) en el punto 3. La menor concentración 
de Zn potencialmente biodisponible se midió en el estrato 5-10 cm en los puntos 1 y 2 (29 
µg g-1 y 35 µg g-1 respectivamente); y en el estrato 40-45 cm (19 µg g-1) en el punto 3. La 
mayor concentración de Zn no biodisponible en el punto de muestreo 1 se midió en el estrato 
25-30 cm de profundidad (67 µg g-1); en el punto 2 en el estrato 20-25 cm (76 µg g-1) y en 
el punto 3 en el estrato 40-45 cm de profundidad (74 µg g-1). Las menores concentraciones 
de Zn no biodisponible se midieron en el estrato 10-15 cm en los puntos 1 y 3 (45 y 54 µg 
g-1 respectivamente); y en el estrato 45-50 cm (37 µg g-1) en el punto 2 (Figura 5). 

Figura 5. Distribución de las concentraciones de Zn potencialmente biodisponible y no biodisponible (µg g-1 p.s.), 
en los perfiles de sedimento colectados en los tres puntos de muestreo de la Ciénaga Grande de Santa Marta.
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Los análisis de varianza mostraron que para el Zn potencialmente biodisponible 
no existen diferencias entre profundidades, pero sí entre puntos de muestreo. Para el 
Zn no biodisponible, existen diferencias significativas, tanto entre profundidades, como 
con entre puntos de muestreo (p=<0.001). Los análisis de correlación mostraron que las 
concentraciones de Zn, tanto potencialmente biodisponible como no biodisponible, están 
altamente correlacionadas con el contenido de limos y arcillas, con valores muy similares 
a los del Cd, esto se debe específicamente a la similitud química de estos elementos los 
cuales compiten por los sitios activos de adsorción. 

CONCLUSIONES

Las mayores concentraciones de metales pesados (Cd, Pb y Zn) en el sedimento 
asociado al ecosistema de manglar RS-CGSM se encuentran en formas no biodisponibles, 
en un gradiente de proporción de Pb>>Zn>Cd. La mayor proporción de las formas no 
biodisponible de Pb y Zn se encontró en la estación más cercana de la boca de la CGSM, 
sugiriendo que estos elementos están siendo retenidos por el sedimento asociado al 
manglar. Los contenidos de limos y arcillas y de materia orgánica, así como la salinidad, 
tienen una marcada influencia en la biodisponibilidad del Cd y del Zn en el sedimento 
asociado al ecosistema de manglar del Río Sevilla CGSM, indicando que las principales 
formas biodisponibles de estos metales son la adsorción especifica sobre los limos y 
arcillas y los complejos orgánicos solubles.
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