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RESUMEN 

 

 

Los ecosistemas acuáticos son de gran importancia económica, ecológica y social, por ser 

fuentes de recursos claves para el desarrollo local, regional y nacional. Los ecosistemas acuáticos 

son vulnerables a los contaminantes, como los metales y metaloides, derivado de las actividades 

antrópicas que se desarrollan en sus alrededores y que suelen tener diferentes grados de impactos. 

La cuenca del río Yaqui es la más grande en el noroeste de México, y es clave para el desarrollo 

de la minería, la acuacultura, la agricultura y la ganadería. En esta cuenca se construyeron 

reservorios que proveen de recursos para estas actividades. Con el propósito de estimar los niveles 

de la contaminación por metales y metaloides en las presas La Angostura, El Cajón de Onapa y El 

Oviachic, de la cuenca del río Yaqui, se evaluaron las acumulaciones históricas de elementos 

potencialmente tóxicos (As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb y Zn), sus enriquecimientos, sus flujos y las posibles 

fuentes, mediante el estudio de núcleos sedimentarios fechados por el método de 210Pb. Se 

recolectaron dos núcleos sedimentarios en cada presa, a los que se les determinaron las tasas de 

acumulación sedimentaria y másica, las concentraciones de los elementos potencialmente tóxicos, 

sus factores de enriquecimiento, los flujos y proporciones de flujo, la granulometría y los 

contenidos de carbono orgánico e inorgánico. Se utilizó el análisis de factores con el fin de entender 

cómo se relacionan las variables analizadas y a su vez, entender la procedencia de los elementos 

potencialmente tóxicos. Los enriquecimientos fueron nulos para la mayoría de los elementos de los 

elementos potencialmente tóxicos; sin embargo, en algunas secciones de los núcleos de las tres 

presas hubo enriquecimientos moderados de As y, de moderadamente severos a severos de Hg. 

Además, las concentraciones de As y Hg estuvieron por encima del criterio para sedimentos PEL 

(Nivel de Efecto Probable), por lo que son probables los efectos adversos sobre la biota de las tres 

presas. Además, las tasas de acumulación de sedimentos y másica, y los flujos de los elementos 

han aumentado notablemente en la última década, relacionado con los cambios de uso de suelos en 

la cuenca del río Yaqui. Este estudio destaca la importancia de utilizar el fechado de sedimentos 

para evaluar las tendencias históricas de contaminación por elementos potencialmente tóxicos, e 

identificar posibles fuentes. 

 

Palabras clave: Ecosistemas acuáticos, Actividades antropogénicas, Cuenca del río Yaqui, 

Contaminación, Metales y metaloides, Núcleos sedimentarios, Fechado con 210Pb.  
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ABSTRACT 

 

 

Aquatic ecosystems are great economic, ecological and social importance, they are sources 

of resources that are key to local, regional and national development. The population depends on 

these as they provide water for human consumption and agricultural irrigation, help in flood 

control, for the generation of hydroelectric power, and for subsistence fishing activities. Aquatic 

ecosystems are particularly vulnerable to contaminants, such as metals and metalloids, derived 

from human activities that take place in their surroundings and that usually have different degrees 

of impact. The Yaqui River Basin is the largest in northwestern Mexico, and is key to the 

development of mining, aquaculture, agriculture, and ranching. Reservoirs were built in this basin 

that provide resources for these activities. In order to estimate the levels of contamination by metals 

and metalloids in the La Angostura, El Cajón de Onapa and El Oviachic dams of the Yaqui River 

Basin, the historical accumulations of potentially toxic elements (As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb and Zn), 

their enrichments, their fluxes and possible sources, through the study of sedimentary cores dated 

by the 210Pb method. Two sediment cores were collected from each dam, from which the 

sedimentary and mass accumulation rates, the concentrations of potentially toxic elements, their 

enrichment factors, the flux and flux rate, the granulometry and the organic and inorganic carbon 

contents were determined. Factor Analysis was performed in order to understand how the analyzed 

variables are related and, to understand the origin of the potentially toxic elements. Potentially 

toxic element enrichments were nil for most elements. However, in some sections of the cores of 

the three dams there were moderate enrichments for As and moderately severe to severe for Hg. In 

addition, the concentrations of As and Hg were above the PEL (Probable Effect Level) criteria for 

sediments, so adverse effects on the biota of the three dams are likely. In addition, the rates of 

accumulation of sediments and mass, and the fluxes of the elements have increased notably in the 

last decade, related to changes in land use in the different areas of the Yaqui River basin. This study 

highlights the importance of using sediment dating to assess historical trends in metal and metalloid 

contamination, and to identify possible sources, in order to support decision-making in programs 

aimed at reducing environmental and health risks in aquatic ecosystems. 

 

Keywords: Aquatic ecosystems, Anthropogenic activities, Yaqui River Basin, Contamination, 

Metals and metalloids, Sediment cores, 210Pb dating.  
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1. INTRODUCCIÓN 

 

 

La tierra está sujeta a una amplia gama de alteraciones a escala global que se origina de las 

actividades humanas, estas actividades dan lugar al fenómeno del cambio global (Steffen et al., 

2004). Actualmente, el planeta se encuentra en un periodo de constante cambio global, estas 

alteraciones ambientales son registradas históricamente debido a que es posible establecer una 

conexión entre el incremento en las emisiones antropogénicas al medio ambiente. Las actividades 

antropogénicas emiten contaminantes que se transportan y distribuyen en el ambiente, 

primeramente a escala local, aunque por las diferentes vías de dispersión, algunos contaminantes 

pueden dispersarse a escala regional e incluso global (Steffen et al., 2004; Toledo Ocampo, 2005). 

Hoy en día, prácticamente todos los ecosistemas alrededor del mundo están impactados en menor 

o mayor escala, así que la amplia variedad y la alta cantidad de contaminantes dispersados genera 

una problemática ambiental (Sophia y Lima, 2018). Los sedimentos son el depósito final de muchos 

contaminantes y constituyen una fuente de contaminación a largo plazo en la trama trófica (Burton, 

2002). Los contaminantes provienen de fuentes naturales y antropogénicas, sin embargo, los de 

origen antropogénico elevan las concentraciones naturales al grado de representar una verdadera 

problemática ambiental al acumularse en los sedimentos (Baldwin y Howitt, 2007).  

Los metales y metaloides se consideran elementos persistentes en el ambiente y, en ciertos 

intervalos de concentración, llegan a ser tóxicos, lo que depende de varios factores tanto bióticos 

como abióticos (Appenroth, 2010). Los metales y metaloides son considerados como los 

contaminantes más ampliamente distribuidos, dado a que son constituyentes naturales de suelos, 

sedimentos y organismos. Su persistencia ambiental es alta debido a que no se degradan, hasta 

llegar a acumularse en altas concentraciones en reservorios naturales. Estos elementos están 

contenidos de manera natural en el sedimento, pero las concentraciones pueden aumentar debido a 

emisiones antropogénicas, tales como efluentes urbanos o de diversos tipos de industria, como la 

minería, la agricultura y la ganadería, entre otros (Sánchez-Duarte y Jara-Marini, 2017). 

Los embalses son reservorios artificiales con procesos propios de los ríos, cuyo objetivo es la 

acumulación de agua para destinarla a los usos humanos, así como para protección contra 

inundaciones. Además, regulan los aportes de sólidos en suspensión y los materiales transportados 

por los ríos. Estos reservorios son ambientes de depósito, originados y condicionados para controlar 
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los continuos procesos de sedimentación (Embleton y Richards, 1984). 

Bajo condiciones perseverantes, los sedimentos registran  cambios e impactos negativos sobre los 

ecosistemas acuáticos (Hill, 2011). Los registros sedimentarios fechados permiten reconstruir 

históricamente la acumulación de contaminantes y su impacto en los ecosistemas (Rodríguez-

Obeso et al., 2007); y el método de fechado con 210Pb es el más utilizado para fechar sedimentos 

acumulados dentro de los últimos 100 años (Alonso-Hernández et al., 2016). 

El río Yaqui, que tiene una longitud aproximada de 400 km y cruza de norte a sur el estado de 

Sonora. Es uno de los pocos ríos permanentes y el de mayor volumen de escurrimiento en el 

noroeste de México. En su cuenca se encuentran tres importantes presas: La Angostura en el 

municipio de Nacozari, El Novillo en el municipio de San Pedro de la Cueva y El Oviachic en el 

municipio de Cajeme; y aproximadamente 20 presas de menor dimensión (Muñoz-Arriola et al., 

2009). Éstas son utilizadas con fines hidroeléctricos, irrigación de zonas agrícolas, consumo 

público urbano, pesca deportiva y la acuacultura de peces, pero en sus alrededores se desarrollan 

la minería a gran escala y gambusinaje clandestino de oro (Lutz y Curl, 2014), así como agricultura 

intensiva, lo que ha promovido un gran crecimiento demográfico en la región. Por lo anterior, esta 

zona se considera bajo una gran presión antropogénica y ha sido impactada de cierto grado por 

diversos contaminantes.  

El propósito de este trabajo de investigación fue realizar la reconstrucción histórica de los flujos 

de elementos potencialmente tóxicos en los registros sedimentarios de las presas La Angostura, El 

Cajón de Onapa y el Oviachic mediante el método de fechado con 210Pb en núcleos sedimentarios. 
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2. MARCO TEÓRICO 

 

 

2.1. Metales y Metaloides 

 

 

Debido a su alta toxicidad, los plaguicidas, las dioxinas, los compuestos orgánicos de cadena larga, 

los gases de carbono y azufre, y los metales y metaloides se encuentran entre los contaminantes 

más riesgosos para los ecosistemas (Rodríguez-Eugenio et al., 2019). A diferencia de los elementos 

no-metálicos, los metales y metaloides son elementos que se definen según sus propiedades físicas 

(alta conductividad eléctrica y térmica, lustre metálico, dureza y ductilidad) (Appenroth, 2010).  

Los metaloides, al igual que los metales, producen efectos adversos (por si mismos o en interacción 

con otros elementos), poseen ciertas propiedades típicas de los metales (p. ej., conductividad 

eléctrica y lustrosos), además de ciertas propiedades similares a los no-metálicos (p. ej., carecen de 

brillo metálico; Gupta, 2021). 

Los metales y metaloides son componentes naturales de suelos, sedimentos y la biota. A diferencia 

de otros contaminantes, algunos de estos elementos (p. ej., Cu, Fe, Se, Zn, K, Cr, Mg, Na) son 

considerados como esenciales debido a que son necesarios en pequeñas concentraciones para 

algunas funciones bioquímicas y metabólicas de los organismos (Appenroth, 2010). Y otros no 

esenciales (p. ej., As, Cd, Hg, Pb) son considerados tóxicos debido a que incluso en pequeñas 

cantidades causan efectos adversos en los organismos (Hartwig y Jahnke, 2017; Hill, 1997). 

Algunos iones metálicos (p. ej., Hg2+, Cd2+, Ag+) pueden alterar el metabolismo de los organismos 

y provocar efectos adversos ya que, además de formar complejos tóxicos inespecíficos en las 

células, pueden formar iones órgano-metálicos liposolubles capaces de penetrar membranas y 

acumularse en las células (Csuros, 2018).  

Los metales y metaloides pueden provenir de fuentes naturales (también llamadas geogénicas) y 

antropogénicas (Satsangi y Yadav, 2014). 

 

 

 

 



 
19 

2.1.1. Fuentes Naturales 

 

 

Las concentraciones de metales y metaloides en los minerales están determinadas por sus 

afinidades y las condiciones en las que los minerales fueron formados. Dado que muchos de los 

minerales se generaron en las primeras etapas de formación de la tierra, existen niveles basales de 

metales y metaloides en los reservorios ambientales. Así, las fuentes naturales de metales y 

metaloides son el vulcanismo, incendios forestales, tsunamis, terremotos y el intemperismo. Estas 

contribuciones naturales pueden ser relativamente estables, excepto en eventos extraordinarios 

(como el vulcanismo, huracanes y tsunamis) que producen la resuspensión y dispersión de 

contaminantes (MFE, 2016). En el Cuadro 1 se muestran intervalos de concentraciones basales de 

metales y metaloides en algunos reservorios abióticos.  

 

 

Cuadro 1.- Concentraciones basales, promedios de corteza y concentraciones en rocas de 

elementos potencialmente tóxicos (ug g-1), reportados en la literaturaa,b.  
Hg Cd As Ni Pb Cu Zn Cr 

Corteza Continental Global1 0.080 0.20 1.80 75.0 12.5 55.0 70.0 100 

Corteza Global Superior2 0.056 0.10 2.00 18.5 52.0 14.3 17.0 35.0 

Corteza Continental Global Superior3 0.050 0.10 4.80 47.0 17.0 28.0 67.0 92.0 

Promedio Pre-Antropogénico4 0.10 0.50 16.0 30.0 33.0 27.0 97.0 40.0 

Rocas Ígneas5 
        

    Ultramáficas 0.004 0.10 1.00 2000 1.00 10.0 50.0 1600 

    Máficas 0.013 0.20 2.00 130 6.00 87.0 105 170 

    Intermedia 0.021 0.10 2.00 15.0 15.0 30.0 60.0 22.0 

    Félsica 0.039 0.10 1.00 5.00 19.0 10.0 39.0 44.0 

Rocas Sedimentarias6 
        

    Areniscas 0.057 0.02 1.00 3.00 14.0 15.0 16.0 ND 

    Limos 0.046 0.10 2.00 13.0 16.0 4.00 16.0 ND 

    Arcillas 0.27.0 0.20 9.00 29.0 80.0 45.0 130 ND 

Promedio en Suelos7 0.10 1.10 4.70 18.0 25.0 14.0 62.0 42.0 

Suelos superficiales8 0.053 0.20 ND 25.0 17.0 109 73.0 86.0 

Suelos agrícolas9 0.043 0.20 3.80 13.0 18.0 17.0 65.0 22.0 

a. Referencias: (1) Taylor, 1964; (2) Wedepohl, 1995; (3) Rudnick y Gao, 2004; (4) Birch, 2017; (5) Turekian y 

Wedepohl, 1961; (6) Faust y Aly, 1987; (7) Kabata-Pendias, 2000; (8) Licht y Kaisi, 2005; (9) Eriksson 2001.b. ND = 

No disponible. 
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El intemperismo moviliza y distribuye diversos contaminantes en los reservorios ambientales, por 

procesos erosivos en las rocas, los suelos y los sedimentos, liberando minerales en partículas cada 

vez más pequeñas. Las partículas finas tienen la capacidad de interactuar y movilizar a los 

contaminantes, como metales y metaloides. La movilización de los metales y metaloides 

dependerán de factores como la temperatura, pH, potencial redox, granulometría, cantidad y tipo 

de materia orgánica, carbono inorgánico, entre otros (Zoumis et al., 2001). Los eventos naturales 

extraordinarios pueden movilizar grandes cantidades de estos elementos. Por ejemplo, se estimó 

que la erupción del volcán Monte Pinatubo de 1991 en las Filipinas liberó 600,000 toneladas de 

Cu, 100,000 toneladas de Pb, 10,000 toneladas de As y 800 toneladas de Hg (Garrett, 2000). 

 

 

2.1.2. Fuentes Antrópicas 

 

 

En la corteza terrestre, la acumulación natural de metales es inferior al 0.1%. Sin embargo, a través 

de actividades antropogénicas estas concentraciones aumentan considerablemente (Jaramillo-

Juárez et al., 2009), relacionándose con la calidad y deterioro de los ecosistemas. Entre las 

principales fuentes de contaminación antropogénica se encuentran aquéllas que derivan del 

aprovechamiento de los recursos naturales presentes en la corteza, estos procesos generan grandes 

volúmenes de residuos que si no son confinados adecuadamente se dispersan y acumulan en el 

ambiente, lo cual altera las condiciones naturales (Khatri y Tyagi, 2015). Entre éstas, se encuentran 

la minería del cobre, la plata y del oro, que son metales con gran demanda mundial. Otras 

actividades emisoras de elementos metálicos son la agricultura, las industrias diversas y las 

descargas de aguas residuales no tratadas (Hill, 2011). Estas actividades antropogénicas pueden 

causar la movilización y emisión directa de metales en el ambiente y exceder las emisiones 

naturales por varios órdenes de magnitud; no obstante, algunas actividades pueden causar cambios 

indirectos al movilizar ciertos metales que naturalmente estarían presentes de forma estable (ej. 

lluvia acida, oxidación de pirita, agotamiento de oxígeno; (Bjerregaard et al., 2015). En el Cuadro 

2 se presentan algunas actividades antropogénicas ligadas a las emisiones de algunos metales. 

 

Cuadro 2.- Algunas actividades antropogénicas que son fuentes de elementos potencialmente 

tóxicos. 
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Elemento Fuentes antropogénicas 

Cromo Cromado, refinación del petróleo, curtido de cuero, fabricación de textiles. 

Níquel 
Galvanización, pintura y polvo, procesamiento de baterías, refinado de metales y 

fertilizantes fosfatados. 

Plomo Gasolina base plomo, pesticidas, baterías y pintura. 

Cobre Industria electrónica, plásticos, refinación de materiales. 

Zinc 
Industria del caucho, pinturas, pigmentos, conservantes de madera, fertilizantes 

fosfatados y detergentes. 

Cadmio Refinados del petróleo, pigmentos, pesticidas, recubrimiento de tuberías, plásticos. 

Arsénico Emisiones de automóviles, polvo industrial, conservantes de madera y pigmentos. 

Mercurio 
Focos, conservantes de madera, curtido de cuero, termómetros, adhesivos y 

pinturas. 

Referencia: Nordberg et al. (2015) 

 

 

2.1.3. Procesos de Transporte de Contaminantes Hacia Ecosistemas Lacustres 

 

 

Una vez disponibles en el ambiente, los metales y metaloides pueden movilizarse a través de los 

ciclos biogeoquímicos en la litosfera, hidrosfera y atmósfera, a través de diferentes medios, hasta 

llegar a acumularse en diferentes ecosistemas como los lacustres (ej. lagos y presas). 

 

 

2.1.3.1. Transporte hidrológico. El transporte hidrológico adiciona constantemente una amplia 

diversidad de elementos a los reservorios acuáticos debido a la captación y erosión causada por el 

agua de lluvia, donde la composición química y el contenido de estos elementos varían según las 

características geológicas de las cuencas de drenaje. Además se estima que mediante actividades 

antropogénicas como la deforestación y uso indiscriminado de suelo, aumenta la cantidad de 

material transportado por los ríos en un factor de 2-3 (Salomons y Forstner, 1984).  

La mayoría de los metales y metaloides en los sistemas fluviales se transportan en forma de 

partículas suspendidas con un diámetro menor a las 100 μm (Chester y Jickells, 2012), donde las 

concentraciones más altas se encuentran generalmente en las partículas de grano fino, debido a que 

la relación superficie-volumen aumenta con la disminución de tamaño de grano. En el caso de las 
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presas, una importante fracción de los metales acarreados por los sistemas fluviales precipita hasta 

sedimentarse. Esta sedimentación dependerá del flujo y la velocidad del agua, así como el potencial 

de resuspensión del material sedimentado (Moreira, 2016). 

 

 

2.1.3.2. Transporte atmosférico. Las emisiones gaseosas de las actividades antropogénicas han 

provocado el aumento de los contaminantes en los ecosistemas terrestres y acuáticos, incluidos los 

metales y metaloides, hasta un nivel que exceden a las fuentes naturales (Bjerregaard et al., 2015). 

Tales emisiones provienen de la quema de combustibles fósiles, la fundición de metales y la 

incineración de desechos, donde los contaminantes están unidos a partículas de diversos tamaños. 

El mercurio es un elemento que posee una fase gaseosa a través de su ciclo biogeoquímico, por lo 

que usualmente es movilizado a lugares remotos con nula o poca actividad humana. Los metales y 

metaloides viajan en la atmósfera mediante corrientes de viento, donde algunas partículas tienen 

un tiempo de residencia largo en este reservorio (hasta meses), por lo que pueden dispersarse por 

grandes distancias hasta sedimentar en los distintos reservorios. 

 

 

2.1.3.3. Transporte orgánico-biológico. La acumulación y movilización de contaminantes por los 

organismos ocurren por las relaciones tróficas que han desarrollado. La dinámica de movilización 

generalmente está determinada por la complejidad de las tramas tróficas (Mackay et al., 2016). 

Algunos organismos pueden ser claves para la acumulación de metales y metaloides, como el 

fitoplancton, ya que usualmente es la base de las tramas tróficas. Otros organismos, por su 

abundancia y distribución, pueden ser importantes en la movilización de estos elementos. Por sus 

características biológicas, los peces juegan rol importante en los reservorios acuáticos en la 

acumulación y transferencia de metales y metaloides, ya que pueden acumularlos desde el agua y 

el alimento, y transportarlos por grandes distancias a través de las redes de ríos y arroyos en las 

cuencas hidrográficas. Al ser parte de diferentes niveles tróficos, pueden ser clave para la 

biomagnificación de contaminantes (Jara-Marini et al., 2020). 

Aunque no tan importante, algunas especies de plantas y bacterias bioacumulan de forma limitada 

bajas cantidades metales y metaloides, en especial las provenientes de suelos con altas 

concentraciones (González y González-Chávez, 2006), por lo que los restos de estas plantas y 



 
23 

bacterias pueden llegar a movilizarse y llegar a los sedimentos. 

 

 

2.1.4. Procesos Geoquímicos que Afectan la Concentración de Elementos Potencialmente 

Tóxicos en los Sedimentos (Diagénesis) 

 

 

El depósito final de los metales y metaloides son los sedimentos ya que poseen alta afinidad a ellos, 

en especial con granulometrías de tamaño fino (Tessier et al., 1979). Una parte de los metales en 

los sedimentos se encuentran en formas reactivas, por lo que están disponibles para la columna de 

agua y la biota; mientras que otra parte puede ser movilizada desde el sedimento por cambios en 

las condiciones geoquímicas y físico-químicas del medio acuático (Loring y Rantala, 1992). 

La movilización puede ocurrir por cambios ambientales en el pH, potencial redox, tamaño de 

grano, contenido de materia orgánica y carbonatos, entre otros. Aunque la concentración total de 

metales y metaloides en sedimentos acuáticos da un indicio del grado de contaminación, se requiere 

conocer su movilidad y toxicidad a través de metodologías que simulen los cambios físico-

químicos y geoquímicos en la que están presentes en los ecosistemas (Luoma y Bryan, 1981; 

Loring y Rantala, 1992).  

 

 

2.2. Problemática de la Contaminación 

 

 

La polución está definida como la introducción antropogénica (directa o indirecta) de sustancias o 

energía en el medio ambiente, y que tiene como resultado efectos nocivos y daños a los recursos 

vivos, peligros para la salud humana, obstáculo para diversas actividades económicas (p. ej., pesca 

y agricultura) y deterioro en la calidad del agua. La contaminación es la presencia de sustancias, 

compuestos y/o elementos (ya sean químicos, físicos y/o biológicos) en el medio ambiente (entorno 

natural y artificial), que pueden ser nocivos para los seres vivos que lo habitan, incluyendo a los 

seres humanos (GESAMP, 2001). Se estima que anualmente se producen 10,000 nuevas sustancias 

y compuestos que pueden potencialmente ser nocivas para los ecosistemas si no son 
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adecuadamente confinados y/o tratados (Schwarzenbach et al., 2006). 

Los ecosistemas lacustres se encuentran bajo una importante presión antropogénica, pese a que 

representan una base fundamental para el desarrollo de diversas actividades económicas y son clave 

para el desarrollo social humano y ecológico de comunidades (Doney, 2010). Debido a la 

problemática en crecimiento de contaminación, se han desarrollado y ejecutado políticas diseñadas 

para reducir el impacto de la contaminación por actividades antropogénicas en los diferentes 

ecosistemas (OIEA, 2012). Sin embargo, aunque estas emisiones se han reducido, la dispersión y 

acumulación de los contaminantes es grande, por lo que sus efectos adversos deben ser evaluados 

a través de diferentes enfoques debido a que presentan propiedades toxicológicas distintas, por lo 

que resulta importante entender su biodisponibilidad, geoacumulación, riesgo y peligrosidad 

(Hartwig y Jahnke, 2017; Páez-Osuna et al., 2017). 

 

 

2.3. Estudio de la Contaminación en Sedimentos Lacustres 

 

 

Los ecosistemas lacustres representan reservorios de partículas emitidas de fuentes naturales y 

antropogénicas, y sus sedimentos están integrados por más del 80% de material geogénico (Ginoux 

et al., 2012). También representan efluentes y emisiones derivadas de actividades antropogénicas, 

las cuales pueden variar en escala espacio-temporal en la región de depósito. Estas variaciones en 

las emisiones antropogénicas pueden impactar al clima, calidad de agua, aire y salud humana 

(Sanchez-Cabeza, 2012). En presas, se considera a los sedimentos como el principal reservorio de 

contaminantes, donde el 1% de estos contaminantes están disueltos en agua, y el 99% se encuentra 

almacenado en el sedimento (Saleem et al., 2015).  

 

 

2.3.1. Factores que Influyen en la Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos en 

Sedimentos 

 

 

Las características del sedimento que influyen principalmente en la concentración de elementos 
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potencialmente tóxicos se describen a continuación: 

 

 

2.3.1.1. Tamaño de grano. Un factor determinante en procesos de acumulación de metales y 

metaloides en los sedimentos es el tamaño de grano. La concentración de estos elementos 

incrementa en relación a la disminución del tamaño de partícula, principalmente por el aumento en 

el área superficial que permiten mayor penetración y adherencia (Callender, 2013; Satsangi y 

Yadav, 2014). Además, la fracción granulométrica fina tiende a formar láminas con una mayor 

área y más compactas debido a su mayor razón de área de superficie respecto a su volumen, lo que 

propicia la acumulación de materia orgánica y contaminantes (Horowitz y Elrick, 1987). Las 

características texturales de los sedimentos son importantes para conocer la distribución de metales 

y metaloides, ya que la mayor parte de estos elementos se asocian al material más fino (menor a 

63 µm) correspondiente a limos y arcillas; así, las concentraciones de ellos será inversamente 

proporcional al tamaño de grano (Fang y Hong, 1999; Horowitz y Elrick, 1987).  

 

 

2.3.1.2. Mineralogía. La composición mineralógica en los sedimentos de ecosistemas acuáticos es 

importante debido a que los minerales son sensibles a diversas condiciones ambientales, lo que los 

hace útiles indicadores de variaciones en los ecosistemas. Por ejemplo, varios estudios en 

sedimentos lacustres han demostrado que los episodios antiguos de clima húmedo y seco pueden 

ser descifrados en base de la geoquímica y la mineralogía (Malmaeus y Håkanson, 2003). 

Generalmente, la fracción mineral en los sedimentos acuáticos representa un 45 - 49% del volumen 

total y dentro de la fase sólida constituye un 90 - 99% en peso (entre el 1 y 10 % restante 

corresponde a la materia orgánica) (Porta et al., 1994). Aunque existe gran variabilidad en la 

mineralogía, se consideran como componentes principales a los grupos de óxidos y silicatos 

(Mackenzie, 1975). 

Los minerales presentes en los sedimentos, de acuerdo a su origen, pueden ser primarios y 

secundarios. Los primarios son derivados del material geogénico, constituidos principalmente de 

cuarzo, feldespatos, micas y piroxenos. Los minerales secundarios se forman fundamentalmente 

por la alteración de minerales primarios. La fracción mineral de tamaño inferior a 2 µm (arcillas) 

se considera como la más activa (Salmasi y Tavassoli, 2006), donde la mayoría de los minerales 
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arcillosos (p. ej., caolinita, serpentina, moscovita, biotita, ilita, esmectita, vermiculita, clorita) 

pertenecen al grupo de los filosilicatos. El papel fundamental de las arcillas en el sedimento es 

debido a su carácter coloidal, y a su gran superficie específica (por ser partículas de muy pequeño 

tamaño) hace que sean muy activas en las interacciones con otros constituyentes del sedimento y 

los diversos contaminantes (Salmasi y Tavassoli, 2006). La capacidad de adsorción de las arcillas 

puede variar en función de su composición mineralógica, siendo mayor en sedimentos con 

presencia del grupo esmectita (pH alcalino) que del grupo de illita o caolinita (pH neutro-acido) 

(Helling et al., 1964).  

Los óxidos contenidos en la fracción arcilla más comunes son los óxidos de Fe (p. ej., hematita, 

maghemita, goetita y lepidocrocita) y los óxidos de Al (p. ej., gibsita y bohemita), que se asocian 

con frecuencia. Los óxidos de Fe también participan activamente en la dinámica superficial de la 

fase sólida cuando cambian las condiciones redox del sedimento (Singh et al., 1998). En ambientes 

reducidos, algunos polisulfuros producidos en ocasiones por la reducción bacteriana del SO4
-2 

atrapan rápidamente a metales y metaloides presentes, haciéndolos menos disponibles para otras 

reacciones, los cuales co-precipitan con sulfuros de Fe (p. ej., pirita; FeS2). Los mecanismos que 

controlan la concentración de metales pesados en presencia de sulfuros de Fe son la precipitación 

de sulfuros de metal puro (p. ej., galena; PbS, blenda; ZnS, cinabrio; HgS, antimonita; SbS3 y 

rejalgar; As4S4), la formación de soluciones solidas de sulfuros de Fe y sulfuros de otros metales 

(p. ej., pirargirita; Ag3SbS3) y la adsorción de metales en sulfuros de Fe (calcopirita; CuFeS2). 

Aunque la asociación de los metales pesados con las diferentes fases de minerales varía de acuerdo 

al ambiente sedimentario (Tessier et al., 1979), hay evidencias de que su comportamiento químico 

está influenciado por su interacción con minerales antigénicos de sulfuros de Fe, por lo que se 

consideran a los minerales de sulfuro como fuente secundaria importante de metales pesados 

cuando los sedimentos de ambiente reducido son oxidados (Huerta-Diaz y Morse, 1992). 

 

 

2.3.1.3. pH y Eh. Varios factores ambientales (p. ej., pH, potencial redox, temperatura y, entre 

otros) y composicionales (p. ej., materia orgánica y mineralogía) de los sedimentos influencian la 

distribución y dinámica de metales y metaloides, y su posterior movilidad y disponibilidad 

(Beiyuan et al., 2017; Shaheen et al., 2016). Entre estos factores, el potencial redox es 

particularmente significativo para determinar la movilidad y disponibilidad de estos elementos, ya 
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que influye directa o indirectamente en el pH, el carbono orgánico disuelto, la geoquímica de 

elementos de diagénesis (Fe, Mn, S y N), y actividad microbiana en el sistema de sedimento 

acuático (Frohne et al., 2015). 

En condiciones de bajo potencial redox (anaeróbicas), los metales y metaloides asociados a los 

óxidos de Fe y Mn son movilizados por la liberación inducida por la reducción de los óxidos (de 

Fe3+/Fe2+ y Mn4+/Mn2+), (Antoniadis et al., 2017; Du Laing et al., 2009). Además, bajo estas 

condiciones, los metales y metaloides pueden inmovilizarse y formar precipitados insolubles con 

sulfuro que se generan por reducción del sulfato (SO4
2 a S2) (Du Laing et al., 2009).  

El pH del sedimento determina la movilidad de los nutrientes y contaminantes, e influye sobre su 

disponibilidad y riesgo de toxicidad para la biota. Una de las consecuencias más importantes del 

aumento de la acidez (descenso del pH) en el sedimento acuático es la movilización de metales y 

metaloides, debido a que se disuelven y se convierten en formas libres que pueden quedar 

disponibles para los organismos (Yang et al., 2018). 

En condiciones óxicas, la movilidad de Pb en los sedimentos se ve afectada por diferentes factores 

como la interacción con óxidos de Fe/Mn mediante sorción y/o coprecipitación (especialmente para 

los óxidos de Mn), con carbonatos y fosfatos, la granulometría fina (principalmente los minerales 

de los limos y las arcillas) y la materia orgánica (mediante sorción o complejación) (Rinklebe et 

al., 2016). Aunque la adsorción a partículas finas y materia orgánica se da en cualquier tipo de 

condiciones de Eh, esta se favorece en ambientes óxicos, debido a que los óxidos de Fe y Mn 

recubren a las partículas finas (Acevedo-Sandoval et al., 2004). 

Bajo ciertas condiciones particulares de anoxia y cambio de potencial redox, compuestos con 

fósforo y azufre son liberados y movilizados del sedimento, movilizando junto con estos 

compuestos a elementos potencialmente tóxicos adsorbidos, por lo que pueden ser una fuente 

importante de estos elementos hacia la columna de agua (Rinklebe et al., 2016).  

En ambientes anóxicos, la disolución de óxidos e hidróxidos de Fe y Mn también puede liberar 

metales traza adsorbidos e incorporados; además, los cambios en el potencial redox y/o el pH 

también pueden volver a movilizar metales asociados con fases sensibles a redox. Diversos estudios 

han demostrado que la movilización de Cu, Zn y Cd ocurren en grados similares, tanto en 

sedimentos óxicos como anóxicos (Baeyens et al., 1985).  

Cabe mencionar que el aumento de la biodisponibilidad de los metales y metaloides en los 

sedimentos acuáticos puede deberse no solamente a una movilización del mismo sedimento por las 
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variaciones fisicoquímicas del medio, sino también a un aumento mismo de las concentraciones de 

estos elementos debido a aportes externos al ecosistema. Generalmente, las concentraciones 

naturales de metales y metaloides en los sedimentos es baja, por lo que el aporte antropogénico 

influyen a una mayor biodisponibilidad y efectos adversos sobre la biota (Chapman et al., 1998). 

 

 

2.3.1.4. Concentración de materia orgánica. La materia orgánica se origina de una mezcla compleja 

de lípidos, carbohidratos, proteínas, y otros productos bioquímicos contenidos en los tejidos de los 

microorganismos bentónicos vivos y de los detritos de los organismos que vivían anteriormente en 

el reservorio y su cuenca (Meyers y Teranes, 2001). La materia orgánica está formada por una 

mezcla compleja de compuestos orgánicos (compuesta por biomasa vegetal y animal senescente, 

y biomasa microbiana) y sus derivados, formados a partir de transformaciones diagenéticas, 

conocidos como sustancias húmicas, constituyen la mayor parte de la materia orgánica en el 

sedimento (Meyers y Ishiwatari, 1993; Porta et al., 1994). El contenido de materia orgánica en los 

sedimentos puede variar desde 0.5 a 5% en peso para sedimentos minerales y hasta 100% en suelos 

orgánicos (histosoles). Aunque ésta es una pequeña proporción de la fase sólida, tiene un papel 

fundamental en las características físico-químicas de los sedimentos ya que determina y estabiliza 

su estructura, mantiene la porosidad, retiene el agua y nutrientes por intercambio catiónico (p. ej., 

Ca+2, Mg+2, K+, NH4+, Mn+2, Fe+3, Cu+2), moviliza elementos por mineralización (descomposición 

de compuestos orgánicos por procesos microbianos), y adsorbe sustancias y elementos 

contaminantes. Es decir, tiene gran incidencia en la reactividad del sedimento y en las propiedades 

geoquímicas (Covelo et al., 2008). Sin embargo, la complejidad química de los compuestos 

orgánicos en los sedimentos hace difícil identificar el o los mecanismos de interacción con los 

contaminantes, incluidos los metales y metaloides, aunque se asume que predominan las 

interacciones iónicas (Donisa et al., 2003). En sedimentos calcáreos (alta proporción de carbonato 

de calcio) existe un mayor lixiviado de Cu, Ni y Zn, pero no de Pb y de Cd (Kaschl et al., 2002). 

Mientras que en sedimentos ácidos, las concentraciones de metales y metaloides en solución están 

relacionadas con su abundancia y los niveles de materia orgánica disuelta (Tipping et al., 2003). 

La relación C/N ha sido utilizada en numerosos estudios paleolimnológicos para caracterizar la 

materia orgánica sedimentaria (Meyers, 1994; Tyson, 2001), y su determinación permite distinguir 

la procedencia autóctona y/o alóctona de la misma (Sanchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012). 
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En procesos de síntesis y degradación de macromoléculas orgánicas en sedimentos ricos en materia 

orgánica, el escape de oxidantes puede reducir severamente la utilización de productos de hidrolisis 

(Shine et al., 1995). Las proteínas y aminoazúcares más pequeños se acumulan y limitan su propia 

producción mediante la inhibición de las exoenzimas (Varela y Grotiuz, 2002). En ambientes 

óxicos, la degradación microbiana de la materia orgánica es un proceso importante en la liberación 

de metales disueltos.  

En casos donde la materia orgánica sea abundante en los sedimentos acuáticos, sus contenidos 

pueden ser utilizados como normalizadores para estimaciones de enriquecimiento de las 

concentraciones de metales y metaloides, basados en el hecho de que en su matriz sedimentaria 

rica en materia orgánica hay diferentes componentes que acomplejan a estos elementos (Shine et 

al., 1995). Con la degradación de la materia orgánica, los metales acomplejados pueden ser 

transferidos a la fase disuelta, y la descomposición de la materia orgánica disuelta puede cambiar 

la especiación de los metales disueltos (Aiken et al., 2011). 

 

 

2.3.1.5. Carbonatos. Los carbonatos también son componentes importantes en la retención de 

metales(oides) de la columna sedimentaria (Sipos et al., 2008). Los minerales secundarios de tipo 

carbonatado (p. ej. calcita y dolomita) tienen una alta capacidad para retirar metales de la solución. 

Un ejemplo de los mecanismos de sorción en los carbonatos, es el de la calcita, donde en una 

primera etapa se disuelve del sorbente liberándose calcio y anión carbonato; después se produce 

una interacción entre el catión metálico y el carbonato en la solución y finalmente el carbonato 

metálico se uniría al sorbente para formar un complejo metal-carbonato (Hesterberg, 1998). 

En términos generales, la sorción de metales por componentes carbonatados naturales dependerá 

en gran medida del radio iónico del metal, la concentración en el medio y de la solubilidad del 

complejo metal-carbonato que se forme. El radio iónico influye porque cuanto más parecido sea el 

radio iónico del metal al del carbonato, mayor eficacia habrá en la sorción debido a una mayor 

facilidad en la sustitución del Ca por el metal. La concentración del metal condiciona la sorción 

debido a cambio iónico o por precipitación en relación a la baja o alta concentración de metal. El 

complejo metal-carbonato poco soluble retendrá con mayor fuerza el metal, que un complejo metal-

carbonato más soluble, pero la eficacia que confiere la presencia de carbonatos en los sedimentos 

para retener metales, hace que se tenga un mayor riesgo en la acumulación excesiva de 

contaminantes, más que en la toxicidad de los mismos (Sastre et al., 2004; Sipos et al., 2008). 
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2.3.2. Reconstrucción Histórica de la Contaminación de Sedimentos 

 

 

Los indicadores comúnmente utilizados para estudiar la salud de los ecosistemas son los niveles de 

contaminación, que a su vez son una de las principales causas de su deterioro (Sanchez-Cabeza y 

Ruiz-Fernández, 2012). Bajo ciertas condiciones, los cambios en los ecosistemas pueden quedar 

registrados en algunas matrices ambientales (p. ej., corales, troncos de árboles, conchas de 

organismos y los sedimentos), convirtiéndose en registros de los impactos de las actividades 

antropogénicas sobre la zona. Estas matrices permiten estimar los niveles de contaminación actual 

y del pasado y su evolución durante el último siglo, donde destacan los sedimentos al constituir en 

la mayoría de los casos un registro fiable. 

 

 

2.3.2.1. Teoría de la superposición estratigráfica. El fondo sedimentario está constituido por 

material transportado y posteriormente acumulado horizontalmente en la superficie sedimentaria, 

también considerada isócrona o superficies de igual edad a lo largo de toda su extensión horizontal 

y permanecerán horizontales si no actúa ninguna fuerza sobre ellos. La formación de estratos o 

capas sedimentarias paralelas a la superficie de depósito se le llama principio de la horizontalidad 

original (Bailey, 2017). 

Debido al proceso progresivo de sedimentación constante, los nuevos sedimentos se depositarán 

encima de los anteriores, por lo que los sedimentos inferiores son los más antiguos y los superiores 

los más recientes (también llamado principio de la superposición estratigráfica o ley de Steno); sin 

embargo, diversas actividades pueden llegar a perturbar estos sedimentos hasta llegar a 

resuspenderse y provocar la movilización (Goudie, 2006). En ausencia de alteración posterior al 

depósito, los estratos conforman archivos ambientales que reflejan cambios y tendencias 

acumulativas del aporte de contaminantes (entre ellos metales y metaloides) (Sánchez-Cabeza, 

2012). En base a esto, a los sedimentos se les considera como un excelente sensor ambiental el cual 

responde a cambios locales, regionales e incluso globales (Ontiveros-Cuadras et al., 2019). 

El estudio de una columna sedimentaria permite reconstruir los cambios evolutivos a los que han 

estado sujetos, e incluyen la contaminación en una determinada zona (Sánchez-Cabeza y Ruiz-

Fernández, 2012). Por lo tanto, los núcleos sedimentarios se consideran como buenos indicadores 
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ambientales de impacto antropogénico (Rodríguez-Obeso et al., 2007) y representan una 

herramienta indispensable para diagnosticar y reconstruir históricamente tendencias acumulativas 

de contaminantes en sucesos pasados. 

 

 

2.3.2.2. Fechado de sedimentos. Los núcleos sedimentarios, al igual que los anillos en los troncos 

de árboles y el polen, proporcionan un registro de los cambios ambientales producidos, por lo que 

pueden ser utilizados para evaluar los impactos de actividades antropogénicas desde una 

perspectiva local hasta la evaluación de los efectos del cambio global, incluidas las tendencias 

acumulativas de contaminantes y del uso de suelo. La técnica de fechado de núcleos sedimentarios 

juega un papel importante en el estudio de las tendencias temporales de impactos ambientales; esta 

técnica ha sido utilizada con éxito en estudios biogeoquímicos oceánicos, depósitos atmosféricos, 

contaminación antropogénica y geocronología sedimentaria (OIEA, 2012). 

El fechado de núcleos sedimentarios se lleva a cabo a través de un isótopo radioactivo (p. ej. 14C, 

234Th, y 210Pb), el cual permite una reconstrucción histórica de contaminación por metales y 

metaloides en ecosistemas acuáticos (Miller, 2013). El proceso de fechado está basado en la 

desintegración del isótopo radiactivo que ocurre de manera natural; y el periodo útil del fechado 

está determinado por la tasa de desintegración del radionúclido (conocida como periodo de 

semidesintegración) ya que generalmente es factible determinar las actividades remanentes del 

radionúclido en un periodo máximo de 5 periodo de semidesintegración (Appleby, 1998; Sánchez-

Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012).  

El 210Pb es uno radionúclido natural, miembro de la cadena de desintegración de 238U (Figura 1). 

El periodo de semidesintegración del 210Pb (t1/2) es de 22.23 ± 0.12 años (DDEP, 2017), por lo que 

es posible realizar fechados en núcleos sedimentarios de los últimos ~100 años; esto permite 

estudiar la reconstrucción del impacto de la contaminación durante el periodo de mayor 

crecimiento demográfico e industrial en las diferentes regiones del mundo (OIEA, 2012). 

El 210Pb se encuentra de manera natural en el ambiente como producto de la desintegración del 

222Rn (t1/2 = 3.82 ± 0.08 días; DDEP, 2017), el cual proviene de la desintegración del 226Ra (t1/2 = 

1600 ± 0.07 años; DDEP, 2017) de origen litogénico (Koide et al., 1972). El 210Pb en los sedimentos 

tiene dos componentes: 1) el 210Pb soportado (210Pbsoportado, también llamado de base), producido 

en el mismo sedimento a partir de la desintegración del 222Rn atrapado en el sedimento; 2) el 210Pb 



 
32 

no soportado (también llamado en exceso; 210Pbex), que se produce en la atmósfera debido a la 

desintegración del 222Rn que emana de los suelos. El 210Pbexceso se caracteriza por ser altamente 

reactivo, se adsorbe a las partículas atmosféricas y precipita por vía húmeda o seca a la columna 

de agua, donde se adhiere fácilmente a partículas finas en suspensión hasta sedimentar (Appleby y 

Oldfield, 1992). 

El isotopo 210Pb es un emisor β- débil y de rayos gamma de baja energía (46.5 kev); sin embargo, 

su actividad puede determinarse de forma directa mediante detectores de rayos gamma, de alta 

resolución o a través de su descendiente radioactivo 210Po (t1/2=138.37 ± 0.17 días; DDET, 2003), 

mediante espectrometría de partículas alfa, bajo la suposición de que existe equilibrio secular entre 

ambos radionúclidos, ya que el periodo de semidesintegración del radionúclido progenitor (p. ej., 

210Pb) es mucho mayor que la del radionúclido descendiente (p. ej., 210Po). Es decir, con la 

desintegración del radionúclido progenitor se produce el radionúclido descendiente y, en un tiempo 

equivalente a ~7 periodos de semidesintegración (p. ej., ~2.6 años en el caso de 210Po), la actividad 

del radionúclido descendiente (en este caso, 210Po) alcanza la del radionúclido progenitor (210Pb) 

(Vallabhajosula, 2009) y se establece el equilibrio, es decir, a partir de ese momento, ambos 

radionúclidos tienen la misma actividad (Kendall & McDonnell, 1998) y, por tanto, al determinar 

la actividad de 210Po se conoce la actividad de 210Pb (Attix, 1986). 

La actividad que se determina, ya sea por espectrometría de rayos gamma o de partículas alfa es la 

de 210Pb total (210Pbtotal), pero para fechar, se requiere conocer la actividad de 210Pbexceso, que se 

determina por la diferencia entre 210Pbtotal y
210Pbsoportado (ecuación 1): 

 

 

210𝑃𝑏𝑒𝑥𝑐𝑒𝑠𝑜 = 210𝑃𝑏𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 − 210𝑃𝑏𝑠𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑎𝑑𝑜     (Ec. 1) 

 

 

La actividad de 210Pbsoportado se puede estimar a través de la actividad de 226Ra por espectrometría 

de rayos gamma (Sánchez-Cabeza et al., 2000) o bien, a través de los valores asintóticos del perfil 

de 210Pbtotal (Binford, 1990). 
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Figura 1. Cadena de desintegración de 238U, a través de emisiones alfa y beta(OIEA, 2012). 

 

 

2.3.2.3. Tasas de acumulación másica y sedimentaria. El fechado con 210Pb permite conocer la edad 

de los sedimentos para establecer los modelos de edad-profundidad, así como estimar las tasas de 

acumulación sedimentaria (TAS, cm año-1) y másica (TAM, g cm2 año-1), para lo cual se pueden 

utilizar diversos modelos conceptuales, derivados de la relación entre la actividad de 210Pbexceso en 

los sedimentos, el flujo de 210Pbexceso a los sedimentos y la tasa de acumulación de los sedimentos 

(ecuación 2): 

 

 

[
𝑓(𝑖)

𝑟(𝑖)
] =

𝐵𝑞 𝑚−2𝑎ñ𝑜−1

𝑘𝑔 𝑚−2𝑎ñ𝑜−1 = 𝐵𝑞 𝑘𝑔−1 = [𝐶(𝑖)]     (Ec. 2) 

 

 

Donde C(i) indica la concentración de 210Pbexceso en la capa (i), f(i) es el flujo en el momento de la 

formación de la capa (i) (Bq m-2 año-1), y r(i) es la tasa de acumulación másica de la capa (i) (kg m-

2 año-1).  
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Así, cuando se forma una capa de sedimentos, la concentración de 210Pbexceso es directamente 

proporcional al flujo de 210Pbexceso e inversamente proporcional a la tasa de acumulación másica 

(MAR). Por tanto, si la MAR aumenta, la concentración de 210Pbexceso en el sedimento disminuye, 

debido a un efecto de dilución; del mismo modo, si la MAR disminuye, la actividad de 210Pbexceso 

aumentaría. Como consecuencia, los perfiles de actividad de 210Pbexceso respecto a la profundidad 

muestran un decaimiento exponencial puro cuando las tasas de acumulación y flujo de 210Pbexceso 

son constantes. 

El modelo de fechado de flujo constante (Constant Flux - CF; también llamado Constant Rate Suply 

– CRS; Appleby y Oldfield, 1978) es probablemente el más ampliamente utilizado, debido a que 

es matemáticamente robusto y permite evaluar la variabilidad temporal de las tasas de acumulación 

(SAR y MAR). 

 

 

2.3.2.4. Modelo de flujo constante (CF). El modelo CF tiene como única suposición que el flujo de 

210Pbexceso a los sedimentos es constante con el tiempo (Appleby y Oldfield, 1978). Este modelo 

está basado en la desintegración del inventario de 210Pbexceso (A(0), en Bq m-2), es decir, la sumatoria 

del depósito de 210Pbexceso por unidad de área a lo largo del núcleo sedimentario (p. ej., desde la 

superficie hasta la profundidad de equilibrio, donde la actividad de 210Pbexceso es nula). Esto implica 

que si el núcleo sedimentario no cuenta con el inventario completo, no es posible utilizar el modelo 

CF. 

La edad de una capa sedimentaria se calcula con la ecuación 3: 

 

 

𝑡(𝑖) =
1

𝜆
𝑙𝑛

𝐴(0)

𝐴(𝑖)
     (Ec. 3) 

 

 

Donde t= tiempo transcurrido desde que se depositó la capa sedimentaria, A(0) es el inventario total 

de 210Pbexceso y A(i) representa el depósito acumulado debajo de la capa (i) (Bq m-2) : 

Para estimar la TAM se utiliza la ecuación 4:  
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𝑟(𝑖) =
𝜆𝐴(𝑖)

𝐶(𝑖)
     (Ec. 4) 

 

 

Donde C(i) representa la concentración de 210Pbexceso en la capa (i) (Bq kg-1). 

Para calcular la TAS, se utilizar la ecuación 5: 

 

 

𝑠(𝑖) = (
𝑟(𝑖)

𝑝(𝑖)
)  𝑋 100     (Ec. 5) 

 

 

Y para estimar el flujo de 210Pbexceso a los sedimentos, se utiliza la ecuación 6: 

 

 

𝑓 = λA(0)     (Ec. 6) 

 

 

En los casos en que un núcleo sedimentario es demasiado corto y no alcanza la profundidad de 

equilibrio (y por tanto, no se cuenta con el inventario completo de 210Pbexceso), existen algunas 

estrategias para calcular el inventario faltante, lo cual permitiría realizar el fechado con el modelo 

CF (Sánchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012). Una de ellas consiste en estimar el inventario 

faltante debajo la capa (j), donde j representa la capa más profunda del núcleo incompleto. Se puede 

calcular a través de la ecuación (7): 

 

𝐴(𝑗) =
r.C(j)

𝜆
     (Ec. 7) 

 

 

El inventario total se calcula entonces como en la ecuación 8: 

 

𝐴(0) = 𝛿𝐴 + 𝐴(𝑗)     (Ec. 8) 
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Donde A(0) es el inventario de 210Pbexceso, δ(A) representa la actividad acumulada de 210Pbexceso (Bq 

m-2) desde la superficie hasta la capa más profunda del núcleo incompleto y A(j) es el inventario 

faltante debajo la capa (j). 

 

 

2.3.2.5. Corroboración del fechado por 137Cs. Comúnmente el fechado por 210Pb es corroborado 

mediante marcadores estratigráficos (p. ej., radionúclidos artificiales como 137Cs, 239Pu, 240Pu y 

241Am), siempre que los sedimentos no se encuentren mezclados (Pennington et al., 1973; Sánchez-

Cabeza et al., 2000). 137Cs fue introducido al ambiente debido a las pruebas atmosféricas nucleares 

y accidentes nucleares. Las pruebas de armamento nuclear comenzaron a principios de 1940 

(después de la prueba Trinity en 1945); el periodo de máxima actividad se registró a nivel global 

entre 1962 y 1964 (Robbins et al., 1978), y la concentración máxima en la troposfera corresponde 

a 1963, ya que la entrada en vigor del tratado de prohibición de las pruebas nucleares atmosféricas 

provocó una disminución atmosférica de 137Cs (UNSCEAR, 2017), y por consiguiente, una 

disminución de la precipitación del 137Cs a los suelos y sedimentos. Al estimar las concentraciones 

de 137Cs en los núcleos, su actividad máxima deberá coincidir con la fecha de referencia de máxima 

actividad global (Ruiz-Fernández et al., 2004).  

 

 

2.3.3. Concentraciones de Referencia (Basales) en Sedimentos 

 

 

Las concentraciones de referencia o también llamadas basales de un elemento se definen como los 

valores en muestras geoquímicas que representan la concentración natural de dicho elemento en un 

área específica que no ha sido influenciada por procesos diagenéticos o por contaminación 

antropogénica (Reimann et al., 2005). Es por ello que en ciertas circunstancias se considera como 

la concentración natural de un elemento en una región que no ha sido sometida a la actividad 

humana y que no se puede diferenciar de la prístina (Birch, 2017).  

Muchos autores han utilizado las concentraciones medias globales de metales en la corteza superior 

para obtener concentraciones de referencia (Birch y Olmos, 2008; Rudnick y Gao, 2003; Taylor, 

1964; Turekian y Wedepohl, 1961). Sin embargo, esta metodología tiene la desventaja de que estas 



 
37 

concentraciones no representan las características geoquímicas específicas de la zona, ya que no 

consideran variaciones regionales de la mineralogía y la heterogeneidad de sedimentos, entre otras; 

por lo que no representa una concentración de referencia a escala local (Mil-Homens et al., 2006). 

De acuerdo a Dung et al. (2001) y Štrbac et al. (2017), una aproximación apropiada de las 

concentraciones de referencia en los sedimentos puede obtenerse de los núcleos sedimentarios, 

específicamente en las secciones profundas, donde se espera que se encuentre la menor 

concentración de los elementos de interés. 

 

 

2.4. Factor de Enriquecimiento 

 

 

Las fuentes de enriquecimiento antropogénicos son aquellas generadas por actividades humanas, 

ya que estas aumentan las concentraciones basales de muchos contaminantes y afectan la calidad 

del ecosistema por la alteración de las condiciones naturales (Korosi et al., 2017). El factor de 

enriquecimiento (FE) evalúa la contaminación de un contaminante respecto a una concentración 

pre-antropogénica o prístina. Este índice de contaminación compara los resultados del área de 

estudio con una concentración base de estratos más profundos de núcleos sedimentarios (Buat-

Menard y Chesselet, 1979; Caeiro et al., 2005). 

De acuerdo a Szefer et al. (1996) el FE se calcula (ecuación 9): 

 

 

𝐹𝐸 =
(𝑀𝐸𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎/𝐸𝑅𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎)

(𝑀𝐸𝑏𝑎𝑠𝑎𝑙/𝐸𝑅𝑏𝑎𝑠𝑎𝑙)
     (Ec. 9) 

 

 

Donde ME es la concentración del elemento en la muestra de estudio y ER es la concentración 

basal del metal en la muestra de referencia. Por lo tanto, estimar los FE de metales(oides) en núcleos 

sedimentarios permite evaluar el enriquecimiento a través de concentraciones en sedimentos en 

capas superiores y basales. 

De acuerdo a Essien et al. (2009), los valores del FE se clasifican como: FE < 1–1.9 indica 

enriquecimiento nulo; 2 < FE ≤ 3 indica enriquecimiento menor; 3 < FE ≤ 5 enriquecimiento 
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moderado; 5 < FE ≤ 10 indica enriquecimiento moderadamente severo; 10 < FE ≤ 25 indica 

enriquecimiento severo; 25 < FE ≤ 50 indica enriquecimiento muy severo; y FE ˃ 50 indica 

enriquecimiento extremadamente severo. 

 

 

2.4.1. Elemento de Normalización 

 

 

Es indispensable hacer una corrección debido a las variaciones anormales en el aporte de 

contaminantes hacia los sedimentos (Loring, 1990). El tamaño de grano es un factor determinante 

en los procesos de acumulación de metales y metaloides en sedimentos (Callender, 2014), ya que 

las concentraciones de estos elementos son inversamente proporcionales al tamaño de partícula, 

debido a su afinidad por el aumento en el área superficial. Por lo tanto, el FE utiliza un elemento 

abundante en el sedimento como normalizador (p. ej., aluminio, litio, arcillas, fierro o materia 

orgánica) (Ruiz-Fernández et al., 2004).  

El elemento de normalización debe ser un componente de uno o más de los principales portadores 

de metales de grano fino y reflejar la variabilidad del tamaño de grano en los sedimentos. Los 

elementos de normalización deben ser conservativos, con un flujo relativamente constante desde 

la corteza terrestre. Al considerar un elemento normalizador tanto en la muestra de interés como 

en la muestra de referencia, se compensa la variabilidad en los cambios en las tasas de suministro 

de varios diluyentes, o variaciones en las tasas de sedimentación entre las capas sedimentarias, por 

lo que sólo cuantifica el aporte anormal o elevado de un contaminante (Salomons y Forstner, 1984). 

(Loring y Rantala, 1992). 

 

 

2.5. Evaluación de la Calidad Ambiental en Sedimentos 

 

 

Generalmente, la alteración del equilibrio de las condiciones de funcionalidad de los sedimentos 

se relaciona con la reducción de la biodiversidad por la degradación que producen eventos naturales 

y/o antropogénicos (Birch y Olmos, 2008; Fleeger et al., 2003). Dado que los sedimentos acuáticos 
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son sensores de los cambios que pueden producir efectos adversos en la biota, se han establecido 

criterios para estimar si las concentraciones de los contaminantes en los sedimentos representan un 

riesgo a la salud de la biota bentónica (MacDonald et al., 2000). Estos criterios son una herramienta 

que relaciona la concentración de los elementos y los efectos biológicos adversos que resultan de 

una exposición crónica a tales concentraciones (MacDonald et al., 2000; Buchman, 2008). 

La aplicación de los criterios de calidad de sedimentos (SQGs, por sus siglas en inglés) 

(MacDonald et al., 2000), en un factor numérico referente a la concentración para muchos 

elementos potencialmente tóxicos en sedimentos de agua dulce (p. ej. lagos y presas) que predicen 

que cuando la concentración de un contaminante (p. ej. metales y metaloides) está en ciertos 

intervalos, se pueden producir algunos efectos adversos en los organismos.  

Entre los criterios se encuentran el nivel de efecto umbral (TEL, por sus siglas en ingles), que 

representa el valor por debajo del cual, el riesgo para la salud de la biota será bajo. En términos de 

niveles superiores a TEL, el nivel de efecto probable (PEL, por sus siglas en ingles), los riesgos 

para la salud ocurrirán con frecuencia (Buchman, 2008; MacDonald et al., 2000). Estos criterios 

de calidad de sedimento establecen una relación entre los posibles efectos adversos resultantes de 

la exposición crónica a estos elementos (MacDonald et al., 2000), de manera que es posible 

distinguir tres intervalos de concentración; efecto adverso raramente observado 

(concentración<TEL), ocasionalmente observado (TEL<concentración<PEL) y frecuentemente 

observados (concentración>PEL) (Buchman, 2008). 

Cabe mencionar que en este proceso de selección de criterios existen incertidumbres con respecto 

a la biodisponibilidad de los contaminantes asociados a los sedimentos, los efectos de conjuntos y 

mezclas químicas y algunos criterios ecológicos de relevancia. Con los valores de los criterios de 

calidad de sedimentos no se puede concluir las relaciones causa-efecto entre los contaminantes y 

las respuestas tóxicas observadas en la biota (Burton, 2002). Además, a partir de las comparaciones 

entre las concentraciones de los contaminantes y sus respectivos niveles guía no se puede 

identificar cual es el contaminante que genera una respuesta tóxica, ya que muchos contaminantes 

provocan efectos similares (Chapman y Mann, 1999). Los niveles guía de calidad de sedimentos 

no suelen ser buenos indicadores de los efectos adversos sobre los organismos con excepción de 

los sitios con niveles elevados de contaminación (Burton, 2002), por lo que se recomienda una 

evaluación detallada por exposición en bioensayos de toxicidad. Sin embargo, dichos valores son 

muy útiles para una primera prospección de sedimentos que pueden generar toxicidad (Chapman 

y Mann, 1999). 
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2.6. Flujos y Proporciones de Flujos de Elementos 

 

 

Mediante las tasas de acumulación másica (TAM) y las concentraciones de cada elemento, es 

posible calcular los flujos de cada elemento (ecuación 10) y evaluar su variación temporal: 

 

 

𝐹𝑙𝑢𝑗𝑜𝑖
𝑀(𝑔. 𝑐𝑚−2𝑎ñ𝑜−1) = 𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛𝑖

𝑀 ∗  𝑇𝑎𝑠𝑎 𝑑𝑒 𝑎𝑐𝑢𝑚𝑢𝑙𝑎𝑐𝑖ó𝑛𝑖     (Ec. 10) 

 

 

Donde M es la concentración de un metal o elemento, e i es la sección o profundidad (Cochran et 

al., 1998). 

La proporción de flujo es una representación concisa del cambio del flujo en la escala temporal de 

un determinado reservorio, el cual se calcula con la división del flujo moderno o actual por el flujo 

base o preindustrial a partir de las concentraciones totales. Una ventaja de la relación de flujo es su 

independencia de la variación histórica en la velocidad de sedimentación másica (Heyvaert et al., 

2000). 

 

 

2.7. Origen de la Contaminación en los Sedimentos 

 

 

Las perturbaciones naturales o antropogénicas (p. ej., vulcanismo, intemperismo, construcción de 

presas, prácticas agrícolas, deforestación, desarrollo urbano y actividades industriales, entre otras) 

son las principales causas de la carga y producción excesiva de sedimentos en los ríos (Collins et 

al., 2010; Jones y Schilling, 2011). Los elementos geoquímicos en los sedimentos acuáticos pueden 

verse influenciados por procesos tanto naturales como antropogénicos, y estos conjuntos de 

elementos pueden usarse para investigar las contribuciones de diferentes mecanismos de 

forzamiento a los cambios en los ambientes sedimentarios (Ma et al., 2016). 

Los datos sobre los aportes de diferentes fuentes de sedimentos o procesos de erosión a los 

sedimentos son muy limitados, debido a la diversidad de producción de muchas fuentes de 

sedimentos (tanto naturales como antropogénicas), incluso los procesos erosivos no se puede medir 
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fácil o directamente en una cuenca (Zhang et al., 2015). Mediante el uso y desarrollo de varias 

técnicas de indicadores geoquímicos se permite la determinación cuantitativa de las fuentes de 

sedimentos depositados y suspendidos observados en un lugar determinado. 

Se han utilizado con éxito una serie de trazadores o propiedades de diagnóstico para rastrear el 

origen de los sedimentos y cuantificar sus contribuciones relativas dentro de una cuenca. Estos 

incluyen isótopos antropogénicos (Brown et al., 1981; Owens et al., 2012), isótopos naturales 

(Wallbrink y Murray, 1993), elementos geoquímicos (Haddadchi et al., 2014; Olley y Caitcheon, 

2000), metales y metaloides (Smith et al., 2013), propiedades magnéticas (Yu y Oldfield, 1989), y 

la materia orgánica (Meyers, 1994; Tyson y Tyson, 1995), entre otros. Aunque estos indicadores 

son útiles, cada uno tiene sus ventajas y limitaciones. 

 

 

2.7.1. Materia Orgánica 

 

 

En los sedimentos el contenido de carbono total se divide en dos fracciones: 1) el carbono orgánico 

(Corg) que es una mezcla del detritus de la biota que habita el sistema acuático (material autóctono) 

y el particulado orgánico que es acarreado por escorrentía (material alóctono); y 2) el carbono 

inorgánico (Cinorg) compuesto por minerales biogénicos y no-biogénicos (p. ej., restos de rocas 

carbonatadas) (Loring y Rantala, 1992). El ciclo de la materia orgánica abarca diferentes elementos 

químicos constituyentes ( C, O, H, N, S y P) (Collins et al., 1997). El contenido de materia orgánica 

total permite hacer inferencias sobre el posible rol que tendría la dinámica de elementos 

potencialmente tóxicos en los sedimentos en relación a las variaciones de la materia orgánica total 

debido a la alta capacidad de retención de estos elementos. El contenido de carbono en la materia 

orgánica puede variar ampliamente, dependiendo de su composición; por ejemplo, los lípidos, 

principalmente grasas, ceras y resinas, tienen el mayor contenido de carbono, aunque generalmente 

comprenden solo una pequeña proporción de la materia orgánica del suelo. Sin embargo, se puede 

considerar que alrededor del 50% de la materia orgánica está constituida por carbono (Pribyl, 

2010). El contenido de Corg se utiliza para evaluar la relación que tiene la materia orgánica con el 

transporte, depósito y retención de elementos potencialmente tóxicos en los sedimentos (Dean, 

1974; Meyers, 1997). 
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La materia orgánica en los sedimentos puede ser de diferentes tipos, que se generan por los procesos 

de descomposición química y biológica. Esa descomposición genera compuestos de varios 

tamaños, que influencian el tiempo de residencia en los sedimentos, y les confieren una gran 

variedad de propiedades fisicoquímicas; por lo que tienen diversos grados de capacidad para 

reaccionar con otros compuestos y elementos. La capacidad de reacción de la materia orgánica está 

determinada por el área superficial, capacidad de intercambio catiónico, carga superficial y 

capacidad de intercambio físico. Es así como la materia orgánica puede concentrar entre 1 y 10% 

de elementos como Co, Cu, Fe, Pb, Mn, Mo, Ni, Ag, V y Zn (Horowitz y Elrick, 1987). 

 

 

2.7.2. Susceptibilidad Magnética 

 

 

La susceptibilidad magnética (SM) es una estimación de lo magnetizable de un determinado 

material en presencia de un campo magnético, y se emplea para caracterizar matrices de sedimento, 

polvo y rocas. La SM es considerada adimensional (k x 105) y se relaciona con el contenido de 

materiales ferromagnéticos (p. ej., magnetita, hematita, pirrotina) en una muestra, por lo que la SM 

es la medida de la cantidad de material magnetizable respecto al volumen que compone la muestra 

(Stoner y St-Onge, 2007).  

Las propiedades magnéticas de los minerales se han utilizado para discriminar y/o asociar a las 

fuentes de sedimentos que ingresan a lagos, ríos y estuarios (van der Waal et al., 2015; Walden et 

al., 1997), por lo que la SM es una manifestación del aporte detrítico hacia los sedimentos 

(Geissman, 2004), y su variación es resultado de los cambios en el tamaño de grano o la 

composición mineralógica (Caitcheon, 1993; Stoner y St-Onge, 2007). 

El magnetismo mineral se ha utilizado para rastrear sedimentos procedentes de incendios 

forestales, debido a que los cambios en las condiciones de oxidación/reducción en la superficie 

durante el incendio pueden convertir oxihidróxidos de hierro magnéticos en minerales más 

magnéticos (Clement et al., 2011). Por lo tanto, presentan potencial para discriminar el sedimento 

incinerado con respecto a las áreas no incineradas. 
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2.8. Análisis Quimiométricos 

 

 

Con el fin de encontrar patrones comunes de contaminación en sedimentos, es necesario emplear 

técnicas de análisis quimiométricos como los análisis de factores, diagramas de correlación de 

Pearson y análisis de clúster. El Análisis de Factores (AF) se utiliza con el objetivo de reducir el 

conjunto de variables cuantitativas aleatorias a un grupo de factores independientes, de tal manera 

que el resultado siempre será un número inferior a las variables iniciales, y que por definición están 

altamente interrelacionados (Hair et al., 2010).  

El coeficiente de correlación de Pearson (r) es una medida de la relación mutua entre dos variables 

aleatorias que se distribuyen normalmente. El análisis limita las asociaciones a un intervalo de -1 

a +1. El coeficiente r indica la dirección e intensidad de la correlación y los valores negativos 

indican un comportamiento inversamente proporcional entre las dos variables (Benesty et al., 

2009). La significancia estadística de "r" depende del número de muestras (n) y el nivel de 

confianza se identifica a través de la prueba t Student´s (95%, α = 0.05). El coeficiente de 

determinación (r2) es el cuadrado del coeficiente de correlación, que mide la proporción de la 

variabilidad total de la variable dependiente “Y” respecto a la variable independiente “X” (Benesty 

et al., 2008, Benesty et al., 2009).  
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3. ANTECEDENTES 

 

 

El noroeste de México se caracteriza por una intensa actividad minera y agrícola, en donde 

se incluyen dos de los yacimientos más importantes de Cu y Mo a nivel mundial, y algunos 

yacimientos notorios de Zn, W, Au y Ag  (Valencia-Moreno et al., 2006). Esta región es 

considerada de las más importantes áreas agrícolas de todo México, donde una gran cantidad de 

pesticidas y fertilizantes son utilizados (Meza-Montenegro et al., 2012). En esta región se han 

documentado problemas de contaminación procedentes de jales mineros no confinados (de la O 

Villanueva et al., 2013; Meza-Figueroa et al., 2009) e incluso aportes considerables de 

agroquímicos al ambiente (Meza-Montenegro et al., 2012).  

 

 

3.1. Presa Lázaro Cárdenas La Angostura 

 

 

En la subcuenca denominada La Angostura, se ubica la presa Lázaro Cárdenas La Angostura que 

se ubica en el cauce del río Bavispe, en el municipio de Nacozari de García, Sonora (Figura 2). 

Este embalse fue construido con el propósito de consumo poblacional y riego agrícola. También 

se lleva a cabo la acuicultura de la tilapia y la lobina, donde se agrupan pescadores en una pequeña 

cooperativa. Wyatt et al. (1998) encontraron altos niveles de As y Pb (superiores a los límites 

permisibles establecidos por la EPA) en fuentes directas (pozos y embalses) en la región de 

Nacozari de García, lo que probablemente represente una contaminación local. Meza-Figueroa et 

al. (2009) reportaron que, aunque las concentraciones de los metales en jales mineros de la zona 

son relativamente bajos, durante los periodos de lluvia se crean sales eflorescentes como producto 

de la lixiviación y evaporación, que provocan el aumento significativo de las concentraciones de 

As y Cu, por lo tanto, representan un riesgo a la salud humana.  

De la O Villanueva et al. (2013) estimaron la dispersión de contaminantes en jales de minas no 

confinados del distrito minero de Nacozari de García y reportaron 52 hectáreas de superficie 

cubiertas por 20 millones de toneladas de desechos mineros sujetos a intensos procesos erosivos 

mediante intemperismo hídrico y eólico. El área del jale carece de vegetación y se encuentra 
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adyacente a zona urbanizada y a 51 km de la presa La Angostura, donde los valores de Cu en suelo 

residencial y polvo suspendido a dos metros de altura exceden el valor geoquímico de fondo. 

 

 

3.2. Presa El Cajón de Onapa 

 

 

En la subcuenca denominada El Novillo, se ubica la presa El Cajón de Onapa en el cauce del río 

Sahuaripa, municipio de Sahuaripa, Sonora (Figura 2). Este río es afluente del río Yaqui, por lo 

que es parte de su cuenca. Este embalse fue construido con el propósito de consumo poblacional, 

abrevadero de ganado e irrigación agrícola. También es utilizada para la acuicultura de la tilapia, 

actividad que es desarrollada por pobladores agrupados en una cooperativa, para lo cual realizan 

siembras anuales de alevines que son proveídos con el apoyo del Instituto de Acuacultura del 

Estado de Sonora (IAES, 2020). Sin embargo, no se han documentado problemáticas ambientales, 

por lo que se tomará como sitio de referencia en este estudio. 

 

 

3.3. Presa Álvado Obregón El Oviachic 

 

 

En la subcuenca denominada El Oviachic, se ubica la presa Álvaro Obregón El Oviachic que se 

encuentra en la parte final de la cuenca del río Yaqui, en el municipio de Cajeme, Sonora (Figura 

2). Este embalse fue construido con el propósito de generar energía eléctrica, consumo poblacional 

y riego agrícola. Desde este reservorio fueron construidos dos canales (alto y bajo), que irrigan las 

220,000 Ha del valle del Yaqui. Además, se lleva a cabo la acuicultura de tilapia y lobina, donde 

se agrupan pescadores en varias cooperativas; se realizan dos torneos anuales de pesca deportiva 

de la lobina (CONAPESCA, 2016). 

Meza-Montenegro et al. (2012) determinaron la acumulación de metales en suelos de ciudad 

Obregón (a 37 km de la presa El Oviachic) y los valles del Yaqui y Mayo; estos valles se consideran 

como la zona agrícola más importante de México (220,000 ha) y donde se utiliza una gran cantidad 

de fertilizantes y plaguicidas. Mediante cálculos de geo-acumulación e índices de contaminación, 
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concluyeron que el índice de riesgo dentro de estos valles es de moderada a alta respecto a Cu, Ni, 

Pb y Cr, en partículas finas para todos los sitios estudiados. 

 

 

 
Figura 2. Sitios de colecta de los núcleos sedimentarios en las tres presas (b, c y d) de la cuenca 

del río Yaqui (a), en el Estado de Sonora, noroeste de México. 
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4. PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA 

 

 

La cuenca del río Yaqui es la principal fuente de agua para diversas actividades económicas 

y además solventa algunas necesidades poblacionales. Sin embargo, su importancia ecológica se 

debe a su gran extensión y diversos ecosistemas, considerados acopladores de comunidades, por lo 

que es una región ecológica prioritaria y una cuenca de extrema prioridad del noroeste de México 

(Cotler-Ávalos, 2010).  

En la parte alta de esta cuenca existe un intenso impacto derivado de la minería por distintos 

yacimientos (de la O Villanueva et al., 2013; Meza-Figueroa et al., 2009), mientras que en la parte 

baja, la problemática se debe a la acumulación de productos agroquímicos utilizados en la extensa 

región agrícola del valle del Yaqui (Meza-Montenegro et al., 2012) y el gambusinaje clandestino 

artesanal para la extracción de oro (INECC, 2017). Por lo tanto, se requieren estudios específicos 

para comprender los daños ambientales derivado de estas actividades y sus procesos acumulativos.  

Gran parte de los estudios de impacto ambiental se basan en el análisis de agua, organismos 

biológicos y/o sedimentos superficiales, pero pocos de ellos ofrecen información que incluya su 

desarrollo al incluir un registro espacio-temporal de sedimentos durante un periodo de tiempo 

relativamente largo (OIEA, 2012). Este trabajo se centra en el estudio de la variación temporal de 

la concentración de elementos potencialmente tóxicos, mediante el uso de núcleos sedimentarios 

fechados con 210Pb, en dos presas de la cuenca impactadas por actividades antropogénicas y una 

presa considerada como sitio de referencia. 
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5. HIPÓTESIS 

 

 

La concentración y flujo de elementos potencialmente tóxicos en sedimentos de tres 

embalses de la cuenca del río Yaqui, Sonora, México, aumentará a consecuencia del desarrollo 

urbano e industrial de la cuenca de drenaje (cambios del embalse; p. ej. incremento en las tasas de 

acumulación por erosión de la cuenca; mayor incorporación de materia orgánica) y la variabilidad 

climática en la zona. 
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6. OBJETIVO  

 

 

6.1. Objetivo General 

 

 

Reconstruir la acumulación histórica de elementos potencialmente tóxicos en sedimentos 

de tres presas de la cuenca del río Yaqui, en el estado de Sonora, México, utilizando el método de 

fechado con 210Pb en núcleos sedimentarios. 

 

 

6.2. Objetivos Particulares 

 

 

i. Caracterizar los sedimentos de los núcleos en las presas La Angostura, El Oviachic y El 

Cajón de Onapa. 

ii. Determinar las concentraciones de elementos potencialmente tóxicos en las secciones de 

los núcleos sedimentarios de las presas La Angostura, El Oviachic y El Cajón de Onapa. 

iii. Determinar las actividades de 210Pb en las secciones de los núcleos de sedimentos, y estimar 

las tasas de acumulación másica y sedimentaria y el modelo de edad. 

iv. Determinar el grado de contaminación de elementos potencialmente tóxicos en las presas 

La Angostura, El Oviachic y El Cajón de Onapa, a través del cálculo de los factores de 

enriquecimiento. 

v. Calcular los flujos de elementos potencialmente tóxicos en las secciones de los núcleos de 

sedimentos. 
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7. ÁREA DE ESTUDIO 

 

 

La cuenca del río Yaqui se ubica en la región centro de Sonora, México, que cruza de norte 

a sur este territorio. Se considera una mega región, la cual abarca parte de Arizona, Estados Unidos 

y los estados de Sonora y Chihuahua, México. Está delimita desde el norte por las coordenadas 

27°04´ a 32°05´, y al oeste en 107°03´ a 110°70´ (Figura 2). La extensión total de la cuenca se 

estima entre los 71,776 km2 y pertenece a la región hidrológica no.9 (INEGI, 2016). El río Yaqui 

tiene una escorrentía superficial natural de 3,148.2 hm3 año-1 y un área de cuenca de 74,640 km 

(CONAGUA, 2017), en la cual la precipitación media es de 527 mm año-1 (INEGI, 1999). El río 

Yaqui nace de la unión de los ríos Bavispe y Aros, y desemboca en el Golfo de California. Es el 

principal colector de afluentes de la cuenca, entre los cuales se encuentran los ríos Moctezuma y 

Tecoripa en el margen derecho y los ríos Sahuaripa, Bacanora y Chico en el margen izquierdo. Esta 

cuenca generalmente se divide en subcuencas, las tres principales son la subcuenca “La 

Angostura”, cuyo embalse se encuentra en el municipio de Nacozari de García en el extremo norte 

de la cuenca, la  subcuenca  “El Oviachic”, cuyo embalse se encuentra en el municipio de Cajeme 

y posicionado en el extremo sur de la cuenca y, por último, la subcuenca “El Novillo” en la parte 

central, cuyo embalse principal es “El Novillo”, más sin embargo, para este trabajo se estudiara 

“El Cajón de Onapa” el cual se localiza en el municipio de Sahuaripa. 

 

 

7.1. La Angostura 

 

 

La presa Lázaro Cárdenas, también llamada “La Angostura”, se ubica a 25 kilómetros al este del 

municipio de Nacozari de García, Sonora, en las coordenadas 30°26´16” norte y 109°22´44¨ oeste 

(Figura 2). Este embalse fue construido en el periodo de 1936 a 1942 por la Comisión Nacional de 

Irrigación (CNI) para irrigación de zonas agrícolas, abastecimiento de agua potable para consumo 

humano y generación de energía eléctrica (CONAGUA, 2017). Se ubica a 830.7 m sobre el nivel 

del mar, tiene una extensión de 27 km y una profundidad media de 31 m y su nivel de agua máximo 

ordinario (NAMO) es de 703 hm3 (CONAGUA, 2008; SINA, 2022). Este embalse recibe aportes 

de los cauces del río Bavispe y el rio Yaqui. Este reservorio está rodeado por pequeñas rancherías, 
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las cuales realizan pesca de subsistencia y minería artesanal. 

Fisiográficamente el reservorio se encuentra dentro de la Provincia de la Sierra Madre Occidental 

y dentro de la sub-provincia de sierras y cañadas del norte. Paralelas al reservorio se ubican laderas 

montañosas de orientación norte-sur con altitudes de 500 a 2400 msnm, y en forma de 

contrafuertes. La composición litológica de la zona está compuesta por un paquete de andesitas y 

latitas, y hacia la cima se tiene una interdigitación de tobas riolíticas intrusionada por un pórfido 

riolítico. Suprayacente a las unidades anteriores se tiene una secuencia de tobas riolíticas, riolita y 

basaltos intercalados (considerados como las primeras extravasaciones del vulcanismo que formó 

la Sierra Madre Occidental) y pequeños cuerpos de sedimentos continentales como areniscas y 

conglomerados (SGM, 1999).  

El tipo de clima que se presenta en la zona cercana a la presa es cálido seco BS1w(x’). La 

temperatura media anual es de 17.8 ºC, la temperatura media máxima mensual de 27 ºC en verano 

(en los meses de julio y agosto) y una temperatura media mínima mensual de 10.9 ºC (en los meses 

de diciembre a febrero). Las lluvias se presentan en los meses de agosto a septiembre, con una 

precipitación media anual de 516.7 mm (SEDESOL, 2013). 

 

 

7.2. El Cajón de Onapa 

 

 

La presa Cajón de Onapa se ubica en las coordenadas 28°45´ norte y 109°08´ oeste. Este embalse 

pertenece al municipio de Sahuaripa, Sonora ubicado a 35 km y a 6.5 kilómetros del poblado El 

Cajón de Onapa, Sonora (Figura 2). Este embalse fue construido en el periodo de 1980 a 1985 con 

el fin de controlar contra crecientes e inundaciones el río Sahuaripa, y aprovechar sus aguas para 

irrigación y abrevadero para ganado. Este embalse se encuentra a 657 msnm, tiene una extensión 

de 3.3 km2 y una profundidad media de 12 m y su nivel de agua máximo ordinario (NAMO) es de 

118 hm3 (CONAGUA, 2015a). Este reservorio se encuentra rodeado de zonas rurales, las cuales 

realizan actividades agrícolas, de pesca deportiva y de subsistencia, minería artesanal y utilizan el 

reservorio como abrevadero para el ganado. 

El reservorio se encuentra ubicado fisiográficamente en la subprovincia de sierras y valles paralelos 

dentro de la provincia de la Sierra Madre Occidental, donde se observan sierras alargadas de 
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orientación noroeste-sureste, separadas unas de otras por valles intermontanos (CONAGUA, 

2015a). La composición litológica de la zona está compuesta por rocas andesíticas que rellenaron 

las fosas tectónicas formadas por riolitas, andesitas y basaltos, intercalados por aglomerados, 

brechas volcánicas y piroclásticas; en los valles existen depósitos de aluvión como relleno. El 

reservorio está principalmente formado por aglomerados y menor proporción de rocas extrusivas 

y depósitos de talud en las laderas (SGM, 2014). 

El clima en el reservorio predomina el tipo templado subhúmedo (C(wa)), con temperaturas medias 

anuales de 23.6 °C y una precipitación promedio anual de 500 a 700 mm. La temperatura media 

del periodo más frio (noviembre a febrero) varía entre -3 a 18 °C, y la precipitación total del periodo 

más seco (septiembre a junio) es menor a los 40 mm, el mes más lluvioso es durante julio 

(CONAGUA, 2015a). 

 

 

7.3. El Oviachic 

 

 

La presa Álvaro Obregón, también llamada “El Oviachic” está ubicada a ~37 kilómetros al norte 

de Ciudad Obregón, en el municipio de Cajeme, Sonora, en las coordenadas 27°49´21” norte y 

109°53´38” oeste (Figura 2). Este embalse fue construido entre 1947 a 1952 para el control de 

inundación, irrigación de zonas agrícolas del valle del Yaqui, generación de energía eléctrica y 

abasto de agua potable (CONAGUA, 2017). Está ubicado a 105.5 msnm , tiene una extensión de 

205 km2, una profundidad media de 57 m (CONAGUA, 2008) y su nivel de agua máximo ordinario 

(NAMO) es de 3,023 hm3 (SINA, 2022).  Recibe aportes principalmente del río Yaqui, y 

contribuciones del rio Agua Caliente (a través del arroyo La Matanza) y tres acuíferos (Cumuripa, 

Tecoripa y Agua Caliente) (CONAGUA, 2015b).  

La formación topográfica de la zona se caracteriza por sierras de orientación norte-sur, separadas 

por llanuras. Las pendientes son bastante empinadas especialmente en rocas intrusivas y 

metamórficas, y los arroyos que drenan la región promueven la erosión, y producen estribos 

laterales que se proyectan hacia los llanos (INEGI, 1999). La llanura aluvial del embalse consta de 

conglomerados y aglomerados cubiertos por terrazas aluviales, afloramientos de basaltos y tobas 

rioliticas (SGM, 2002). Los principales tipos de suelos de la zona son cambisol, fluvisol, litosol, 
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regosol, vertisol y xerosol (INAFED, 2019). El clima en Cajeme es cálido y árido, 

predominantemente desértico (BW(h´)w en el 53.8% del área) y estepa (BSo(h´)w, en el 34.5%), 

con una temperatura media anual superior a 18 °C y un invierno seco (SEDESOL, 2013). El periodo 

de precipitación ocurre principalmente de julio a principios de septiembre (temporada de monzones 

mexicanos) con una precipitación anual promedio de 366.1 mm (INEGI, 2016).  

Esta región ha experimentado rápidos cambios socioeconómicos y ecológicos debido al 

crecimiento demográfico, la intensificación agrícola y la urbanización (Meza-Montenegro et al., 

2012). Este reservorio se encuentra rodeado de zonas rurales, las cuales realizan actividades de 

pesca recreativa y de subsistencia (carpa, bagre, tilapia y lobina negra) caracterizadas por hábitos 

de alimentación bentónicos.  
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8. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

 

8.1. Muestreo 

 

 

Los núcleos sedimentarios de este estudio se recolectaron en el mes de noviembre del 2018 (Cuadro 

3). Para la extracción de los núcleos sedimentarios se utilizó un nucleador de gravedad marca 

UWITECTM con tubos de plexiglass de 8.5 cm de diámetro interno y 1.5 m de longitud.  

Los núcleos sedimentarios se extrudieron y cortaron en secciones de 1 cm de espesor. Las secciones 

de sedimento se conservaron en bolsas plásticas de cierre hermético para su transporte a 

laboratorio. Todo el material utilizado para la preparación de las muestras (bolsas plásticas de cierre 

hermético y palas) se lavaron previamente en HCl 1N y HNO3 1N, para prevenir la contaminación 

cruzada, de acuerdo con las recomendaciones de (Moody y Lindstrom, 1977).  

 

 

8.1.1. Análisis de Laboratorio 

 

 

Se registró el peso húmedo de las secciones de los núcleos sedimentarios y se congelaron. Las 

muestras congeladas se secaron por liofilización durante 72 horas con el equipo Labconco (modelo 

Freezone 12-7754042) a un vacío de 40-65 x10-3 mbar y una temperatura de -50 °C, y se registró 

el peso seco. Se separó una alícuota para el análisis de tamaño de grano, y el resto se molió con 

mortero y pistilo de cerámica. 
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Cuadro 3. Localización de sitios de recolección e información sobre fechado y tasas de 

acumulación de los núcleos sedimentarios de las presas La Angostura (ANG), El Cajón de Onapa 

(ECO) y El Oviachic (OVI) de la cuenca del río Yaqui, Noroeste de México. 

 

 

8.1.2. Profundidad y Masa Acumulada 

 

 

La compactación del sedimento es la disminución progresiva del contenido de agua que ocupa los 

espacios entre partículas en las capas sedimentarias, provocada por el aumento de peso en capas 

superiores (Robbins, 1978). Para equilibrar los efectos de compactación en el núcleo sedimentario, 

se requiere calcular la masa acumulada o profundidad másica (g cm-2) en base a las siguientes 

ecuaciones para el cálculo de porosidad, densidad y masa acumulada en las capas (Robbins, 1978; 

Robbins y Edgington, 1975): 

a) Porosidad (%), porcentaje relativo del espacio vacío por volumen de muestra (ecuación 11): 

 

 

Ф = {
ρ𝑠𝑒𝑑(𝐴−𝐵)

(ρ𝑠𝑒𝑑(𝐴−𝐵)+𝐵)
} ∗ 100     (Ec. 11) 

 

Donde ρsed = 2.5 g cm-3 considerada como la densidad aparente del sedimento, A es el peso húmedo 

y B es el peso seco de la muestra (Berner, 1981). 

Núcleo Localización 

Profun-

didad 

(m) 

Longitud 

del núcleo 

(cm) 

Edad 

máxima 

fechada 

(años) 

TAS 

(cm año-1) 

TAM 

(g cm-2 año-1) 

ANG-

1 

30°30'41.0" N 

109°21'26.0" O 
27.0 45.5 76.8 ± 3.0 0.05–3.98 0.04–0.59 

ANG-

2 

30°32'46.0" N 

109°21'26.7" O 
26.0 50.0 41.4 ± 2.6 0.46–3.12 0.25–1.11 

ECO-1 
28°40'55.3" N 

109°07'28.9" O 
14.0 36.5 37.5 ± 5.7 0.24–4.15 0.2–0.69 

ECO-2 
28°40'49.4" N 

109°07'37.3" O 
14.0 16.5 34.1 ± 3.7 0.26–0.78 0.27–0.64 

OVI-1 
27°53'09.6" N 

109°49'35.1" O 
28.0 65.0 62.7 ± 0.8 0.39–2.67 0.13–0.47 

OVI-2 
27°52'54.0" N 

109°49'47.0" O 
28.0 51.0 69.4 ± 0.7 0.34–2.48 0.13–0.38 
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b) Densidad de la sección i (g cm-3; 12): 

ρ𝑖 =
𝑀𝑖

𝑆𝛥𝑧𝑖
⁄      (Ec. 12) 

 

 

Donde Mi es la masa de la sección i (g), S es la superficie de la sección transversal del núcleo 

sedimentario (cm2) y 𝛥zi es el espesor de la sección i (cm). 

c) Masa acumulada de la capa i (g cm-2; 13): 

 

 

𝑚(𝑖) = ∑
𝑀𝑗

𝑆

𝑗=𝑖
𝑗=𝑖      (Ec. 13) 

 

 

d) Sumatoria de la masa acumulada de los estratos en la columna sedimentaria (14): 

 

 

𝐹 = 𝑚1 + 𝑚2 + ⋯ + 𝑚𝑛     (Ec. 14) 

 

 

Para evaluar los perfiles de variables analizadas (p. ej. metales, materia orgánica, carbonatos, etc.) 

se utiliza el punto medio de la masa acumulada (g cm-2); donde la primera sección corresponde a 

m1/2, la segunda sección corresponde a (m1+m2)/2 y así sucesivamente para el resto de las 

secciones. 

 

 

8.2. Perdidas por Ignición 

 

 

Se utilizó el método de pérdidas por ignición (PPI), basado en el calcinamiento secuencial de las 

muestras a 550°C y 950°C (Dean, 1974) para estimar el contenido de materia orgánica (PPI550) y 

de carbonatos (PPI950). Una alícuota de sedimento seco y pulverizado (~0.25 g) se registró su peso 

inicial y el peso del crisol, la alícuota ingresó al horno tipo mufla a 100°C durante tres horas para 
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remover la humedad, se calcinó a 550°C durante dos horas para remover la materia orgánica y a 

950°C durante una hora para remover la fracción de carbonatos (Heiri et al., 2001).  

Después de remover la humedad (100°C), se calcinó la materia orgánica y dióxido de carbono a 

550°C. El porcentaje de PPI550 (materia orgánica) se calculó en base a la ecuación (15): 

 

 

𝑃𝑃𝐼550 = ((𝐷𝑊100 − 𝐷𝑊550 𝐷𝑊100⁄ ) ∗ 100     (Ec. 15) 

 

 

Donde PPI550 representa PPI a 550 °C (%), DW100 es el peso seco de la muestra (g) antes de la 

combustión y DW550 el peso seco de la muestra (g) después de calentarla a 550°C. La pérdida de 

peso deberá ser proporcional a la cantidad de materia orgánica contenida en la muestra (Heiri et 

al., 2001). 

En un segundo paso, el dióxido de carbono se desprende del carbonato. Los carbonatos o PPI950 se 

calcula como (16): 

 

 

𝑃𝑃𝐼950 = ((𝐷𝑊550 − 𝐷𝑊950 𝐷𝑊100⁄ ) ∗ 100     (Ec. 16) 

 

 

Donde PPI950 es el PPI a 950°C (%), DW550 es el peso seco de la muestra (g) después de la 

combustión de materia orgánica a 550°C, DW950 representa el peso seco de la muestra (g) después 

de calentar a 950°C y DW100 es nuevamente el peso seco inicial de la muestra (g) antes de la 

combustión del carbono orgánico. 

 

 

8.3. Susceptibilidad magnética 

 

 

La susceptibilidad magnética es una propiedad de ciertos materiales que al ser sometidos a un 

campo magnético son magnetizados (Dearing, 1999), comúnmente utilizada para estimar cambios 

en la procedencia de suministro de sedimentos (Caitcheon, 1993). Se utilizó una alícuota de 
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sedimento molido (~1 g) contenido dentro de un tubo de polietileno de alta densidad de 33 mm de 

largo y 8 mm de diámetro interno. Los tubos se insertaron en un medidor de susceptibilidad 

magnética modelo Bartington-MS2 acoplado con un sensor de frecuencia MSG2 durante 3 

minutos.  

 

 

8.4. Granulometría 

 

 

Una alícuota de sedimento seco (~0.15 g) sin moler se digirió con 10 mL de H2O2 al 30% en un 

vaso de precipitado de 200 mL sobre una plancha de calentamiento a 60±5°C, previo a la 

evaporación completa, se le añadió 20 mL de agua MilliQ y se evaporó a la misma temperatura 

(ese proceso se repitió un par de veces para eliminar residuos de H2O2). La muestra se suspendió 

en agua destilada y se dejó en baño ultrasónico durante 5 minutos. La cuantificación relativa del 

tamaño de partícula se realizó mediante difracción de rayos laser (DRL) con el equipo Malvern 

Mastersizer modelo 2000E.  

 

 

8.5. Carbono y Nitrógeno (Total y Orgánico) 

 

 

La concentración del carbono total (Ctot) y nitrógeno total (Ntot), y la fracción orgánica del carbono 

(Corg) y nitrógeno (Norg) se cuantificaron en el analizador elemental Elementar Vario Micro Cube, 

estos análisis solo se realizaron para los núcleos de la presa El Oviachic. Para determinar la fracción 

orgánica, el sedimento fue descalcificado mediante la adición de 1M HCl (hasta que no se 

observara efervescencia) y se liofilizó. El sedimento se colocó en contenedores de estaño para su 

combustión a 550°C. El equipo de análisis fue calibrado con los materiales de referencia Soil 

Standard Silty B2182 y el High Organic Sediment Standard B2151 (Elemental Microanalysis Ltd.). 

La fracción inorgánica de carbono (Cinorg) fue estimada mediante la diferencia entre Ctot y Corg. 
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8.6. Radiocronología con 210Pb 

 

 

8.6.1. Análisis de 210Po 

 

 

La actividad de 210Pbtotal se determinó mediante el análisis de su descendiente radioactivo 210Po, 

mediante espectrometría de partículas alfa bajo la suposición de equilibrio secular entre ambos 

radionúclidos (Attix, 1986). Alícuotas (~0.3 g) de sedimento molido fueron añadidas con una 

cantidad conocida (~0.05 g) de 209Po como trazador interno y se digirieron en una mezcla de HNO3-

HCl-HF concentrado en una relación 5:4:1 (Loring y Rantala, 1992) en contenedores 

herméticamente cerrados de teflón de la marca Savillex®, sobre una plancha de calentamiento a 

110°C durante 12 horas para la digestión. El digerido se evaporó a sequedad a 70°C, el residuo de 

la digestión se disolvió con HCl concentrado para ser nuevamente evaporado a 70°C; esta 

operación se realizó 3 veces con el fin de eliminar los remanentes de HNO3 y HF. Después de 

centrifugar, el sobrenadante se recolectó en un vaso de precipitado de 200 mL y se añadieron 0.05 

g de ácido ascórbico con el fin de reducir el hierro presente en la solución (ya que el Fe+3 interfiere 

en el depósito de isótopos de Po). Los isótopos de Po se aíslan en discos de plata de 2 cm mediante 

deposito espontáneo, los cuales se dejaron en contacto con la solución acida en agitación durante 

un periodo de 12 horas (Ruiz-Fernández y Hillaire-Marcel, 2009). Las actividades de los isótopos 

de 209Po y 210Po se determinaron mediante espectroscopia de partículas alfa con el equipo Ortec-

Ametek modelo 576A, durante el tiempo necesario para obtener al menos 1000 cuentas en los 2 

isótopos analizados. 

 

 

8.6.2. Análisis de 226Ra y 137Cs   

 

 

La actividad de 210Pbsoportado se determinó por medio de 226Ra y 137Cs a través de espectrometría de 

rayos gamma de alta resolución y bajo fondo. El análisis de 226Ra requiere utilizar plásticos de alta 

densidad, tapas herméticas de goma y sellado con cinta Teflon© para reducir la exhalación de gas 

(222Rn); y las muestras deben permanecer al menos 21 días selladas previo a su análisis para 
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asegurar el equilibrio secular entre 222Rn, 226Ra y sus descendientes radioactivos, 214Pb (352keV) 

que se usa para determinar a 226Ra (Figura 1) (Appleby, 2005; Díaz-Asencio et al., 2020). Alícuotas 

de sedimento pulverizado se introdujeron dentro de un contenedor de polietileno de alta densidad 

de 40 mm de largo y 8 mm de diámetro. Se utilizó una altura de muestra de sedimento constante 

de 5 cm dentro del vial de conteo para mantener una densidad homogénea (~1.2 g cm-3), con el 

propósito de que la autoatenuación sea la única corrección significativa de la eficiencia a bajas 

energías (˂140keV) (Díaz-Asencio et al., 2020).  

La muestra se analizó en un detector de rayos gamma de tipo pozo Ortec-Ametek de germanio de 

alta pureza, durante un mínimo de 48 horas, para obtener una incertidumbre de conteo menor al 10 

% (Díaz-Asencio et al., 2020). 

 

 

8.7. Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

La composición de los elementos potencialmente tóxicos se cuantificó mediante espectrometría de 

fluorescencia de rayos X (XRF) con el equipo SpectrolabTM modelo Xepos-3 en atmósfera de helio. 

Alícuotas de sedimento seco (~2 g) se introdujeron en celdas de polietileno de baja densidad con 

el fondo cubierto de una película de Prolene (Chemplex Idustries Inc.) y se comprimieron 

manualmente con un bastón de teflón.  

La concentración de Hg se determinó mediante espectrofotometría de absorción atómica (EAA) 

con el equipo Varian modelo SpectrAA-240FS acoplado a un generador de vapor frio modelo 

Varian-VGA-110. Una alícuota de sedimento seco y molido (~0.3 g) se digirió mediante HCl y 

HNO3 en relación 3:1, la mezcla se colocó en tubos de digestión lineal de polipropileno sobre una 

plancha de calentamiento a 100 °C durante 5 horas. La muestra digerida se diluyó con agua de 

grado HPLC de acuerdo al método 3050B (EPA, 1996).  

 

 

8.8. Control de Calidad 

 

 

La precisión de los análisis se define como la proximidad existente entre los valores medidos 



 
61 

obtenidos en mediciones repetidas de un mismo análisis bajo condiciones específicas (Ruiz 

Armenteros et al., 2010). La evaluación de la exactitud de los métodos incluyó el análisis de 

materiales de referencia certificados (MRC) y gráficos de control de calidad analítica (GCCA), en 

los que el valor central corresponde al valor certificado para el analito, y los límites superiores e 

inferiores son el intervalo de confianza del 95 % de los materiales de referencia certificados (MRC). 

Los resultados obtenidos para el MRC se coloca dentro de la GCCA para verificar la posición del 

dato en relación con estos límites (Coquery et al., 1999; Sánchez-Cabeza et al., 2008). 

Los MRC utilizados fueron: IAEA-300 para 210Pb y 137Cs; IAEA-158, IAEA-405 y IAEA-433 para 

FRX; Mess-3 para AAS; LECO 502-309 para concentraciones de carbono y nitrógeno; QAS3002 

para distribución de tamaño de grano; y Bartington-G039 para SM. Además, de acuerdo con 

(Kuselman y Fajgelj, 2010), todos los resultados de los análisis de MRC se verificaron de forma 

rutinaria a través del enfoque “Z-score” para comparar mediciones y valores certificados de MRC. 

Los resultados cayeron dentro de los valores del intervalo certificado en los gráficos de control, y 

los valores de puntuación Z-score estuvieron dentro del intervalo aceptable de ±2. El análisis de 

réplicas (n = 6) de una sola muestra mostró que los coeficientes de variación fueron del 5.8 % para 

210Pb y 2.5 % para 226Ra y 137Cs; 1.7 % para Al, 2.6 % para Ti, 2.8 % para As, 5.4 % para Cr, 5.7 

% para Cu, 4.5 % para Ni, 2.9 % para Pb, 2.7 % para Zn; 5.9 % para Corg, Cinorg y N; 6 % para 

arenas, 3 % para arcillas y 1 % para limos; y 3 % para valores de SM. 

 

 

8.9. Factores de Enriquecimiento 

 

 

Los factores de enriquecimiento (FE) fueron calculados de acuerdo a la ecuación 14 (Sección 2.4), 

usando al aluminio (Al) como elemento normalizador. Debido a que los núcleos fueron 

recolectados en presas construidas en periodos relativamente recientes, en ninguno de los núcleos 

analizados las secciones más profundas corresponden a periodos suficientemente antiguos como 

para proporcionar información sobre concentraciones naturales o pre industriales.  Por lo anterior, 

se utilizaron dos estrategias para el cálculo de los FE. 

Los FEVF fueron calculados usando como valores basales (valores de fondo; VF) las 

concentraciones de los elementos en las tres últimas secciones de cada núcleo; estos valores 
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representan las concentraciones de elementos potencialmente tóxicos al momento en que fueron 

construidos los reservorios. Los FECC fueron calculados usando como referencias las 

concentraciones de elementos reportados en la corteza terrestre (Birch, 2017), que representarían 

las condiciones naturales o pre-industriales.  

 

 

8.10. Flujo y Proporciones de Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

Los flujos de elementos potencialmente tóxicos (µg cm-2 año-1) se calcularon como el producto de 

la concentración de los elementos potencialmente tóxicos (µg g-1) y la tasa de acumulación másica 

(TAM, g cm-2 año-1) en cada sección del núcleo (ecuación 15, sección 2.6). La proporción de flujo 

se calculó mediante la división del flujo moderno entre el flujo base a partir de las concentraciones 

totales, en cada sección de los núcleos. 

 

 

8.11. Análisis Estadístico 

 

 

Los análisis estadísticos se llevaron a cabo utilizando el software Minitab® 15 y Microsoft Office 

Excel Profesional 2010 (versión para 64 bits) ambos para Microsoft Windows 10 Home Premium. 

La estadística descriptiva (tamaño de muestra, máximos, mínimos, promedios y desviaciones 

estándar) fueron calculados para las variables geoquímicas y las concentraciones de elementos 

potencialmente tóxicos. 

 

 

8.11.1. Análisis de Varianza 

 

 

Los análisis de varianza (ANOVA) son una serie de métodos estadísticos que consisten en analizar 

simultáneamente más de dos variables aleatorias interrelacionadas (Shine et al., 1995),  se usó para 

evaluar si existían diferencias significativas en los valores promedio de las variables entre los 
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núcleos. Se utilizó la prueba de Tukey con un 95% de confianza (p < 0.05) para identificar cuáles 

son los valores que son significativamente diferentes. 

 

 

8.11.2. Análisis de Factores (AF) 

 

 

Se utilizó AF para dilucidar las fuentes primarias o los procesos geoquímicos que pueden explicar 

la variabilidad de las concentraciones de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos. Se 

utilizó la rotación Varimax para maximizar las cargas factoriales de alto y bajo valor y minimizar 

las cargas de valor medio (Zeller, 2005). 

La etapa exploratoria de AF incluyó todas las variables geoquímicas y composición de elementos; 

las variables incluidas fueron las concentraciones de elementos traza (Al, As, Ca, Cr, Cu, Fe, Hg, 

Mn, Ni, Pb, Rb, Ti, Zn y Zr) y variables geoquímicas (SM, Corg, Cinorg y las fracciones de tamaños 

de grano). Sin embargo, el AF final incluyó solo aquellas variables con comunalidades >0.5 (Hair 

et al., 2010), por lo que a partir de estos resultados preliminares, en el AF final se incluyeron las 

siguientes variables: a) para la presa ANG fueron Al, As, Ca, Cu, Hg, Fe, Mn, Ni, Pb, Rb, S, Ti, 

Zn y Zr, así como como PPI550, limos y arcillas; fueron un total de 95 observaciones para los dos 

núcleos (ANG-1 + ANG-2); b) para la presa ECO fueron Al, As, Ca, Cu, Cr, Fe, Mn, Ni, Pb, Rb, 

Ti y Zn, así como PPI550, PPI950, limos y arcillas; fueron un total de 50 observaciones para los dos 

núcleos (ECO-1 + ECO-2);  c) para la presa OVI fueron Al, As, Ca, Cu, Cr, Hg, Fe, Mn, Ni, Pb, 

Rb, Ti y Zn, así como Corg, Cinorg, SM, arenas, limos y arcillas; fueron un total de 115 observaciones 

para los dos núcleos (OVI-1 + OVI-2). Para estos estudios, las variables significativas fueron 

aquellas con cargas > |0.5| (Cooper, 1991).  
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9. RESULTADOS 

 

 

9.1. La Angostura 

 

 

9.1.1. Radiocronología 

 

 

9.1.1.1. Actividad de 210Pb total. Las actividades de 210Pbtotal fueron similares entre los núcleos 

ANG-1 y ANG-2 (p ˃ 0.05), en un intervalo de 80.2 ± 5.7 a 117.1 ± 7.8 Bq kg-1 para ANG-1 y 

80.1 ± 7.4 a 114.9 ± 9.2 Bq kg-1 para ANG-2. Los perfiles de 210Pbtotal de los núcleos ANG-1 y 

ANG-2 (Figura 3) mostraron secciones asintóticas.  

 

 

9.1.1.2. Actividad de 210Pb de base. Las actividades de 210Pbsoportado fueron similares entre los 

núcleos ANG-1 y ANG-2 (p ˃ 0.05), se encontraron en un intervalo de 34.0 ± 1.5 a 40.2 ± 2.0 Bq 

kg-1 para ANG-1 y 40.9 ± 2.0 a 48.5 ± 2.6 Bq kg-1 para ANG-2 (Tabla 3 y Figura 3). En ninguno 

de los dos núcleos la actividad de 210Pbtotal alcanzó el equilibrio con la actividad de 210Pbsoportado 

(Figura 3).  

 

 

9.1.1.3. Actividad de 210Pb en exceso. Las actividades de 210PbExceso fueron similares en ambos 

núcleos (p ˃ 0.05), se encuentran en un intervalo de 40.5 ± 4.9 a 81.9 ± 8.0 Bq kg-1 para ANG-1 y 

36.1 ± 7.7 a 70.5 ± 10.5 Bq kg-1 para ANG-2. Los valores de actividad de 210Pbexceso respecto a la 

masa acumulada disminuyeron de manera gradual desde las secciones superficiales hacia el fondo 

de los perfiles, aunque el perfil no mostró una tendencia estrictamente exponencial, por lo que no 

es factible aplicar el modelo de fechado CF. 
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Figura 3. Perfiles de actividades de 210PbTotal , 
210PbSoportado, 

210PbExceso y 137Cs (Bq kg-1), modelo de 

edad y tasas de acumulación sedimentaria (TAS) y másica (TAM), respecto a la profundidad (cm), 

en los dos núcleos recolectados de la presa La Angostura, cuenca del río Yaqui. 
 

 

9.1.1.4. Radiocronología con 210Pb. Debido a que el 210Pbexceso no alcanzó la zona de equilibrio con 

el 210PbSoportado (cuando la actividad de 210Pbexceso se aproxima a cero) y, por tanto, no se contó con 

el inventario de 210Pbexceso (indispensable para usar el modelo CF), se realizó la estimación del 

inventario faltante utilizando el modelo CFCS (descrito en Appleby y Oldfield, 1978) para estimar 

la TAM, luego podemos calcular el inventario de 210Pbexceso debajo de la capa (j) a partir de la 

ecuación (8) (Sanchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012). El inventario faltante de 210Pbexceso para 

el núcleo ANG-1 fue de 4.2% y para ANG-2 fue de 36.4%. La edad máxima en las secciones 
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profundas de los núcleos fechados mediante el modelo CF fue de 76.8 ± 3.0 años (sección 43-44 

cm, 1942 D.C.) para el núcleo ANG-1 y de 41.4 ± 2.6 años (sección 47-48 cm, 1977 D.C.) para el 

núcleo ANG-2. 

 

 

9.1.1.5. Tasas de acumulación sedimentaria y másica. Los valores de tasas de acumulación másica 

(TAM) fueron comparables entre núcleos (p > 0.05), con intervalos de 0.04 ± 0.01 a 0.59 ± 0.08 g 

cm-2 año-1 para ANG-1 y 0.25 ± 0.05 a 1.11 ± 0.24 g cm-2 año-1 para ANG-2. Los valores de las 

tasas de acumulación sedimentarias (TAS) mostraron un intervalo de 0.05 ± 0.01 a 3.98 ± 0.57 cm 

año-1 para ANG-1 y 0.46 ± 0.11 a 3.12 ± 0.68 cm año-1 para ANG-2 (Cuadro 3, Figura 3). 



 

 

 

Figura 4. Perfiles de las variables geoquímicas y de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos de la Presa La Angostura, cuenca 

del río Yaqui
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9.1.2. Caracterización de los Sedimentos 
 

 

9.1.2.1. Tamaño de grano. El análisis de tamaño de grano en la presa La Angostura (Figura 4) 

mostró que ambos núcleos fueron predominantemente limo-arcillosos (30.2 a 59.4% de arcillas, 

40.4 a 69.7% de limos y de no detectable (n.d.) a 2.6% de arenas para el núcleo ANG-1 y 41.7 a 

63.8% de arcillas, 36.2 a 58.3% de limos y de n.d. a 0.6% de arenas para ANG-2). Los perfiles de 

tamaño de grano muestran varios periodos de transición entre fracciones de limos y arcillas en 

varias secciones de ambos núcleos (en el año 2015 para el núcleo ANG-1 y 1990, 1996, 2002 y 

2005 para ANG-2). 

 

 

9.1.2.2. Susceptibilidad magnética. Los valores de susceptibilidad magnética (SM; Figura 4) 

mostraron diferencias significativas ente los núcleos, con valores más altos en el núcleo ANG-1 

(154.6 ± 0.2 1x10-6 CGS) que en el ANG-2 (90.0 ± 0.1 1x10-6 CGS), los valores menores de ambos 

núcleos se presentan en las secciones superiores (1 a 21 cm, 2006 a 2018 para el núcleo ANG-1 y 

para ANG-2 los valores de todo el núcleo son similares), y los valores más altos en secciones 

profundas de ambos núcleos. En general, los valores de SM en el núcleo ANG-1 presentaron una 

tendencia de disminución desde el fondo hacia la superficie; esta tendencia no es visible en el 

núcleo ANG-2. 

 

 

9.1.2.3. Materia orgánica y carbonatos. Los porcentajes de materia orgánica (PPI550) y carbonatos 

(PPI950) fueron similares en ambos núcleos (p>0.05). Los porcentajes de materia orgánica (PPI550) 

en ANG-1 fueron de 7.2-10.7% y 5.5-8.6% en ANG-2, estos porcentajes presentan una tendencia 

a disminuir desde la superficie hasta secciones profundas de ambos núcleos (Figura 4).  

Los porcentajes de carbonatos (PPI950) fueron similares en ambos núcleos (p>0.05), los porcentajes 

de carbonatos en ANG-1 fueron de 3.0-6.2% y 3.4-5.2% para ANG-2 y presentaron un incremento 

hacia secciones superficiales (Figura 4).  
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9.1.3. Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos, Factores de Enriquecimiento y 

Evaluación de la Calidad de los Sedimentos 

 

 

9.1.3.1. Concentración de elementos potencialmente tóxicos. Los intervalos de concentración de 

Al, Ca, Fe, Mn, Rb, Ti y Zr fueron comparables (p>0.05) entre ambos núcleos (Cuadro 4). Los 

perfiles de Ti y SM en ambos núcleos presentan los valores más bajos en secciones superficiales. 

Las concentraciones de As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb y Zn fueron similares en ambos núcleos, con una 

aparente distribución constante (excepto Hg y Cr que tuvieron incrementos esporádicos). Las 

concentraciones de Cu disminuyeron hacia secciones superficiales de ambos núcleos, y los valores 

máximos de Hg se observaron en secciones superficiales (Figura 4). 

 

 

9.1.3.2. Factores de enriquecimiento. Los factores de enriquecimiento FEVF (Figura 5 y Cuadro 4) 

indicaron enriquecimiento nulo por Cr, Cu, Ni, Pb y Zn (FEVF<1.5) en el núcleo ANG-1, y por As, 

Hg, Cr, Cu, Ni, Pb y Zn en ANG-2. Los valores más altos en el núcleo ANG-1 correspondieron a 

As (FEVF=1.5 en la sección 37 cm) y a Hg (FEVF=1.8 en las secciones 0−4 cm, FEVF=1.9 en las 

secciones 9−10 cm, FEVF=1.8 en las secciones 25−26 cm, y FEVF=1.7 en las sección 42 cm). 

Los factores de enriquecimiento EFCC (Figura 5 y Cuadro 4) mostraron enriquecimiento nulo en 

los dos núcleos para Cr y Ni (EFCC<1.5, enriquecimientos menores para Cu (EFCC<2.80), Pb 

(EFCC<2.40) y Zn (EFCC<1.9), enriquecimiento moderado para As (2.20 < EFCC < 4.70) y 

enriquecimientos de moderadamente severo a severo para Hg (7.20 < EFCC < 16.0). 

 

 

9.1.3.3. Evaluación de la calidad de los sedimentos. Las concentraciones de Cr, Pb y Zn en ambos 

núcleos fueron menores o ligeramente mayores al valor de TEL, mientras que las concentraciones 

de Cu y Ni fueron mayores a TEL pero menores a los valores de PEL (Cuadro 4). En contraste, las 

concentraciones de As y Hg fueron mayores a TEL y menores al PEL en la mayoría de las 

secciones, pero algunas secciones tuvieron concentraciones mayores al PEL (Cuadro 4). 



 

 
 

Figura 5. Factores de enriquecimiento de los elementos potencialmente tóxicos basados en los valores promedio de los sedimentos 

profundos de los núcleos (EFVF) y en los valores de la corteza terrestre (EFCC), en los núcleos de la presa La Angostura, cuenca del río 

Yaqui. 
 



 

Cuadro 4.- Concentración de elementos potencialmente tóxicos (µg g-1), factores de enriquecimiento (FE), flujo de elementos (µg cm-2 

año-1) y proporción de flujo de elementos en los núcleos sedimentarios de las presas La Angostura (ANG), El Cajón de Onapa (ECO) y 

El Oviachic (OVI) de la cuenca del río Yaqui, noroeste de México. 

Núcleo Variable As Hg Cr Cu Ni Pb Zn 

ANG-1 Concentración 12.5-23.2 0.37-0.76 23.5-38.4 51.3-82.8 22.1-29.9 30.4-41.7 97.6-127.1 

 FEVF
1 0.9-1.5 0.9-1.9 0.8-1.3 0.9-1.4 0.8-1.1 1.0-1.2 0.9-1.1 

 EFCC
2 2.6-4.7 7.4-16.0 0.3-0.4 1.8-2.8 0.5-0.7 1.9-2.4 1.6-1.9 

 Flujo de metales 1.3-11.1 0.04-0.57 2.7-25.1 5.0-41.8 2.4-21.7 3.0-27.3 10.2-94.0 

 Proporción de flujo 0.8-6.3 0.8-12.0 0.7-6.8 0.8-6.5 0.8-7.0 0.8-7.2 0.8-7.4 

 Valores promedio3 15.2 0.42 28.9 56.5 27.5 33.8 113.6 

ANG-2 Concentración 10.5-14.6 0.38-0.75 21.9-39.1 47.8-64.7 22.2-27.8 31.5-40.2 107.1-127.5 

 FEVF
1 0.8-1.1 0.6-1.4 0.7-1.2 0.8-1.1 0.8-1.1 0.6-1.6 0.8-1.1 

 EFCC
2 2.2-3.0 7.2-15.1 0.2-0.4 1.7-2.3 0.4-0.6 1.7-2.4 1.5-1.9 

 Flujo de metales 3.2-14.2 0.14-0.60 7.1-33.6 13.9-60.5 6.1-27.8 8.9-36.4 29.5-124.9 

 Proporción de flujo 0.9-4.2 0.93-4.07 0.9-4.4 0.9-3.9 0.9-4.0 0.9-3.7 0.9-3.9 

 Valores promedio3 13.0 0.56 28.6 58.1 26.2 37.1 121.0 

ECO-1 Concentración 35.7-69.4 0.45-1.28 16.3-30.3 33.4-75.2 18.5-30.2 28.2-97.6 117.2-199.3 

 FEVF
1 0.6-1.1 0.7-2.0 0.8-1.5 0.5-1.2 0.9-1.6 0.4-1.2 0.9-1.4 

 EFCC
2 7.7-13.7 9.7-25.7 0.2-0.3 1.1-2.6 0.4-0.6 1.6-5.5 1.8-3.0 

 Flujo de metales 7.0-38.5 0.1-0.9 3.9-15.5 6.8-27.0 3.7-20.0 5.9-43.3 23.4-134.8 

 Proporción de flujo 0.3-1.6 0.4-3.1 0.4-1.8 0.4-1.5 0.4-2.1 0.3-2.0 0.4-2.1 

 Valores promedio3 57.6 0.65 19.1 58.3 19.0 76.1 137.4 

ECO-2 Concentración 36-41.3 0.46-1.33 20.9-34.6 33.9-39 23.8-29.1 25.9-44.7 129.4-153.4 

 FEVF
1 0.9-1.0 0.9-2.4 0.7-1.2 08-1.0 0.8-1.1 0.8-1.3 0.9-1.0 

 EFCC
2 6.8-8.0 8.7-22.9 0.2-0.3 1.1-1.3 0.4-0.6 1.4-2.3 18-2.0 

 Flujo de metales 16.9-35.1 0.1-0.9 5.6-13.6 10.3-23.4 5.8-19.0 11.1-41.2 40.4-128.3 

 Proporción de flujo 0.7-1.5 0.4-2.5 0.6-1.5 0.6-1.3 0.6-2.0 0.5-1.7 0.6-1.9 

 Valores promedio3 37.0 0.47 25.2 36.9 27.6 29.1 132.9 

 

 

Cuadro 4. Continuación. 



 

Núcleo Variable As Hg Cr Cu Ni Pb Zn 

OVI-1 Concentración 25.9-42.2 0.16-0.97 24.8-45.9 60.6-77.0 24.9-31.7 45.3-83.8 108.3-154.4 

 FEVF
1 0.95-1.70 0.83-5.84 0.83-1.36 0.83-1.22 0.84-1.09 0.83-1.62 0.85-1.10 

 FECC
2 5.32-9.52 2.76-19.50 0.28-0.45 2.04-2.98 0.50-0.65 2.54-4.99 1.64-2.13 

 Flujo de metales 3.3-14.8 0.0-0.3 3.8-21.2 8.6-31.5 3.5-13.4 6.8-33.9 16.0-69.4 

 Proporción de flujo 1.0-4.5 1.0-15.0 1.0-5.6 1.0-3.7 1.0-3.9 1.0-5.0 1.0-4.3 

 Valores promedio3 26.83 0.17 30.63 68.6 27.9 52.27 129.17 

OVI-2 Concentración 24.7-41.7 0.13-0.70 23.7-48.3 58.8-77.1 24.6-30.7 37.7-83.1 98.6-157.8 

 FEVF
1 0.80-1.56 0.46-3.02 0.62-1.03 0.81-1.22 0.88-1.15 0.64-1.62 0.87-1.10 

 EFCC
2 4.71-9.13 2.29-14.95 0.27-0.45 1.95-2.96 0.50-0.66 2.03-5.12 1.67-2.10 

 Flujo de metales 3.7-14.4 0.0-0.2 3.8-15.0 8.7-26.8 3.6-11.3 6.4-24.7 16.9-48.7 

 Proporción de flujo 1.0-3.9 1.0-8.2 1.0-3.9 1.0-3.1 1.0-3.1 1.0-3.9 1.0-2.9 

 Valores promedio3 28.08 0.25 32.03 67.73 27.05 53.73 127.80 

UCC4  
4.8 

 

0.05 
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TEL5  5.9 0.174 37.3 35.7 18.0 35.0 123.0 

PEL6  17.0 0.486 90.0 197.0 36.0 91.3 315.0 
1. Factor de enriquecimiento con base a valores promedio de los sedimentos más profundos de los núcleos. 
2. Factor de enriquecimiento con base a los valores de la corteza continental superior. 
3. Valores promedio obtenido del promedio de las últimas 3 secciones del núcleo. 
4 UCC: Concentraciones de la corteza continental superior (UCC por sus siglas en inglés; Rudnick y Gao, 2004). 
5 TEL: Nivel Umbral de Efecto (TEL por sus siglas en inglés; Buchman, 2008). 
6 PEL: Nivel de Efecto Probable (PEL por sus siglas en inglés; Buchman, 2008). 

 

 



 

 

 
Figura 6. Flujos y proporción de flujo de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos de la presa La Angostura, cuenca del río 

Yaqui.
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9.1.4. Flujo y Proporciones de Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

Los intervalos de la proporción de flujos de los elementos potencialmente tóxicos fueron mayores 

en el núcleo ANG-1 que en ANG-2 (Cuadro 4). Los flujos de elementos en ambos núcleos 

sedimentarios de la presa La Angostura incrementaron respecto al tiempo desde la sección más 

profunda de ambos núcleos sedimentarios, a principios de 1950 para ANG-1 y a mediados de 1970 

para ANG-2 (Figura 6). Se observó un incremento gradual en los flujos de los elementos a todo lo 

largo del núcleo ANG-1, mientras que el núcleo ANG-2 mostró un máximo en el año 2013, cuando 

también se presentó un máximo de la TAM (Figura 3). En ambos núcleos, los flujos de As, Hg, 

Cu, Cr, Ni, Pb y Zn aumentaron respecto al presente (mayormente desde ~2004), aunque en el 

núcleo ANG-2 el flujo de Pb disminuyó entre ~2017 y ~2013. 

La proporción de flujos de todos los elementos, en ambos núcleos, mostró incrementos importantes 

con el tiempo (Figura 6 y Cuadro 4), para As, Cu, Cr, Ni, Pb y Zn la proporción de flujo fue hasta 

~7 veces mayor, mientras que los incrementos para Hg fueron hasta 12 veces mayores. 

 

 

9.1.5. Proveniencia de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

El Análisis de Factores (AF) de los núcleos de sedimento de las presas La Angostura, mostró que 

tres factores explicaron el 79.5% de la variación del conjunto de variables para ANG-1 (Cuadro 5). 

El factor 1 tuvo una de la varianza explicada de 31.3% y las variables significativas fueron Zn, Fe, 

Al, Mn, Pb y arcillas (con cargas positivas); y Ca y limos (con cargas negativas). El factor 2 tuvo 

una varianza explicada de 26.7% y las variables significativas fueron Ti, MS, Zr y Ni (con cargas 

positivas); y Rb (con carga negativa). El factor 3 tuvo una varianza explicada de 21.5% y las 

variables significativas fueron Cu y As (con cargas positivas); y S, Hg y PPI550 (con cargas 

negativas). 

Para ANG-2, el AF mostró que tres factores explicaron el 63% de la variación del conjunto de 

variables (Cuadro 5). Las variables significativas en el factor 1 (23.3% de la varianza explicada) 

fueron Zn, Fe, Zr, S y Pb (con cargas positivas); y Ca (con carga negativa). En el factor 2 (22.0% 
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de la varianza explicada), las variables significativas fueron As y Cu (con cargas positivas), y 

PPI550, Mn y Hg (con cargas negativas). Finalmente, en el factor 3 (17.7% de la varianza explicada), 

las variables significativas fueron limo, Ni y SM (con cargas positivas); y Al, arcillas y Rb (con 

cargas negativas). 

 

 

Cuadro 5.- Análisis de factores para variables geoquímicas y elementos traza en núcleos de 

sedimentos (ANG-1 y ANG-2) de la presa La Angostura, cuenca del río Yaqui, noroeste de 

México1. 

 

  ANG-1      ANG-2   

Variable Factor1 Factor2 Factor3 Com2  Variable Factor1 Factor2 Factor3 Com2 

Zn 0.93 -0.17 0.06 0.90  Zn 0.89 0.31 0.08 0.90 

Fe 0.88 0.28 -0.25 0.92  Fe 0.85 -0.14 -0.22 0.79 

Al 0.86 0.26 0.10 0.82  Zr 0.83 0.19 0.30 0.82 

Mn 0.81 -0.29 -0.01 0.73  S 0.64 -0.43 -0.11 0.61 

Ca -0.76 0.04 -0.04 0.58  Pb 0.56 0.51 0.26 0.65 

Pb 0.71 -0.35 0.33 0.74  Ca -0.54 -0.48 -0.24 0.58 

Arcillas 0.60 -0.52 -0.43 0.81  PPI550 -0.05 -0.75 -0.26 0.63 

Limos -0.58 0.54 0.43 0.80  As 0.28 0.74 -0.03 0.63 

Ti 0.12 0.92 0.30 0.94  Cu 0.06 0.72 0.09 0.53 

SM 0.02 0.91 0.31 0.92  Mn 0.02 -0.71 -0.02 0.51 

Zr 0.00 0.88 0.03 0.77  Hg 0.44 -0.50 0.41 0.60 

Rb 0.35 -0.83 0.02 0.81  Ti 0.39 0.18 0.00 0.18 

Ni 0.50 0.52 -0.51 0.78  Al 0.10 -0.06 -0.76 0.59 

Cu 0.21 0.04 0.87 0.81  Limos 0.08 0.55 0.74 0.86 

S 0.06 -0.58 -0.77 0.93  Arcillas -0.10 -0.55 -0.74 0.86 

Hg 0.01 -0.02 -0.75 0.56  Rb 0.46 -0.11 -0.64 0.63 

As 0.57 0.20 0.71 0.87  Ni 0.49 -0.32 0.55 0.65 

PPI550 0.25 -0.32 -0.69 0.63  SM 0.24 0.00 0.53 0.34 

           

VE3 31.3 26.7 21.5 79.5  VE2 23.3 22 17.7 63.0 
1. Las variables significativas tienen cargas >0.5. 
2 Com = comunalidad 
3. VE: varianza explicada. 
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9.2. El Cajón de Onapa 

 

 

9.2.1. Radiocronología 

 

 

9.2.1.1. Actividad de 210Pb total. Las actividades de 210Pbtotal fueron similares entre los núcleos 

ECO-1 y ECO-2 (p˃0.05), las cuales variaron en un intervalo de 87.4 ± 5.5 Bq kg-1 a 157.0 ± 8.9 

Bq kg-1 para ECO-1, y de 125.7 ± 8.2 Bq kg-1 a 160.1 ± 9.9 Bq kg-1 para ECO-2.  

 

 

9.2.1.2. Actividad de 210Pb de base. Las actividades de 210Pbsoportado fueron similares entre los 

núcleos ECO-1 y ECO-2 (p˃0.05), se encontraron en un intervalo de 50.7 ± 1.9 Bq kg-1 a 63.8 ± 

2.4 Bq kg-1 para ECO-1, y de 49.6 ± 2.3 Bq kg-1 a 55.9 ± 2.6 Bq kg-1 para ECO-2 (Figura 7).  
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Figura 7. Perfiles de actividades de 210PbTotal , 

210PbSoportado, 
210PbExceso y 137Cs (Bq kg-1), modelo de 

edad y tasas de acumulación, respecto a la profundidad (cm), en los dos núcleos recolectados de la 

presa El Cajón de Onapa, cuenca del río Yaqui. 
 

 

9.2.1.3. Actividad de 210Pb en exceso. Las actividades de 210Pbexceso en ambos núcleos se encuentran 

en un intervalo de 23.9 ± 6.0 Bq kg-1 a 105.7 ± 8.3 Bq kg-1 para ECO-1, y 74.4 ± 8.6 Bq kg-1 a 

106.3 ± 9.0 Bq kg-1 para ECO-2 Estas actividades decrecen respecto a su profundidad en dos 

segmentos (0−18 cm y 18−35 cm para ECO-1, y 0−11 cm y 11−15 cm para ECO-2) (Figura 7), 

aunque el decremento no tuvo una tendencia exponencial. En el caso del núcleo ECO-1, la actividad 

de 210Pbexceso presenta un máximo en la sección 17-18 cm. Las actividades de 210Pbtotal disminuyeron 

de manera gradual desde las secciones superficiales hacia el fondo de los perfiles, en ninguno de 
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los núcleos la actividad de 210Pbtotal alcanzó la región de equilibrio con 210Pbsoportado. En general, la 

actividad de 210Pbtotal en los dos núcleos disminuyó respecto con el aumento en la masa acumulada 

(Figura 7), aunque el decremento no tuvo una tendencia exponencial.  

 

 

9.2.1.4. Radiocronología con 210Pb. La actividad de 210PbTotal en los núcleos ECO-1 y ECO-2 no 

alcanzó la región de equilibrio con 210PbSoportado (Figura 7), por lo que no es posible aplicar el 

modelo de fechado de flujo constante (FC). Debido a que el 210Pbexceso no alcanzó la zona de 

equilibrio con el 210Pbsoportado (cuando la actividad de 210Pbexceso se aproxima a cero), se realizó el 

cálculo del inventario faltante de 210Pb, de acuerdo a Sanchez-Cabeza y Ruiz-Fernández (2012).  

El inventario faltante de 210Pbexceso para el núcleo ECO-1 fue de 26.9% y para ECO-2 fue de 26.3%. 

La edad máxima aparente en las secciones profundas de los núcleos fechados mediante el modelo 

FC fue de 37.5±5.7 años (sección 34-35 cm, 1981 D.C.) para el núcleo ECO-1, y de 34.1±3.7 años 

(sección 14-15 cm, 1984 D.C.) para el núcleo ECO-2 (Cuadro 3). 

 

 

9.2.1.5. Tasas de acumulación sedimentaria y másica. Los valores de TAM (Cuadro 3) fueron 

comparables entre los núcleos (p>0.05), dentro de los intervalos de 0.20 ± 0.02 a 0.69 ± 0.20 g cm-

2 año-1 para ECO-1, y de 0.27 ± 0.08 a 0.64 ± 0.09 g cm-2 año-1 para ECO-2. Los valores de TAS 

(Cuadro 3) fueron comparables entre los núcleos (p>0.05),  se encontraron en los intervalos de 0.24 

± 0.03 a 4.15 ± 1.28 cm año-1 para ECO-1 y 0.26 ± 0.07 a 0.78 ± 0.19 cm año-1 para ECO-2. 

 



 

 
Figura 8. Perfiles de las variables geoquímicas y de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos de la presa El Cajón de Onapa, 

cuenca del río Yaqui. 
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9.2.2. Caracterización Sedimentaria 

 

 

9.2.2.1. Tamaño de grano. El análisis de tamaño de partícula de los sedimentos de los núcleos de 

la presa El Cajón de Onapa (Figura 8) mostró que ambos núcleos fueron predominantemente limo-

arcillosos (30.2 a 59.4% de arcillas, 40.4 a 69.7% de limos y de 0 a 2.6% de arenas para el núcleo 

ECO-1; y 32.8 a 59.4% de arcillas,  40.4 a 67.0% de limos y de 0 a 0.8% de arenas para ECO-2). 

Los perfiles de tamaño de partícula mostraron varios periodos de transición entre predominancia 

entre fracciones de limos y arcillas en varias secciones de ambos núcleos (en el año 1997, 2010 y 

2015 para el núcleo ECO-1, y 2003 y 2013 para ECO-2).  

 

 

9.2.2.2. Susceptibilidad magnética. Los valores de SM (Figura 8) mostraron valores 

significativamente (p<0.05) más altos en el núcleo ECO-1 (192.8 ± 0.2 1x10-6) que en el ECO-2 

(91.5 ± 0.1 1x10-6). Los valores más bajos se observaron en las secciones profundas de los núcleos 

(15 cm, año 2003 para ECO-1, y 14 cm, año 1984 para ECO-2). Los valores de SM en el núcleo 

ECO-1 mostraron dos máximos (18 cm, 2005 y 28 cm, 1990), que no se observaron en ECO-2; en 

contraste, en el núcleo ECO-2, la SM mostró valores crecientes desde el fondo hacia la superficie 

y un máximo en la sección 8-9 cm (año 2013), que no se observó en ECO-1.  

 

 

9.2.2.3. Materia orgánica y carbonatos. Los porcentajes de materia orgánica (PPI550) y carbonatos 

(PPI950) fueron comparables entre ambos núcleos (p>0.05). Los porcentajes de materia orgánica 

variaron de 7.0 ± 0.3% a 11.0 ± 0.5% en ECO-1, y de 8.0 ± 0.4% a 11.0 ± 0.5% en ECO-2. Los 

carbonatos, de 2.2 ± 0.1% a 3.7 ± 0.2% en ECO-1, y 2.5 ± 0.1% a 3.7 ± 0.2% en ECO-2 (Figura 

8).



 

 

 

Figura 9. Factores de enriquecimiento de elementos potencialmente tóxicos basados en los valores promedio de los sedimentos 

profundos de los núcleos (EFVF) y en los valores de la corteza terrestre (EFCC), en los núcleos de la presa El Cajón de Onapa, cuenca 

del río Yaqui.
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9.2.3. Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos, Factores de Enriquecimiento y 

Evaluación de la Calidad de los Sedimentos 

 

 

9.2.3.1. Concentración de elementos potencialmente tóxicos. Los intervalos de concentración de 

Al, Ca, Fe, Mn, Rb, Ti y Zr fueron comparables entre ambos núcleos (Figura 8, Cuadro 4). Las 

concentraciones de elementos traza (As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb y Zn) fueron similares en ambos 

núcleos, con una aparente distribución constante (excepto As, Cr, Hg y Pb que tuvieron 

incrementos asincrónicos). Las concentraciones de Cu disminuyeron hacia secciones superficiales 

de ambos núcleos, y los valores máximos de Hg se observaron en secciones superficiales. Los 

perfiles de Ti-SM en ambos núcleos sedimentarios presentaron tendencias de incremento similares 

(Figura 8), en lo que Ti y SM presentaron los valores máximos en secciones del 26−29 cm para 

ECO-1, y en el fondo sedimentario para ECO-2. 

 

 

9.2.3.2. Factores de enriquecimiento. Los valores del factor de enriquecimiento FEVF indicaron 

enriquecimiento nulo por As, Cr, Cu, Ni, Pb y Zn (FEVF <2.0) en ambos núcleos sedimentarios, y 

enriquecimientos menores (1.6≤ FEVF ≤2.4) por Hg en secciones superficiales (≤ 12cm, 

2007−2018) (Cuadro 4, Figura 9) 

Los factores de enriquecimiento EFCC mostraron enriquecimiento nulo para Cr, Cu y Ni (FECC < 

2.0), enriquecimiento moderado para Pb y Zn (2.0 < FECC ≤ 5.6), y enriquecimientos severo para 

As y Hg (10.0 < FECC ≤ 25.0) en la mayoría de las secciones de los dos núcleos, así como 

enriquecimiento muy severo (FECC = 26.0) en la sección 0-2 cm en ECO-1 (Cuadro 4, Figura 9). 

 

 

9.2.3.3. Evaluación de la calidad de los sedimentos. Las concentraciones de Cr, Cu, Ni, Pb y Zn 

fueron menores o ligeramente mayores al valor de TEL en ambos núcleos, pero menores al valor 

de PEL (Cuadro 4). Las concentraciones de Hg en gran parte de las secciones de ambos núcleos 

estuvieron por encima del valor TEL y debajo del valor PEL, a excepción de las secciones 

superficiales, que tuvieron valores superiores a PEL (1-2 cm en ECO-1 y 1-3 cm en ECO-2). Las 

concentraciones de As en las secciones de ambos núcleos estuvieron por encima de TEL y PEL. 
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9.2.4. Flujo y Proporciones de Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

Los intervalos de flujos de los elementos fueron similares en ambos núcleos (Cuadro 4). Los flujos 

de elementos traza en ambos núcleos sedimentarios de la presa El Cajón de Onapa se incrementaron 

respecto al tiempo desde el fondo del núcleo sedimentario (a mediados de 1981) hasta la sección 

superficial (2018) (Figura 10). En ambos núcleos se observaron incrementos máximos en secciones 

superficiales para Ni, Zn, Pb y Hg. En secciones profundas del núcleo ECO-1 se observaron 

máximos de los flujos de elementos en la sección 28-34 cm (años 1981-1990) en la cual también 

se observaron máximas de TAM (Figura 7); sin embargo, estas no son visibles en el núcleo ECO-

2. 

En ambos núcleos, los flujos de elementos se incrementaron respecto al presente. En ambos 

núcleos, el flujo de Cu disminuyó desde el año 2014 hasta el presente y, de manera inversa, los 

flujos de Ni, Zn, Pb y Hg presentaron un mayor incremento en los últimos 5 años.  

Los intervalos de las proporciones de flujos de elementos fueron comparables entre los núcleos 

(Figura 10 y Cuadro 4), con incrementos máximos de hasta ~3 veces para Cr, Ni, Cu, Zn, As, Pb y 

Hg. 

 

 

9.2.5. Proveniencia de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

Del análisis de factores se obtuvieron dos factores, que juntos explicaron el 69% de la variabilidad 

del conjunto de datos (Cuadro 6). Las variables significativas en el factor 1 (45.9% de la varianza 

explicada) fueron arcillas, Mn, Zn, As y Rb (con cargas positivas), y limos, Ca, Ti y Cr (con cargas 

negativas). En el factor 2 (23.1% de varianza explicada), las variables significativas fueron Cu y 

Pb (con carga positiva), y Fe, Ni, PPI550 y PPI950 (con cargas negativas).



 

 

 

 

Figura 10. Flujos y proporción de flujo de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos de la presa El Cajón de Onapa, cuenca del 

río Yaqui. 
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Cuadro 6. Resultados del análisis de factores para variables geoquímicas y elementos traza en 

núcleos de sedimentos de la presa El Cajón de Onapa (ECO-1 + ECO-2), cuenca del río Yaqui, 

noroeste de México1. 

 

 

Variable Factor1 Factor2 Comunalidad 

Arcillas 0.85 0.08 0.73 

Limos -0.84 -0.05 0.70 

Al 0.82 -0.01 0.68 

Ca -0.91 0.13 0.84 

Ti -0.90 -0.15 0.83 

Cr -0.60 -0.18 0.40 

Mn 0.63 -0.38 0.55 

Fe 0.31 -0.75 0.66 

Ni -0.50 -0.68 0.71 

Cu 0.25 0.77 0.66 

Zn 0.76 -0.14 0.60 

As 0.85 0.12 0.73 

Rb 0.92 0.03 0.84 

Zr -0.52 -0.23 0.32 

Pb 0.55 0.72 0.82 

PPI550 0.05 -0.85 0.72 

PPI950 0.09 -0.74 0.56 

    

VE2 44.8 21.8 66.6 

1. Las variables significativas tienen cargas >0.5. 
2. VE: varianza explicada. 

 

 

9.3. El Oviachic 

 

 

9.3.1. Radiocronología 

 

 

9.3.1.1. Actividad de 210Pb total. Las actividades de 210Pbtotal (Figura 11) fueron similares (p˃0.05) 

entre los núcleos OVI-1 y OVI-2, cuyos intervalos fueron de 65.1 ± 8.0 a 134.8 ± 9.2 Bq kg-1 para 
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OVI-1, y de 55.7 ± 5.8 a 116.5 ± 8.4 Bq kg-1 para OVI-2. En ninguno de los dos núcleos la actividad 

de 210Pbtotal alcanzó el equilibrio con la actividad de 210Pbsoportado (Figura 3).  

 

 

9.3.1.2. Actividad de 210Pb de base. Las actividades de 210PbSoportado fueron similares (p˃0.05) entre 

los núcleos OVI-1 y OVI-2, se encontraron en un intervalo de 39.4 ± 2.0 a 49.2 ± 2.6 Bq kg-1 para 

OVI-1 y 30.4 ± 2.2 a 42.0 ± 2.1 Bq kg-1 para OVI-2 (Figura 11).  

 

 

9.3.1.3. Actividad de 210Pb en exceso. Las actividades de 210Pbexceso fueron similares (p˃0.05) en 

ambos núcleos, se encontraron en un rango de 22.0 ± 7.3 a 90.8 ± 10.9 Bq kg-1 para OVI-1 y 23.1 

± 5.0 a 82.5 ± 8.7 Bq kg-1 para OVI-2. Estas actividades decrecen respecto a su profundidad (Figura 

11) aproximándose a la curva de decaimiento exponencial típica con coeficientes de correlación 

significativos (p˂0.05) (r=0.85 para OVI-1 y r=0.96 para OVI-2). Los valores de la actividad de 

210Pbtotal disminuyeron de manera gradual desde las secciones superficiales hacia el fondo de los 

perfiles, aproximándose a una tendencia de decaimiento exponencial.  
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Figura 11. Perfiles de actividad de 210PbTotal, 
210PbSoportado, 

210PbExceso y 137Cs (Bq kg-1), modelo de 

edad y tasas de acumulación, respecto a la profundidad (cm), en los núcleos OVI-1 y OVI-2 

recolectados en la presa El Oviachic, cuenca del río Yaqui. 

 

 

9.3.1.4. Radiocronología con 210Pb. Debido a que el 210PbExceso no alcanzó la zona de equilibrio con 

el 210PbSoportado (cuando la actividad de 210Pbexceso se aproxima a cero) y, por tanto, no se contó con 

el inventario de 210Pbexceso (indispensable para usar el modelo CF), se realizó la estimación del 

inventario faltante utilizando el modelo CFCS (descrito en Appleby y Oldfield, 1978) para estimar 

la TAM, luego podemos calcular el inventario de 210Pbexceso debajo de la capa (j) a partir de la 

ecuación (8)  (Sanchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012).El inventario faltante de 210Pbexceso para 
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el núcleo OVI-1 fue de 14% y para OVI-2 fue de 11%. La edad máxima en las secciones profundas 

de los núcleos fechados fue de 62.7 ± 0.8 años (sección 63-64 cm, 1956 D.C.) para el núcleo OVI-

1 y de 69.6 ± 0.7 años (sección 49-50 cm, 1949 D.C.) para el núcleo OVI-2 (Figura 11). 

 

 

9.3.1.5. Tasas de acumulación sedimentaria y másica. Los valores de TAM fueron similares entre 

los núcleos (p>0.05) de la presa El Oviachic (Cuadro 4), con intervalos de valores de 0.13 ± 0.03 

a 0.47 ± 0.13 g cm-2 año-1 para OVI-1 y 0.13 ± 0.03 a 0.38 ± 0.06 g cm-2 año-1 para OVI-2. Los 

valores de TAS mostraron un intervalo de 0.39 ± 0.10 a 2.67 ± 0.32 cm año-1 para OVI-1 y 0.34 ± 

0.06 a 2.48 ± 0.24 cm año-1 para OVI-2. 

Los perfiles de TAS y TAM de la presa El Oviachic (Figura 11) presentaron un aumento progresivo 

desde el fondo hacia las secciones superficiales de ambos núcleos sedimentarios. Ambos perfiles 

de TAS mostraron valores crecientes desde el pasado con el máximo en el año de muestreo (2018), 

mientras que los valores de TAM mostraron los valores más altos en los años de 2001 al 2002, que 

se observan más claramente en el núcleo OVI-1. 

 

 

9.3.1.6. Corroboración por 137Cs. Las actividades de 137Cs fue similar en ambos núcleos (p>0.05), 

con intervalos de 3.9 ± 1.1 a 13.1 ± 1.2 Bq kg-1 para OVI-1 y 2.9 ± 0.7 a 11.8 ± 1.0 Bq kg-1 para 

OVI-2. Los perfiles de 137Cs (Figura 11) en ambos núcleos de la presa El Oviachic también fueron 

similares, con los valores más altos por debajo de la sección 57-58 cm (1966 ± 1 años) en OVI-1 y 

45-46 cm (1960 ± 1 años) en OVI-2. 



 

 

Figura 12. Perfiles de las variables geoquímicas y de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos de la presa El Oviachic, cuenca 

del río Yaqui. 
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9.3.2. Caracterización Sedimentaria 

 

 

9.3.2.1. Tamaño de grano. El análisis de tamaño de grano en la presa El Oviachic mostró que ambos 

núcleos fueron predominantemente limo-arcillosos (43 a 67% de limos y 33 a 56% de arcillas), con 

muy poco contenido de arenas (de 0 a 4%) (Figura 12). Los perfiles de tamaño de grano muestran 

periodos de transición entre fracciones de limos y arcillas en secciones superficiales (año 2002 a 

2015 para el núcleo OVI-1 y 1985 a 2016 para OVI-2). 

 

 

9.3.2.2. Susceptibilidad magnética. Los valores de susceptibilidad magnética (SM) fueron similares 

(p>0.05) entre los núcleos recolectados en la presa El Oviachic (Figura 12) con los valores menores 

en las secciones superiores de cada núcleo (10 a 25 cm, 1998 a 2011 para el núcleo OVI-1; y 10 a 

32 cm, 1982 a 2011 para OVI-2) y los valores mayores en secciones superficiales.  

 

 

9.3.2.3. Carbono orgánico e inorgánico, y relación carbono-nitrógeno. Los porcentajes de Corg 

fueron mayores (p<0.05) en el núcleo OVI-2 que en el OVI-1 (1.8 a 4.6% para el núcleo OVI-1 y 

2.0 a 5.0% para OVI-2) y ambos perfiles (Figura 12) presentan una distribución característico del 

decaimiento de la materia orgánica como resultado del metabolismo microbiano y mineralización 

(Berner, 1964). Los porcentajes de Cinorg fueron bajos (0.66 a 2.15% para el núcleo OVI-1 y 0.09 

a 2.21% para OVI-2) y presentaron un incremento de forma gradual hacia secciones superficiales. 

La relación molar del Corg y Norg (C:N) fue muy variable (9.75 a 14.06 para el núcleo OVI-1 y 8.56 

a 11.17 para OVI-2), con valores comparables entre los núcleos (p>0.05). 

 

 

9.3.3. Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos, Factores de Enriquecimiento y 

Evaluación de la Calidad de los Sedimentos  

 

 

9.3.3.1. Concentración de elementos potencialmente tóxicos. En general, los intervalos de 

concentración de Al, Ca, Fe, Mn, Rb, Ti y Zr fueron comparables entre ambos núcleos (Figura 12). 
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Los perfiles de Al, Fe, y Ti fueron similares en ambos núcleos, y similares a los observados en los 

perfiles de SM (Figura 12), con los valores menores en secciones superficiales. 

Las concentraciones de elementos traza (As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb y Zn) fueron similares en ambos 

núcleos (p˃0.05), con una distribución variable entre las secciones (Figura 12). Las 

concentraciones de Ni, Pb y Zn fueron menores en las secciones superficiales de ambos núcleos, 

mientras que los valores mayores de As, Cu y Hg se observaron en secciones superficiales, aunque 

estos incrementos fueron asíncronos (Figura 12). 

 

 

9.3.3.2. Factores de enriquecimiento. Los valores de FEVF (FEVF < 2.0) indicaron un 

enriquecimiento nulo para As, Cr, Cu, Ni, Pb y Zn en ambos núcleos sedimentarios, y un 

enriquecimiento de menor a moderado (2.0 < FEVF < 6.0) para Hg en las secciones superficiales 

(desde el año 2010 al presente) (Figura 13). Los valores EFCC (Cuadro 4 y Figura 13) indicaron 

enriquecimientos nulos para Cr, Cu, Ni y Zn (FECC < 2.0), enriquecimientos menores para Pb (2.2 

< FECC < 5.7), enriquecimientos moderadamente severos para As (5.0 < FECC < 9.5) y 

enriquecimientos severos para Hg (10.0 < FECC < 19.5) en las secciones superficiales (0-5 cm) de 

ambos núcleos. 

 

 

9.3.3.3. Evaluación de la calidad de los sedimentos. Al comparar las concentraciones de metales y 

metaloides de los núcleos sedimentarios de la presa El Oviachic, con los valores de los criterios 

TEL y PEL, se observó que las concentraciones de Cr fueron menores a TEL y que las 

concentraciones de Cu, Hg, Ni y Pb estuvieron por encima de TEL pero por debajo de los valores 

de PEL (Cuadro 4). Las concentraciones de Zn estuvieron por encima de TEL en la mayoría de las 

secciones, excepto en las secciones superiores de los núcleos (0–10 cm, correspondientes a 2012–

2018 para OVI-1; y 0–18, correspondientes a 2001–2018 para OVI-2). 

 



 

 

Figura 13. Factores de enriquecimiento de elementos potencialmente tóxicos basados en los valores promedio de los sedimentos 

profundos de los núcleos (EFVF) y en los valores de la corteza terrestre (EFCC), en los núcleos de la presa El Oviachic, cuenca del río 

Yaqui. 



Las concentraciones de As en todas las secciones de ambos núcleos fueron mayores al valor TEL 

y algunas secciones superiores (0–10 cm, correspondientes a 2012–2018 para OVI-1; y 0–6 cm, 

correspondientes a 2014–2018 para OVI-2), fueron mayores a PEL. Similarmente, las 

concentraciones de Hg en la mayoría de las secciones de los núcleos fueron mayores a TEL y 5 

secciones superiores (0–5 cm, correspondientes a 2015–2018 para OVI-1; y 0–4 cm, 

correspondientes a 2016–2018 para OVI-2), fueron mayores a PEL. 

 

 

9.3.4. Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos y Proporción de Flujo 

 

 

Los intervalos de flujos de los elementos traza fueron similares en ambos núcleos (Cuadro 4). Los 

flujos de elementos traza en ambos núcleos sedimentarios de OVI presentaron valores crecientes 

desde la construcción de la presa (a mediados de 1950) hacia el presente (Figura 14). En el núcleo 

OVI-1 se observaron dos máximos (en los años 1977 y 2001), los cuales coinciden con máximos 

de TAM (Figura 11). En ambos núcleos, los flujos de Pb, Ni, Cr y Zn disminuyeron mayormente 

desde aproximadamente el año 2000 al presente, aunque en el núcleo OVI-2 el flujo de Pb 

disminuyó desde los años 1980’s. De manera inversa, los flujos de Cu, As y Hg presentaron 

incrementos en los últimos 10 años. Los intervalos de las proporciones de flujos fueron 

comparables entre ambos núcleos (Cuadro 4), con incrementos máximos de ~4 veces para As, Cu, 

Ni y Zn, de ~5 veces para Cr y Pb,  y ~15 veces para Hg. 

 

 

9.3.5. Proveniencia de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

  

De los resultados del análisis de factores, los dos primeros factores explicaron el 69.8% de la 

variabilidad del conjunto de datos (Figura 15 y Cuadro 7). 



 

 

 

 

Figura 14. Flujos y relaciones de flujo de elementos potencialmente tóxicos en los núcleos de la Presa El Oviachic, cuenca del río Yaqui. 
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Figura 15. Análisis de factores de las variables geoquímicas y las concentraciones de elementos 

potencialmente tóxicos, de los núcleos de la presa El Oviachic, cuenca del río Yaqui. 
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Cuadro 7.- Análisis de factores para variables geoquímicas y elementos traza en núcleos de 

sedimentos del reservorio El Oviachic (OVI-1 + OVI-2), cuenca del río Yaqui, noroeste de 

México1. 

 

Variable Factor 1 Factor 2 Comunalidad 

Corg -0.93 -0.29 0.95 

Zn 0.90 -0.17 0.84 

Ca -0.90 -0.28 0.89 

Zr 0.88 -0.05 0.77 

Mn -0.85 -0.47 0.94 

Fe 0.83 -0.50 0.94 

Cinorg -0.83 -0.02 0.69 

Hg -0.78 0.08 0.61 

Rb 0.75 -0.43 0.75 

As -0.72 -0.01 0.51 

Pb 0.69 0.51 0.74 

Cu -0.65 -0.44 0.61 

Ti 0.07 -0.79 0.62 

Al 0.47 -0.77 0.81 

Limos 0.34 0.76 0.69 

Arcillas -0.30 -0.75 0.66 

SM 0.43 -0.74 0.73 

Ni 0.45 -0.63 0.60 

Cr 0.27 -0.56 0.38 

Arenas -0.34 -0.35 0.23 

    

VE2 44.7 25.1 69.9 

1. Las variables significativas tienen cargas >0.5. 
2. VE: varianza explicada. 

 

 

Las variables significativas en el factor 1 (44.7% de la varianza explicada) fueron Zn, Zr, Fe, Rb y 

Pb (con cargas positivas), y Corg, Ca, Mn, Cinorg, Hg, As, y Cu (con cargas negativas). En el factor 

2 (25.1% de varianza común), las variables significativas fueron limos (con carga positiva), y Ti, 
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Al, arcillas, SM y Ni (con cargas negativas). La distribución de las secciones de sedimento respecto 

a las variables (Figura 15) fue similar para ambos núcleos, mostrando una transición de 

agrupamiento, en la que los segmentos más antiguos (entre fines de la década de 1950 y 1990) se 

caracterizaron por el mayor contenido de limo y Pb, así como concentraciones crecientes de Rb y 

Sr, en su mayoría agrupados en el cuadrante I; las secciones intermedias (entre las décadas de 1990 

y 2010) se caracterizaron por los valores más altos de Al y MS, principalmente en el cuadrante II; 

y las secciones superiores (desde la década de 2010) mostraron las concentraciones más altas de 

Corg, Cinorg, Ca, As, Hg y Cu, y la menor contribución terrígena (Al, Ti, Zr, Rb y MS), en los 

cuadrantes III y IV.  
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10. DISCUSIÓN 

 

 

10.1. La Angostura 

 

 

10.1.1 Geocronología utilizando 210Pb 

 

 

Los perfiles de actividad de 210Pbexceso en los núcleos ANG-1 y ANG-2 (Figura 3) mostraron en 

general una tendencia decreciente, aunque algunos segmentos mostraron valores relativamente 

constantes, lo que puede ser causado por la mezcla o la variabilidad del suministro de sedimentos. 

Sin embargo, la mezcla postdeposicional se consideró insignificante debido a que este efecto se 

habría mostrado como consecuencia en otros perfiles (p. ej., 137Cs u oligoelementos). Las 

actividades de 210Pbexceso en sedimentos resultan del equilibrio entre el flujo de 210PbExceso a los 

sedimentos y la entrada de sedimentos (es decir, la tasa de acumulación másica TAM; 

Krishnaswamy et al., 1971). En consecuencia, las actividades de 210PbExceso disminuyen debido a 

la dilución por una TAM más alta (como se observa en los segmentos de 6 a 18 cm del núcleo AN-

2) o aumentan si la TAM es baja (Sánchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012), por lo que las 

actividades de 210Pbexceso que se desvían de una curva que disminuye exponencialmente, se 

interpretaron como cambios en la acumulación de sedimentos. 

Las actividades de 137Cs en ambos núcleos fueron comparables o ligeramente inferiores a las 

reportadas en otros ecosistemas acuáticos continentales en México, por ejemplo el embalse Lago 

Zirahuén (6-18 Bqkg-1; Davies et al., 2004), embalse San Marcos (7-22 Bqkg-1; Méndez-García et 

al., 2016), Lago de Chapala (˃1–7 Bqkg−1; Ruiz-Fernández et al., 2014) y embalse Valle de Bravo 

(5-20 Bqkg-1; Carnero-Bravo et al., 2015); pero menor al reportado en el Espejo de Lirios (13.5 

Bqkg-1 (Ruiz-Fernández et al., 2004). 

El perfil de actividad de 137Cs en el núcleo ANG-1 mostró un claro máximo de 137Cs (10.1 Bq kg-

1; 42 cm, 1968.7±3.4 años) que podría atribuirse al período máximo de precipitación de 137Cs 

(1962-1964; Robbins et al., 1978); en el caso del núcleo ANG-2, no mostró un claro máximo de 

137Cs.  

El máximo de 137Cs en el núcleo ANG-1 ocurrió entre el inicio y el período de máxima 
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precipitación global de las pruebas nucleares, que es compatible con la cronología derivada de 

210Pb. De acuerdo con los modelos de edad, el núcleo ANG-1 casi alcanzó el suelo anterior a la 

represa, ya que la edad inferior del núcleo fue 1949 ± 4 años, que es consistente con el período de 

construcción de la presa (entre 1936 y 1942; Lorenzana Durán, 2019).  

El intervalo de la TAS en el reservorio ANG (0.11-9.29 cm año-1; Cuadro 4 y Figura 3) fue mayor 

a otros reservorios en México, como El Oviachic (0.34 a 2.67 cm año-1; este estudio), El Granero 

y San Marcos (~1 a ˃2 cm año-1; Méndez-García et al., 2016), e Intermedia y Silva (~1 cm año-1; 

Hansen, 2012). La TAM en el embalse ANG (0.09-1.11 g cm−2 año−1) fue mayor a El Oviachic 

(0.13-0.47 g cm−2 año−1; este estudio, Figura 11), Lago Espejo de Lirio (0.04-0.40 g cm−2 año−1; 

Ruiz-Fernández et al., 2004) y el embalse de Valle de Bravo (0.12-0.40 g cm−2 año−1; Carnero-

Bravo et al., 2015); pero más alto que en Lago Verde (0.03-0.10 g cm−2 año−1; Ruiz-Fernández et 

al., 2007), Laguna Zempoala (0.13 g cm−2 año−1; van Afferden et al., 2005) y Laguna Miramar 

(0.05 g cm−2 año−1; Hansen, 2012). La TAS y TAM en el reservorio ANG fueron mayores a otros 

reservorios de México y el mundo reportados en la literatura. De manera general, estos valores 

pueden ser atribuidos al inadecuado uso de suelo aunado al clima árido en la región. 

Particularmente las regiones áridas son susceptibles a la erosión hídrica y las altas velocidades 

hídricas se conjugan con un alto transporte de sedimentos (Sharma et al., 1994). Otros factores que 

influencian los altos valores de TAS y TAM se deben a la variabilidad de las precipitaciones, la 

pérdida de cobertura vegetal en la región, la topografía del reservorio y la proporción de sedimentos 

en suspensión (Rivera Trejo y Soto Cortés, 2002). 

La TAM aumentó constantemente en ambos núcleos de La Angostura (Figura 3); en el caso del 

núcleo ANG-1, los valores más altos se registraron en sedimentos recientes (año de muestreo), y 

en el núcleo ANG-2 se presentó un máximo en el año 2013 ± 0.6 y una disminución posterior en 

las secciones superficiales. El aumento de TAM en ambos núcleos desde el fondo de los núcleos 

sedimentarios, fueron superiores por 8.5 y 4.5 veces para ANG-1 y ANG-2, respectivamente. 

Generalmente, estos incrementos de la TAM pueden ser causados por el crecimiento poblacional 

progresivo y el desarrollo de actividades antropogénicas en la cuenca (Ruiz-Fernández et al., 2019). 

Los embalses reciben aporte sedimentario derivado de la erosión de sus cuencas hidrográficas 

provocado por agentes naturales y antropogénicos, por lo que un aumento en las diversas 

actividades socioeconómicas de la región incrementa la contribución y entrada de sedimentos al 

embalse. Los cambios ambientales son el resultado de la modificación humana del medio ambiente, 
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donde las variaciones climáticas estacionales (por ejemplo, períodos prolongados de sequía y 

eventos de incendios forestales) a menudo se reflejan en la perdida de cobertura del suelo (Pilon et 

al., 1988). Está documentado que el municipio de Nacozari de García perdió el equivalente a 201 

ha de cobertura vegetación alrededor del embalse La Angostura (lugar 9 en la pérdida de cobertura 

en el estado de Sonora) desde 2000 hasta los últimos años (Zanin y Sillère, 2015). 

El Estado de Sonora está severamente afectado por la desertificación del suelo, determinada por un 

suelo altamente frágil, afectado principalmente por las características climáticas y el manejo 

inadecuado de los recursos. Por lo general, se remueve la cubierta vegetal nativa para utilizar la 

tierra en la siembra de pastos para consumo de ganado, como el pasto buffel, que se introdujo en 

Sonora para incrementar la carga animal (número de animales que se pueden pastorear en una 

determinada superficie) hasta en un 85% (Johnson y Navarro, 1992). Sin embargo, el uso de suelos 

inadecuados provoca la desaparición de la cobertura vegetal, dejando estas áreas sin cobertura y 

por lo tanto sujetas a un mayor grado de erosión (López-Reyes, 2001; SEMARNAP, 1997).  

 

 

10.1.2. Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos, Factores de Enriquecimiento y 

Evaluación de la Calidad de los Sedimentos 

 

 

Las concentraciones de As (8.68 µg g-1) y Pb (35.93 µg g-1) en los núcleos de la presa La Angostura  

fueron similares a los niveles naturales reportados en la zona de estudio (SGM, 2015), pero los 

niveles de Ni (17.15 µg g-1) y Zn (75.04 µg g-1) fueron mayores. Las concentraciones de los 

elementos en los sedimentos de la presa ANG fueron similares a los reportados para los reservorios 

de la cuenca del río Yaqui (OVI y ECO); sin embargo, mayores a los reportados para otros embalses 

en México y el mundo, afectados por diferentes actividades antropogénicas (Cuadro 8), por lo que 

las concentraciones en la presa ANG podrían representar un reflejo de las concentraciones 

regionales. 

El factor de enriquecimiento (FE) se utiliza ampliamente para determinar cuantitativamente si un 

elemento ha incrementado sus niveles de concentración en relación con su abundancia natural 

(Cuadro 4). Independientemente del período corto de tiempo de registro temporal (69 años) de los 

dos núcleos de sedimentos de la presa La Angostura, estos fueron útiles para evaluar el 
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enriquecimiento de oligoelementos. Aunque los resultados de FEVF indicaron un enriquecimiento 

nulo para todos los elementos (Cuadro 4), los mayores valores correspondieron a Hg. En contraste, 

los valores del EFcc indicaron un enriquecimiento moderado para As y de moderadamente severo 

a severo para Hg en tres secciones (1994 se muestra solo en el núcleo ANG-2, y 2003 y 2013 en 

ambos núcleos). Sin embargo, los FECC tienen la desventaja de que los niveles de la corteza 

continental no representan la composición geoquímica específica de la zona, lo que hace más 

incierta la evaluación y puede llevar a sobreestimar o subestimar el enriquecimiento, como se 

discutió en otros estudios (Arhin et al., 2017; Rodríguez-Oroz et al., 2017). Esto se debe a que: (1) 

la corteza continental está compuesta de minerales muy diversos, y las estimaciones de 

concentraciones de elementos traza pueden no ser representativas de la masa continental total 

(Rudnick y Gao, 2003); y (2) los sedimentos se transfiere de la corteza terrestre al medio acuático 

principalmente a través de la erosión del suelo y los elementos se someten a un fraccionamiento 

químico natural, por lo que es poco probable que las concentraciones permanezcan constantes 

durante el ciclo biogeoquímico (Reimann y De Caritat, 2000). 



 

Cuadro 8.- Concentraciones de elementos potencialmente tóxicos (µg g-1) en núcleos sedimentarios de reservorios de México y del 

mundo con diferentes características. 

 

Reservorio Tipo/características As Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

La Angostura, 

México1 
Actividades mineras 10.5-23.2 21.9-39.1 47.8-82.8 0.37-0.75 22.1-27.8 30.4-40.2 97.6-127.1 

El Cajón de Onapa, 

México1 

Actividades agrícolas 

y ganaderas de menor 

escala 

35.7-69.4 16.3-34.6 33.4-75.2 0.45-1.33 18.5-30.2 25.9-97.6 117.2-199.3 

El Oviachic, 

México1 
Actividades agrícolas  24.7-42.2 23.7-48.3 58.8-77.0 0.129-0.971 24.6-31.7 37.7-83.8 98.6-157.8 

Intermedia, 

México2 

Reservorio 

contaminado 
0.6-6.8 18.8-36.7 ND 0.155-0.324 8.3-36.3 7.7-25.0 38.5-134.6 

Silva, México2 
Reservorio 

contaminado 
0.4-1.2 8.0-77.0 ND 0.010-0.090 2.5-11.0 15.0-25.0 22.0-37.0 

El Granero, 

México3 
Reservorio urbanizado 34.0-108.5 ND ND ND ND 8.4-29.7 ND 

San Marcos, 

México3 
Reservorio urbanizado 15.4-32.2 ND ND ND ND 39.5-83.3 ND 

El Tule, Mexico4 Actividades agrícolas 0.30-5.9 104-202 20.6-45.6 <0.2 ND 20.9-31.3 73.3-100.0 

Lago Chapala, 

México4 

Urbanizado y 

actividades agrícolas 
6.0-9.4 43.7-57.6 23.4-28.3 0.3-1.0 ND 18.8-31.0 85.1-198 

Lasak, Rumania5 Reserva natural 8.29 28.55 22.89 0.245 14.92 >11.6 >78.5 

Lago Lochnagar, 

Escocia6 
Reserva natural ND ND 1.1-10.5 0.012-0.035 0.25-2.75 0.24-3.75 4.5-154 

Manwan, China7 Reservorio urbanizado 10.3-72.6 38.3-89.9 15.9-56.3 ND ND 17.0-92.2 45.3-259.8 

 

 



 

Cuadro 8.- Continuación. 

 

Reservorio Tipo/características As Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

Lago Moomaw, 

EU8 

Urbanizado y 

actividades agrícolas 
ND 16 152 ND ND 21 101 

Lago Pelham, EU8 
Urbanizado y 

actividades agrícolas 
ND 46 51 ND ND 19 86 

Macela, Brazil9 
Actividades agrícolas 

e industriales 
ND 274.6 397 ND 158.5 49.3 74.9 

Lago Maly Staw, 

Polonia10 

Actividades agrícolas 

e industriales 
ND 15.4 22.9 ND 6.81 176 76.5 

Tisza, Hungary11 
Actividades 

industriales y mineras 
ND 110 62 ND 70 48 0.7 

Lago Pirhuacocha, 

Perú12 
Actividades mineras ND ND 26.0-170 ND ND 14.0-25.1 45.0-83.5 

Lago Erhai, 

China13 
Actividades mineras ND 93-179 56-117 0.114-0.191 52-92 53-75 120-164 

ND = No disponible. 

Referencias: (1) Este estudio; (2) Hansen 2012; (3) Méndez-García et al. 2016; (4) Ontiveros-Cuadras et al. 2014; (5) Begy et al. 2018; 

(6) Yang et al. 2002; (7) Wang et al. 2012; (8) Clark et al. 2014; (9) Santos et al. 2013; (10) Szarlowicz et al. 2018; (11) Nguyen et al. 

2009; (12) Cooke et al. 2007; (13) Li et al. 2017. 
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Además, las concentraciones de As y Hg estuvieron por encima del criterio de calidad de 

sedimentos PEL (Cuadro 4), lo que indica que podría causar efectos a la salud en la biota bentónica 

(como enfermedades del sistema inmunológico; Booth y Zeller, 2005), e incluso en humanos por 

consumo de especies como peces (Buchman, 2008). Sin embargo, es importante destacar que Las 

concentraciones por si mismas no indican que habrá un efecto adverso sobre la biota, ya que los 

efectos tóxicos dependen tanto de factores abióticos como bióticos; como son las concentraciones 

biodisponibles, especies químicas, edad y estado nutricional y de salud de la biota (Mackay et al., 

2016). Los riesgos toxicológicos pueden aumentar por las emisiones antropogénicas, sumadas a las 

concentraciones naturales, por su transferencia a la biota y a sus consumidores (Birch, 2017). Sin 

embargo, dichos valores son muy útiles para una primera prospección de sedimentos que pueden 

generar toxicidad (Burton, 2002). 

 

 

10.1.3. Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos y Proporciones de Flujo 

 

 

Los flujos de elementos potencialmente tóxicos mostraron valores crecientes a lo largo de los 

núcleos, desde el pasado hasta el reciente, donde el segmento de 7 a 17 cm de profundidad del 

núcleo ANG-2 mostró una tasa máxima de acumulación de sedimentos (Figuras 3), asi mismo 

incrementando los flujos de elementos. Los dos núcleos de la presa La Angostura presentaron 

incrementos en las TAM, los cuales se atribuyeron a cambios de uso del suelo por incrementos en 

las actividades económicas regionales (actividades ganaderas y mineras; INEGI, 2016). 

A pesar de los aumentos en las proporciones de flujo durante los últimos 69 años, los sedimentos 

no revelaron contaminación por elementos potencialmente tóxicos (FEVF<2), sin embargo, Hg 

presento incrementos máximos en ambos núcleos. Estos incrementos de Hg coinciden con años de 

severas sequías e incendios forestales extensos en áreas aledañas a La Angostura (CONAGUA, 

2020; SEMARNAT, 2014). Los incendios forestales, mediante la quema de biomasa, basura y 

suelos orgánicos, pueden movilizar eficazmente el Hg acumulado en los ecosistemas terrestres y 

provocar emisiones masivas de Hg y otros elementos a la atmósfera (Burke et al., 2010; Song et 

al., 2016; Woodruff y Cannon, 2010). Algunos modelos atmosféricos globales han calculado que 

las emisiones globales de Hg por quema de biomasa varía entre 210 000 y 680 000 g año-1 (Amos 

et al., 2014; De Simone et al., 2015; Song et al., 2016). Otros estudios han reportado que el Hg 
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liberado de los suelos minerales superiores puede representar hasta el 10% de las emisiones totales 

(Biswas et al., 2007; Burke et al., 2010; Melendez-Perez et al., 2014). Además, existe la liberación 

del elemento gaseoso (Hg0) desde el suelo después del incendio, que ocurre años después de éstos, 

lo que genera un 50% adicional en las emisiones de Hg (Melendez-Perez et al., 2014). Se reportaron 

algunos incendios forestales extensos en áreas aledañas a La Angostura en diferentes períodos de 

1980 a 2015, relacionados con sequías severas (CONAGUA, 2010; SEMARNAT, 2014). Los 

flujos de elementos potencialmente tóxicos fueron comparables o menores a los reportados para 

ambientes lacustres (incluyendo áreas remotas), , excepto por los flujos más altos de Hg que fueron 

comparables con los valores reportados para el embalse El Oviachic, también dentro de la cuenca 

del río Yaqui (Cuadro 9), lo que implica que estos flujos predominan dentro de la misma cuenca. 



 

Cuadro 9.- Flujo de elementos potencialmente tóxicos (µg cm-2 año-1) en núcleos sedimentarios en reservorios de México y del mundo 

con diferentes características. 

Reservorio Tipo de área As Hg Cr Cu Ni Pb Zn 

La Angostura, México (ANG-1)1 Actividades mineras 1.3-11.1 0.04-0.57 2.7-25.1 5.0-41.8 2.4-21.7 3.0-27.3 10.2-94.0 

La Angostura, México (ANG-2)1 Actividades mineras 3.2-14.2 0.14-0.60 7.1-33.6 13.9-60.5 6.1-27.8 8.9-36.4 29.5-124.9 

El Cajón de Onapa, México 

(ECO-1)1 
Actividades agrícolas 0.4-1.5 0.4-3.1 0.4-1.8 0.5-1.6 0.3-1.8 0.4-2 0.3-1.8 

El Cajón de Onapa, México 

(ECO-2)1 
Actividades agrícolas 0.6-1.5 0.4-2.5 0.5-1.5 0.4-1.4 0.5-1.9 0.3-1.6 0.5-1.8 

El Oviachic, México (OVI-1)1 Agricultura y minería 0.9-4.2 1.0-14.9 0.9-5.0 1.0-3.6 1.0-3.8 1.0-4.8 1.0-4.2 

El Oviachic, México (OVI-1)1 Agricultura y minería 1.0-3.8 0.9-7.6 0.8-3.3 0.9-2.9 1.0-3.1 0.9-3.4 1.0-2.8 

Lago Verde, México2 Rural ND 0.1-6.4 ND 0.2-5.2 ND 0.03-2.7 0.8-9.1 

Lago Daihai, China3 Reserva natural ND ND ND 0.2-0.8 ND 0.2-1.1 ND 

Rio Bang Pakong, Tailandia4 Industrializado ND ND 2.7 2.9 3.1 4.5 8.7 

Lago Espejo de Lirio, México5 Urbanizado ND 0.03 7 1.6 ND 16 13 

Lago Kamloops, Canadá6 Urbanizado ND 2.5 ND ND ND 1.5-4 ND 

Lago Tahoe, EU7 Urbanizado ND 2.0-5.3 ND ND ND 0.7-1.9 ND 

Lago Lomond, Escocia8 Industrial y urbano ND ND ND ND ND 4.4 ND 

ND = No disponible. 
Referencias: (1) Este estudio; (2) Ruiz-Fernández et al. 2007; (3) Han et al. 2007; (4) Cheevaporn et al. 1995; (5) Ruiz-Fernández et al. 2004; (6) Gallagher et al. 

2003; (7) Heyvaert et al. 2000; (8) Farmer et al. 1996. 

 

 



En diferentes estudios, frecuentemente se reporta el transporte atmosférico a larga distancia desde  

las emisiones antropogénicas y el depósito atmosférico de Hg (Schroeder y Munthe, 1998). Las 

tasas de depósito atmosférico de Hg en los lagos han aumentado en los últimos 20 años, en un 

factor de 9 a 400 veces, con tasas de aproximadamente 0.6-1.7 μg de Hg m-2 año-1 a 8-184 μg de 

Hg m-2 año-1 (Biester et al., 2007). 

 

 

10.1.4. Proveniencia de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

De acuerdo con el AF, el Factor 1 en ambos núcleos (Cuadro 5) incluyó la asociación de Zn y Pb 

con Fe (cargas positivas) y la presencia de Ca (carga negativa); ANG-1 también incluye Al, Mn y 

arcilla, y ANG-2 incluyó Zr. Por lo tanto, el Factor 1 en ambos núcleos representa fuentes detríticas 

en ANG e indicó que las concentraciones de Zn y Pb resultan principalmente de aportes terrígenos. 

El Al, Ca, Mn, Zr y Fe son cationes que se encuentran comúnmente en minerales primarios (p. ej. 

anfíboles, piroxeno; Salminen, 2015); El Al también se encuentra en minerales secundarios 

(filosilicatos), especialmente como parte de los aluminosilicatos en la fracción arcillosa de los 

suelos (Nanzyo y Kanno, 2018). El Zr se distribuye preferentemente en la fracción de grano más 

grueso de los sedimentos (Garcia et al., 1994). A pesar de que el Ca puede tener un origen terrígeno, 

su carga negativa en el Factor 1 sugiere precipitación de calcita, probablemente inducida por 

actividad biogénica y/o precipitación de carbonatos (Zhu y Dittrich, 2016). 

El factor 2 en ANG-1 también representa una fuente detrítica, Ni (carga positiva) también es el 

resultado del suministro terrígeno. La agrupación de MS, Ni (carga positiva) y Rb (carga negativa) 

también se observa en el Factor 3 en ANG-2. El Ti puede formar parte de varios minerales (p. ej. 

ilmenita, rutilo, brookita, anatasa) y también aparece como elemento secundario en piroxeno, 

anfíbol, mica y granate (Salminen, 2005). El Al se le considera entre los elementos más inmóviles 

durante la meteorización y la diagénesis; además, la migración de Ti bajo condiciones climáticas 

extremas es aún más baja y puede enriquecerse en suelos altamente erosionados (Lo et al., 2017; 

Salminen, 2005; Young y Nesbitt, 1998). Rb está presente principalmente en minerales de arcilla, 

mica y feldespato K; es altamente soluble en soluciones acuosas y la descomposición de los 

minerales filosilicatos puede conducir a un fuerte agotamiento en las rocas, por lo tanto, su 
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movilidad ambiental depende de su sorción por los minerales arcillosos (Salminen, 2005). MS es 

un indicador ampliamente utilizado para identificar cambios en la procedencia de los sedimentos 

(Verosub y Roberts, 1995); su asociación con Ti y Zr, a diferencia de Rb, probablemente esté 

relacionada con la entrada reciente de suelos menos meteorizados (transportados desde lugares más 

cercanos al reservorio), caracterizados por mayores contenidos de Rb, registrados desde ~2000, en 

ambos núcleos (Figura 4). 

El factor 3 en ANG-1 y el factor 2 en ANG-2 incluyeron As y Cu (cargas positivas) y LOI550 y Hg 

(cargas negativas); en ANG-1 también incluyo S, y Mn en ANG-2 (ambos elementos con cargas 

negativas). La asociación de As y Cu indicó un origen común para estos elementos. Considerando 

las correlaciones significativas (p<0.05) de estos elementos traza con Ti en ambos núcleos (Cuadro 

4) y su nulo enriquecimiento (Figura 5), concluimos que su origen es mayoritariamente detrítico. 

La asociación de Hg con Corg y S probablemente fue causada por su afinidad por la materia orgánica 

y su naturaleza calcófila. La adsorción de Hg en la fase de partículas está controlada por la materia 

orgánica, que forma fuertes complejos con las especies de mercurio oxidado Hg2+, a través de la 

coordinación con grupos funcionales sulfurosos (azufre reducido (-S) o tiol (-SH) en la materia 

orgánica (Gu et al., 2011). Sin embargo, la materia orgánica no es el único sustrato con alta afinidad 

por el Hg;  la asociación de Hg, LOI550 y Mn en ANG-2 también podría estar asociada con el 

secuestro de Hg por óxi-hidróxidos de manganeso (Cui et al., 2021; Lockwood y Chen, 1973). 

Aunque FA no fue concluyente sobre el origen de Hg, es claro que la contribución detrítica no 

puede explicar su variabilidad. Otros estudios (p ej. Ribeiro Guevara et al., 2010; Rothenberg et 

al., 2010) han destacado la relevancia de los incendios forestales en los niveles de mercurio en 

ambientes lacustres. Los incendios forestales, a través de la quema de biomasa, basura y suelos 

orgánicos, pueden movilizar el Hg almacenado en los ecosistemas terrestres y provocar emisiones 

masivas de Hg y otros elementos a la atmósfera (Burke et al., 2010; Song et al., 2016; Woodruff y 

Cannon, 2010). Algunos modelos atmosféricos globales han informado emisiones globales de 

quema de biomasa de Hg entre 210 000 y 680 000 g año-1 (Amos et al., 2014; De Simone et al., 

2015; Song et al., 2016), y emisiones significativas posteriores a las evasiones de Hg0 del suelo 

por incendios pueden ocurrir años después de los incendios, lo que genera un 50 % adicional de 

emisiones de Hg (Meléndez-Pérez et al., 2014). 

Se han reportado algunos incendios forestales extensos en el municipio de Nacozari desde 1980 

hasta 2015, relacionados con sequías severas (CONAGUA, 2020; SEMARNAT, 2014). El 
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incremento en los flujos de Hg registrado en algunas secciones del núcleo (1994 solo en el núcleo 

ANG-2, y 2003 y 2013 en ambos núcleos; Cuadro 4 y Figura 6) coincidió con años de precipitación 

mínima (Fig. 6; datos no disponibles para 2013) en el sitio de estudio y extensos incendios 

forestales en las áreas circundantes de ANG (SAGARHPA, 2016). Durante un incendio forestal, 

el Hg es emitido principalmente por la vegetación y los suelos en forma de Hg0, que se oxida 

fotoquímicamente en la atmósfera (Burke et al., 2010). 

 

 

10.2. El Cajón de Onapa 

 

 

10.2.1 Geocronología Utilizando 210Pb 

 

 

Los perfiles de actividad de 210PbExceso en los núcleos ECO-1 y ECO-2 mostraron una tendencia 

general decreciente, aunque algunos segmentos mostraron valores relativamente constantes, lo que 

puede ser causado por la mezcla o la variabilidad del suministro de sedimentos. Sin embargo, la 

mezcla postdeposicional se consideró mínima debido a que este efecto no se mostró como 

consecuencia en otros perfiles (p. ej. 137Cs u oligoelementos). 

Las actividades de 137Cs en ambos núcleos fueron comparables o ligeramente inferiores a las 

reportadas en otros ecosistemas acuáticos continentales en México, por ejemplo el embalse Lago 

de Chapala (˃1–7 Bqkg−1; Ruiz-Fernández et al., 2014) y embalse Valle de Bravo (5-20 Bq kg-1; 

Carnero-Bravo et al., 2015); pero menor al reportado en el Lago Zirahuén (6-18 Bq kg-1; Davies et 

al., 2004), embalse San Marcos (7-22 Bq kg-1; Méndez-García et al., 2016), y Espejo de Lirios 

(13.5 Bq kg-1; Ruiz-Fernández et al., 2004). 

Los perfiles de actividad de 137Cs en ambos núcleos no mostraron un claro máximo de 137Cs, que 

puede ser atribuido inequívocamente al período de precipitación máxima de 137Cs (1962-1964; 

Robbins et al., 1978), ya que la construcción de la presa el Cajón de Onapa data de 1982 

(CONAGUA, 2010). 

El intervalo de la TAS en la presa ECO (0.24-4.15 cm año-1; Figura 7) fue comparable a otros 

reservorios en México (Cuadro 4) como La Angostura (0.11-9.29 cm año-1; este estudio), El 

Oviachic (0.34 a 2.67 cm año-1; este estudio), El Granero y San Marcos (~1 a ˃ 2 cm año-1; Méndez-
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García et al., 2016), e Intermedia y Silva (~1 cm año-1; Hansen, 2012). Asimismo, la TAM (0.2-

0.69 g cm−2 año−1) fue comparable a La Angostura (0.09-1.11 g cm−2 año−1; este estudio), El 

Oviachic (0.13-0.47 g cm−2 año−1; este estudio), Lago Espejo de Lirio (0.04-0.40 g cm−2 año−1; 

Ruiz-Fernández et al., 2004) y Valle de Bravo embalse (0.12-0.40 g cm−2 año−1; Carnero-Bravo et 

al., 2015), pero más alto que en Lago Verde (0.03-0.10 g cm−2 año−1; Ruiz-Fernández et al., 2007), 

Laguna Zempoala (0.13 g cm−2 año−1; van Afferden et al., 2005) y Laguna Miramar (0.05 g cm−2 

año−1; Hansen, 2012). La TAM aumentó constantemente en ambos núcleos del ECO (Figura 7), 

donde los valores más altos se registraron en sedimentos recientes. El aumento registrado de la 

TAM desde el fondo, en ambos núcleos, fueron superiores por 3.5 y 2.4 veces para ECO-1 y ECO-

2, respectivamente. Generalmente, estos incrementos de la TAM pueden ser causados por el 

crecimiento poblacional progresivo y el desarrollo de actividades antropogénicas en la cuenca, 

como ha sido documentado en otros ecosistemas acuáticos (Ruiz-Fernández et al., 2004a, 2004b).  

La TAS y TAM en el reservorio ECO fueron mayores a otros reservorios de México y el mundo 

reportado en la literatura, sin embargo, fue similar a los reservorios ANG y OVI, pertenecientes a 

la cuenca del río Yaqui. De manera general, esta tendencia puede ser atribuida a características 

regionales, así como a la variabilidad climática y el uso de suelo. La escorrentía a través del río 

Sahuaripa son constantes, aunque la mayor contribución ocurre en época de lluvias (entre julio y 

septiembre; CONAGUA, 2020). Las tasas de acumulación másica máximas que se detectaron, 

pueden estar asociadas a crecientes que ocurrieron entre el 2005 y 2013 (CONAGUA, 2015a), y 

en las cuales la aportación a los flujos de metales pudo ser alta. 

 

 

10.2.2. Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos, Factores de Enriquecimiento y 

Evaluación de la Calidad de los Sedimentos 

 

 

Las concentraciones en el reservorio ECO fueron similares a los intervalos reportados como niveles 

naturales alrededor del área de estudio (p. ej., 6–24 μg g−1 para Ni), pero superiores a los reportados 

para Zn (66–98 μg g−1), Cu (14–28.8 μg g−1), As (0.9–14.4 μg g−1) y Pb (12.4–27 μg g−1) (SGM, 

2015). Además, la mayoría de las concentraciones de los elementos en ECO son comparables con 

las reportadas para otros reservorios en México y otros lugares afectados por actividades agrícolas, 

urbanas y/o industriales (Cuadro 8). Sin embargo, el máximo superficial de Hg es 
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considerablemente más alto que en el resto de estos reservorios. 

Para el cálculo de los factores de enriquecimiento en ECO, no fue posible la estimación de los 

niveles de concentración preindustrial en el área ya que la presa se construyó en 1982 (CONAGUA, 

2011) y la edad máxima de los sedimentos acumulados en los núcleos fue de ~25 años. Los factores 

de enriquecimiento basados en el promedio de las concentraciones de las últimas secciones del 

núcleo sedimentario (FEVF) indicaron un enriquecimiento nulo para As, Cr, Cu, Ni, Pb y Zn, y 

enriquecimientos menores de Hg en secciones superficiales.  

Otros estudios en diferentes ecosistemas del mundo han utilizado niveles promedio de esquisto o 

de la corteza continental como concentraciones de fondo (Birch, 2017) para estimar los factores de 

enriquecimiento (FECC). En comparación con los FEVF, los FECC indicaron un enriquecimiento nulo 

de Cr y Ni, y diferentes grados de enriquecimiento para el resto de los elementos, y un 

enriquecimiento severo para As y Hg. 

Los FECC tienen la desventaja de que los niveles de la corteza continental no representan la 

geoquímica específica de la zona, lo que hace más incierta la evaluación y puede llevar a 

sobreestimar o subestimar el enriquecimiento, como se discutió en otros estudios (Arhin et al., 

2017; Rodríguez-Oroz et al., 2017), por lo que los FEVF son una mejor estimación del 

enriquecimiento. En este caso, la información sobre el grado de enriquecimiento está limitada por 

el relativamente corto periodo contenido en el registro sedimentario (37.5±5.7 años para ECO-1 y 

34.1±3.7 años para ECO-2), ya que los FEVF corresponden al periodo posterior a la construcción 

de la presa. 

A pesar del enriquecimiento nulo de As (basados en FEVF), las concentraciones de este elemento 

en todo el núcleo sedimentario estuvieron por encima del criterio para sedimentos PEL (Nivel de 

Efecto Probable, Cuadro 4), lo que indica que As podría causar efectos deletéreos sobre la biota 

bentónica (Buchman, 2008; MacDonald et al., 2000) lo que promovería el mal funcionamiento del 

sistema inmunológico (Duker et al., 2005). 

 

 

10.2.3. Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos y Proporción de Flujo 

 

 

Los flujos de elementos potencialmente tóxicos en ECO mostraron valores crecientes desde 
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principios de la década de 1980 y una alta variabilidad para la mayoría de los metales (Figura 10), 

con un aumento de hasta tres veces desde la fecha de construcción de la presa. Los flujos de metales 

y metaloides fueron comparables o menores a los reportados para ambientes lacustres, ya sea 

ubicados en áreas remotas (p. ej. Lago Daihai, China; y Lago Verde, México) o influenciadas por 

actividades antropogénicas (p. ej., Lago Lomond, Escocia; Lago Espejo de Lirio, México), excepto 

para Hg, para el cual el máximo fue considerablemente mayor (Cuadro 9).  

En algunas áreas del mundo, se ha reportado que el uso de Hg en la extracción del oro es una de 

las fuentes principales de este elemento en ecosistemas acuáticos (Pacyna et al., 2006). En 1990, 

se reportó que la principal fuente de las emisiones antropogénicas de Hg en México fue la 

refinación de metales no ferrosos (incluida la refinación de oro y plata; Pai et al., 2000). Los datos 

oficiales no tienen en cuenta las actividades artesanales de extracción de oro (SE, 2019), pero se 

sabe que las actividades mineras informales y no reguladas ocurren a pequeña escala en diferentes 

áreas de la cuenca del río Yaqui, y han aumentado significativamente en los últimos 15 años 

(comunicaciones personales de los lugareños; SEMARNAT-INECC, 2017). Sin embargo, no se 

conocen este tipo de actividades en los alrededores de la presa ECO. 

 

 

10.2.4. Proveniencia de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

La presencia de elementos litófilos (Al y Rb con carga positiva y Ti con carga negativa) en el factor 

1 (Cuadro 6) sugiere el aporte de sedimento de dos fuentes distintas debido a la diferencia en los 

signos de sus cargas (Rothwell y Croudace, 2015).  

El Al está presente en minerales de silicato, como la mica, el anfíbol y el piroxeno, y pueden 

enriquecerse en productos degradados de minerales primarios de Al, como los minerales arcillosos 

secundarios (Salminen, 2005). El Rb se asocia principalmente con micas y feldespatos K en rocas 

ígneas y metamórficas (Faure & Powell, 1972). Por lo tanto, la presencia de Al y Rb en el factor 1 

explica la entrada al reservorio de minerales detríticos primarios de la cuenca, a través de la 

escorrentía, y Al como el elemento más representativo de los minerales arcillosos (silico-

aluminatos) sugiere la contribución de los minerales arcillosos en la fracción de sedimento más 

fina, que tiene alta capacidad de ligar metales y metaloides (Horowitz et al., 2012).  

La asociación (con carga positiva) de As, Mn y Zn en el Factor 1 indicó un origen común para 
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estos elementos. El titanio es un elemento litófilo común que constituye diferentes minerales (p. 

ej., ilmenita, rutilo, brookita y anatasa), dado que los minerales de Ti son resistentes a la intemperie, 

se encuentran prácticamente sin descomponer en el suelo. La presencia de Ti y Zr con carga 

negativa en el Factor 1 comúnmente se asocian con minerales detríticos pesados debido a su 

resistencia a la meteorización (Salminen, 2005).  

La presencia de elementos litófilos en el Factor 1 con diferentes cargas sugiere dos fuentes 

terrígenas diferentes. Al y Rb que también incluye al contenido en arcillas con cargas positivas, 

mientras Ti y el contenido de limos tiene carga negativa. Esta asociación representa el suministro 

de metales traza a través de la entrada de terrígenos que son transportados por las partículas finas 

sedimentarias. La diferencia en las cargas de los limos y arcillas refleja la variabilidad en el tamaño 

de partícula y los elementos asociados a ellas. 

A pesar de que el Ca puede tener un origen biogénico, su carga negativa en el Factor 1 sugiere el 

aporte de carbonatos probablemente introducida por escorrentía al asociarse con elementos litófilos 

(Ti y Zr) (Zhu y Dittrich, 2016).  

El factor 2 representa a las asociaciones entre metales, las correlaciones significativas (p<0.05) 

observadas entre Cu y Pb (con carga positiva) indican un origen común para estos dos elementos 

(Cuadro 6). Las principales fuentes antropogénicas de Cu y Pb son la producción minera y la quema 

de combustibles fósiles (Callender, 2014), sin embargo, los FEVF indicaron que ambos elementos 

no tienen enriquecimiento en ECO (Figura 9), por lo que estas concentraciones son consideradas 

regionales y derivadas de la mineralogía de la zona. El Cu bajo condiciones reductoras se libera a 

la solución y se precipita en los sedimentos, donde puede fijarse por incorporación en minerales 

arcillosos autigénicos o por coprecipitación con fases de sulfuro (Pedersen et al. 1986). Además, 

el Pb generalmente también está asociado con fases de sulfuros (PbS) en minerales de galena 

(Salminen, 2005). 

Fe, Ni y PPI550 presentan cargas negativas en el factor 2, el Ni se caracteriza por ser un elemento 

siderófilo, es decir, se combina fácilmente con el Fe metálico (Muñiz Ugarte et al., 2015). 

Generalmente la afinidad del Fe y Ni está determinada por variantes como la procedencia, pH-Eh, 

alteración diagenética y el tamaño de grano (Salminen, 2005). Se ha reportado que Fe y Ni tienen 

una fuerte afinidad para formar complejos con la materia orgánica que son solubles en un amplio 

rango de pH, y son responsables de su migración y su lixiviación (Kabata-Pendias, 2000; Rinklebe 

& Shaheen, 2017).  
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10.3. El Oviachic 

 

 

10.3.1. Geocronología Utilizando 210Pb 

 

 

Los perfiles de actividad de 210PbExceso en los núcleos OVI-1 y OVI-2 mostraron una tendencia 

general decreciente, aunque algunos segmentos mostraron valores relativamente constantes, lo que 

puede ser causado por la mezcla o la variabilidad del suministro de sedimentos. La mezcla 

posdeposición se consideró insignificante, porque este proceso homogeneizaría los sedimentos y, 

en consecuencia, otros perfiles (p. ej., 137Cs u oligoelementos, Figura 11) habrían mostrado 

patrones similares, lo que no fue el caso. 

Las actividades de 210Pbexceso en sedimentos resultan del equilibrio entre el flujo de 210Pbexceso a los 

sedimentos y la entrada de sedimentos (es decir, la tasa de acumulación másica TAM) 

(Krishnaswamy et al., 1971). En consecuencia, las actividades de 210Pbexceso disminuyen debido a 

la dilución por una TAM más alta (como se observa en los segmentos de 23 a 60 cm del núcleo 

OVI-1) o aumentan si la TAM es baja (Sanchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012). Por lo tanto, se 

asume que la mezcla posdepositacional de sedimentos es insignificante, y las actividades de 

210Pbexceso que se desvían de la curva que disminuye exponencialmente se interpretan como cambios 

en la acumulación de sedimentos (generalmente vinculados con el aumento o disminución de 

procesos erosivos) promovido por cambios en el transporte de partículas en la cuenca. En esta área 

la disminución del nivel de la presa no solo se atribuye a periodos de sequía, sino a la disminución 

en el ingreso de agua de los tributarios y a la extracción excesiva de agua para el abastecimiento 

de Cajeme y las extensas zonas agrícolas del Valle del Yaqui (Meza-Montenegro et al., 2012). Los 

factores que influyen en los cambios en el suministro de sedimentos a los sistemas acuáticos 

incluyen a la variabilidad climática (la ocurrencia de sequías y máximos períodos de lluvias), los 

cambios en el uso de la tierra y/o la regulación del suministro de agua inducida por el hombre para 

el control de inundaciones y drenaje de la tierra (Pattanapanchai et al., 2002).  

Las actividades de 137Cs en ambos núcleos (3.9±1.1 a 13.1±1.2 Bq kg-1 para OVI-1 y 2.9±0.7 a 

11.8±1.0 Bq kg-1 para OVI-2) fueron comparables o ligeramente inferiores a las reportadas en otros 

ecosistemas acuáticos continentales en México, p. ej., el embalse Espejo de Lirios (13.5 Bqkg-1; 

Ruiz-Fernández et al., 2004), Lago Zirahuén (6-18 Bqkg-1; Davies et al., 2004), embalse San 
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Marcos (7-22 Bqkg-1; Méndez-García et al., 2016) y embalse Valle de Bravo (5-20 Bqkg-1; 

Carnero-Bravo et al., 2015); pero mayor al reportado en el Lago de Chapala (˃1–7 Bqkg−1; Ruiz-

Fernández et al., 2014). Esto nos indica que los flujos atmosféricos de 137Cs fueron similares a otros 

estudios reportados en reservorios de México, ECO y OVI, si bien el 137Cs puede ser relativamente 

móvil e inhomogéneo a escala atmosférica global, la actividad de 137Cs en algunas regiones del 

planeta con altura similar suelen ser comparables (OIEA, 2012). 

Los perfiles de actividad de 137Cs no mostraron un claro máximo de 137Cs que pudiera atribuirse 

inequívocamente al período máximo de precipitación de 137Cs (1962-1964; Robbins et al., 1978). 

Los valores más altos de 137Cs se observaron en el segmento más profundo de ambos núcleos (por 

debajo de las secciones 57–58 cm 1969±1 en OVI-1 y 45–46 cm 1960±1 en OVI-2), y los valores 

disminuyeron hacia el presente (Figura 11). Estas características son compatibles con la historia de 

137Cs liberado al medio ambiente en el hemisferio norte, que inició a fines de la década de 1940 

(después de la prueba Trinity en 1945), mostró un aumento de la precipitación atmosférica hasta 

que se alcanzó el máximo en 1963 y luego un progresivo declive, como resultado de la entrada en 

vigor del tratado de prohibición de las pruebas nucleares atmosféricas en 1963 (UNSCEAR, 2017). 

Un máximo bien definido de actividad de 137Cs solo ocurre en ambientes donde la acumulación de 

sedimentos es constante durante el período de máxima precipitación atmosférica, y el suministro 

de 137Cs por escorrentía a través de la cuenca es pequeño (Appleby et al., 2019). Estos máximos de 

actividad de 137Cs rara vez se observan en ecosistemas acuáticos con grandes cuencas, impactadas 

por cambios de uso de suelo, donde la alta erosión de suelos puede diluir las actividades de 137Cs 

y el suministro por escorrentía a través de la cuenca puede producir un retraso del máximo de 137Cs 

(Appleby et al., 2019), como es el caso del embalse El Oviachic. De acuerdo con el fechado de los 

núcleos, en el período en el que se observaron los valores más altos de 137Cs (Figura 11), la TAM 

de ambos núcleos casi se duplicó, lo que diluyó las actividades de los sedimentos de 137Cs. Además, 

137Cs es altamente móvil y puede difundirse a través de aguas intersticiales, causado por el 

intercambio iónico de 137Cs por cationes como NH4
+, Fe+2 y Mn+2 liberados en condiciones 

anaeróbicas (Evans et al., 1983), como se ha observado en otros ambientes lacustres (Lan et al., 

2020; Ligero et al., 2002); lo que altera la forma de los máximos de 137Cs. Los grandes suministros 

por escorrentía y la difusión de 137Cs comúnmente afectan perfiles de actividad de 137Cs de muchos 

ambientes lacustres ( Lan et al., 2020), lo que dificulta la corroboración de los modelos de edad 

derivados del método con 210Pb si se espera un único máximo claro de 137Cs. No obstante, los 
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máximos de 137Cs en los núcleos OVI ocurrieron entre el inicio y el período de máxima 

precipitación global de las pruebas nucleares, lo que es compatible con la cronología obtenida.  

El intervalo de la TAS en la presa OVI (0.34-2.67 cm año-1; Cuadro 3 y Figura 11) fue comparable 

con los reportados para otros reservorios en México, como El Granero y San Marcos (~1a˃2cm 

año-1; Méndez-García et al., 2016), e Intermedia y Silva (~1 cm año-1; Hansen, 2012). Sin embargo, 

la TAM es un mejor indicador para evaluar los procesos de sedimentación en ambientes acuáticos 

ya que da cuenta de la compactación de sedimentos (Sánchez-Cabeza y Ruiz-Fernández, 2012).  

La TAM en el embalse OVI (0.13-0.47 g cm−2 año−1; Cuadro 3 y Figura 11) fue similar al Lago 

Espejo de Lirio (0.04-0.40 g cm−2 año−1; Ruiz-Fernández et al., 2004) y Valle de Bravo embalse 

(0.12-0.40 g cm−2 año−1; Carnero-Bravo et al., 2015), pero más alto que en Lago Verde (0.03-0.10 

g cm−2 año−1; Ruiz-Fernández et al., 2007), Laguna Zempoala ( 0,129 g cm−2 año−1; van Afferden 

et al., 2005) y Laguna Miramar (0,053 g cm−2 año−1; Hansen, 2012). Esto indica que en el embalse 

OVI, la TAM es mayor que otros reservorios tanto urbanizados como agrícolas. La TAM aumentó 

constantemente en ambos núcleos y, los valores más recientes, aunque inferiores a los registrados 

a principios de 2000, son ~2.5 veces superiores a los registrados desde la construcción del 

reservorio. Estos incrementos de la TAM pueden ser causados por el progresivo crecimiento 

poblacional y desarrollo de actividades antropogénicas en la cuenca.  

Los embalses son alimentados por productos de la erosión de sus cuencas hidrográficas, y después 

que se construyó la presa, se facilitó el acceso a áreas remotas para nuevas actividades (p. ej., la 

construcción de carreteras, la agricultura y la minería); estas actividades han contribuido a la 

deforestación acelerada, el cambio de uso del suelo y a la entrada de mayor cantidad de sedimentos 

al embalse. Además, en el municipio de Cajeme (donde se ubica la Presa El Oviachic) el 

crecimiento poblacional y los cambios socioeconómicos se aceleraron desde la década de 1950. La 

población aumentó casi cuatro veces en una década (31 678 habitantes en 1950 a 124 162 habitantes 

en la década de 1960; INEGI, 1962) y alrededor de ~14 veces entre 1950 y 2015 (a 433 050 

habitantes; INEGI, 2016). Sin embargo, aunque el crecimiento de la población sigue en aumento, 

la TAM ha disminuido desde la década de 2000, lo que sugiere un efecto de factores adicionales 

sobre la TAM (por ejemplo, cambios en las prácticas agrícolas y la variabilidad climática). 
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10.3.2. Concentración de Elementos Potencialmente Tóxicos, Factores de Enriquecimiento y 

Evaluación de la Calidad de los Sedimentos  

 

 

Las concentraciones en el reservorio OVI fueron similares a los intervalos reportados como niveles 

naturales en sedimentos superficiales (SGM, 2015) de alrededor del área de estudio (7.09–59.3 μg 

g−1 para Ni y 66.2–107.9 μg g−1 para Zn), pero superiores a los reportados para Cu (13.7–27.3 μg 

g−1) y Pb (14.7–35.1 μg g−1). Además, la mayoría de las concentraciones de los elementos en el 

reservorio OVI son comparables con las reportadas para otros reservorios en México y otros lugares 

afectados por actividades agrícolas, urbanas y/o industriales (Cuadro 8), con excepción de Hg, cuyo 

máximo es considerablemente más alto que en todos estos reservorios. 

No fue posible la estimación de los niveles de concentración preindustrial en el OVI, ya que la edad 

máxima de los sedimentos acumulados en los núcleos fue de ~70 años. Sin embargo, se pudieron 

determinar diferentes grados de enriquecimientos de elementos potencialmente tóxicos desde la 

construcción del reservorio. Aunque los factores de enriquecimiento FEVF indicaron solo un 

enriquecimiento de menor a moderado para Hg, los FECC indicaron enriquecimientos 

moderadamente severos para As y enriquecimientos severos para Hg (Cuadro 4). Sin embargo, los 

FECC tienen la desventaja de que los niveles de la corteza continental no representan la composición 

geoquímica específica de la zona, lo que hace más incierta la evaluación y puede llevar a 

sobreestimar o subestimar el enriquecimiento, como se discutió en otros estudios (Arhin et al., 

2017; Rodríguez-Oroz et al., 2017). Esto se debe a que: (1) la corteza continental está compuesta 

de minerales muy diversos, y las estimaciones de concentraciones de elementos pueden no ser 

representativas de la masa continental total (Rudnick y Gao, 2003); y (2) los sedimentos se 

transfieren de la corteza terrestre al medio acuático principalmente a través de la erosión del suelo 

y los elementos se someten a un fraccionamiento químico natural, por lo que es poco probable que 

las concentraciones permanezcan constantes durante el ciclo biogeoquímico (Reimann y De 

Caritat, 2000). 

Las concentraciones de As y Hg en los sedimentos de los núcleos de OVI de los últimos 5 años, 

estuvieron por encima del criterio para sedimentos PEL (Cuadro 4), lo que indica que podrían 

causar efectos deletéreos sobre la biota bentónica (Buchman, 2008; MacDonald et al., 2000), 

principalmente relacionados con el mal funcionamiento del sistema inmunológico (Duker et al., 
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2005). Los efectos adversos sobre los organismos dependen de muchos factores, tanto abióticos 

como bióticos, y su estimación requiere de estudios precisos ya que frecuentemente los efectos no 

son evidentes (Mackay et al., 2016). Sin embargo, dichos valores son muy útiles para una primera 

prospección de sedimentos que pueden generar toxicidad. 

 

 

10.3.3. Flujo de Elementos Potencialmente Tóxicos y Proporción de Flujo 

 

 

Los flujos de elementos potencialmente tóxicos mostraron valores crecientes desde principios de 

la década de 1960 y una alta variabilidad para la mayoría de los metales (Figura 14). Los flujos de 

oligoelementos fueron comparables o menores a los reportados para ambientes lacustres, ya sea de 

áreas remotas o de influencia antropogénica, excepto para el Hg, para el cual el máximo fue 

considerablemente mayor. El transporte atmosférico de largo alcance y el depósito de Hg se ha 

documentado con frecuencia en todo el mundo (Schroeder y Munthe, 1998), donde las tasas de 

depósito atmosférico en los lagos han aumentado durante los últimos 20 años en un factor de 9 a 

400 en comparación con los valores de fondo (Biester et al., 2007). A escala mundial, una de las 

principales fuentes antropogénicas de las emisiones de este elemento es la producción de oro 

mediante la extracción con Hg (Pacyna et al., 2006). La principal fuente de las emisiones 

antropogénicas de Hg en México en 1990 fue la refinación de metales no ferrosos (incluida la 

refinación de oro y plata; Pai et al., 2000); sin embargo, los datos oficiales no tienen en cuenta las 

actividades artesanales de extracción de oro alrededor del embalse El Oviachic (SE, 2019), ya que 

son actividades mineras informales y no reguladas, que aunque ocurren a pequeña escala en el río 

Yaqui, han aumentado significativamente en los últimos 15 años (comunicaciones personales de 

los lugareños; SEMARNAT-INECC, 2017). 

 

 

10.3.4. Proveniencia de Elementos Potencialmente Tóxicos 

 

 

De acuerdo con el AF, el Factor 1 en ambos núcleos (Cuadro 7), la presencia de elementos litófilos 

en ambos factores sugieren dos fuentes terrígenas diferentes; con frecuencia, los elementos Zr-Rb 
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en factor 1, y Al-Ti en factor 2 se utilizan como indicadores de contribución terrígena (Rothwell y 

Croudace, 2015). Zr es un elemento inmóvil resistente a meteorización química y comúnmente 

asociado con minerales pesados detríticos (Salminen, 2005), generalmente derivados de rocas 

ígneas; mientras que Rb se asocia principalmente con micas y feldespatos de K en rocas ígneas y 

metamórficas (Faure y Powell, 1972). El Al y el Ti están presentes en muchos minerales de silicato, 

como la mica, el anfíbol y el piroxeno, y pueden enriquecerse en productos degradados de 

minerales primarios de Al, como los minerales arcillosos secundarios (Salminen, 2005). Por lo 

tanto, la presencia de Zr y Rb en el factor 1 explica la entrada de minerales primarios detríticos de 

la cuenca. Al y Ti en el factor 2 muestran la contribución de los minerales arcillosos en la fracción 

de sedimento más fina. Las correlaciones significativas (p<0.05) observadas entre Pb, Zn y los 

elementos litófilos Zr y Rb (Cuadro 7) sugieren que ambos oligoelementos tienen una fuente 

minerogénica predominante. La estrecha relación de As, Cu y Hg con Corg, Ca, Cinorg y Mn sugiere 

la adsorción de estos oligoelementos por materiales suspendidos (p. ej. carbonatos, representados 

por Ca y Cinorg), que sirven como centros de nucleación para el depósito de hidróxidos de Mn y 

recubrimientos orgánicos (Salomons y Forstner, 1984) y pueden formar complejos fuertes con 

oligoelementos. 

En resumen, el factor 1 explica la entrada de desechos clásticos y la captación de oligoelementos 

por las partículas en suspensión, y el factor 2 explica la contribución detrítica de las partículas finas 

(arcillas y limos). Ni y Cr presentaron cargas no significativas en ambos factores, así como 

correlaciones bajas, pero significativas (p<0.05) con los elementos litófilos Al, Ti, Zr y Rb, por lo 

que la procedencia principal de ambos oligoelementos se atribuyó a ambas fuentes detríticas. 

Según el análisis de factores, los aportes de Cr, Ni, Pb y Zn a la presa OVI es predominantemente 

terrígeno. Estudios previos en México y en otros lugares alrededor del mundo muestran que los 

cambios en la concentración de Pb en sedimentos lacustres reflejan la historia del consumo de 

gasolina con plomo (Escobar et al., 2013; Soto-Jimenez et al., 2006). El uso de tetraetil de plomo 

en México como agente aditivo en la gasolina comenzó en la década de 1940; los controles 

gubernamentales para las emisiones de Pb comenzaron en 1982 y la eliminación de la gasolina con 

plomo se completó en 1997 (Soto-Jimenez et al., 2006). Solo el núcleo OVI-2 mostró máximos de 

Pb (Figura 12) y proporciones de flujo (Figura 14) que podrían ser compatibles con el historial de 

emisiones de Pb en México. Sin embargo, si el depósito atmosférico directo de alquil-Pb fuera una 

fuente significativa de Pb en el embalse, se esperaría que los perfiles de enriquecimiento y 
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proporción de flujo de Pb mostraran tendencias similares, lo que no fue el caso. La similitud de los 

perfiles de relación de flujo de Cr, Ni, Pb y Zn sugieren que la entrada de estos elementos al lago 

tiene una fuente común, muy probablemente suelos erosionados de la cuenca, que se pueden 

observar entre la década de 1970s y 1990s en los perfiles de proporción de flujo. La erosión en la 

cuenca del río Yaqui es severa debido a los cambios de uso del suelo y la pérdida de la cobertura 

vegetal, atribuida al sobrepastoreo y al desmonte (López-Reyes, 2001); además, durante la década 

de 1970, el gobierno federal estableció políticas para promover las actividades agrícolas y 

ganaderas, incluidos incentivos para eliminar la vegetación y sustituir pastos (Cedeño Gilardi y 

Pérez Salicrup, 2007). Lo anterior tuvo como consecuencia que, en Sonora, se realizara un 

desmonte extensivo de tierras para el cultivo de pastizales para alimentar al ganado, especialmente 

la introducción del zacate buffel (Cenchrus ciliaris L.), cuya extensión aumentó de 1000 ha en la 

década de 1970 a 400 000 ha a fines de la década de 1980 (López-Reyes, 2001). Las tasas de 

erosión del zacate buffel se correlacionan positivamente con la densidad de las plantas, debido al 

manejo ineficiente de los pastos por el sobrepastoreo (Valdez-Zamudio y Guertin, 2000). 

La reducción de los flujos de Cr, Ni, Pb y Zn desde la década de 2000 (Figura 14) también puede 

estar asociada con las políticas gubernamentales relacionadas con la implementación de medidas 

de control sobre el cambio de uso de la tierra de bosques a tierras agrícolas (DOF, 1994), con el 

deterioro del sector agro-ganadero como consecuencia de condiciones económicas desfavorables, 

y con el crecimiento del sector industrial en Sonora (COESPO, 2010); aunque también puede estar 

relacionada con la variabilidad climática y la escasez de agua. 

Se ha reportado una tendencia creciente en la temperatura atmosférica para la cuenca baja del río 

Yaqui en las últimas 4 décadas (Martínez-Austria et al., 2014); además, desde fines de la década 

de 1990, la cuenca ha experimentado fuertes condiciones de sequía. Desde entonces, la escorrentía 

promedio anual está por debajo de la media histórica (3061 hm3 por año; Minjares-Lugo y 

Salomón-Castelo, 2009), lo que hizo que el sistema de embalses (incluido El Oviachic) tuviera el 

nivel histórico de almacenamiento más bajo en 2004, con solo ~13% de su capacidad (Cortés-

Jiménez et al., 2009). 

La reducción de las precipitaciones no solo afecta la escorrentía de los ríos, sino que también reduce 

la eficiencia de la recarga del acuífero a partir de la infiltración de la escorrentía superficial, lo que 

puede afectar la altura del nivel freático, la concentración de oligoelementos en el agua subterránea 

y la concentración de constituyentes disueltos (iones principales y elementos trazas) en las aguas 
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del embalse. La reducción de las precipitaciones puede explicar las concentraciones más altas 

observadas desde principios de la década de 2000 para Mn, y los flujos y proporciones de flujo de 

As y Cu; esto debido al aumento de concentración de estos elementos, tanto en las aguas del 

acuífero o dentro del reservorio. Los tres acuíferos que descargan en El Oviachic tienen como 

características que: (a) son de tipo no confinado con niveles freáticos poco profundos, formados 

por una secuencia de depósitos aluviales de grano grueso con alta permeabilidad (restringidos a los 

canales de arroyos de espesor reducido), y por debajo de esta secuencia y fuera de los cauces de 

ríos y arroyos, el acuífero está conformado por conglomerados, rocas volcánicas e intrusivas que 

presentan permeabilidad secundaria por fracturamiento; (b) la principal fuente de recarga es la 

infiltración de lluvia proveniente de la escorrentía superficial; (c) la zona de tránsito es rural (con 

escasa agricultura estacional y ganadería) sin centros urbanos/industriales; (d) están subexplotados; 

y (e) la calidad del agua es adecuada para el consumo humano (bajos sólidos disueltos totales y 

conductividad eléctrica, altas concentraciones de oxígeno disuelto y pH neutral). En relación a esto 

último, no se descarta que se puedan producir iones mayores y/o metales en altas concentraciones 

de la interacción agua-roca durante la transición de agua subterránea asociada con tiempos de 

residencia más largos y tránsito de agua en el acuífero (CONAGUA, 2015b). 

A pesar de las actividades mineras en la región, los elementos en los sedimentos son, en su mayoría, 

de origen natural (como lo indica el FEVF), muy probablemente como resultado del intemperismo 

en la cuenca y la interacción agua-roca dentro de los acuíferos que drenan al reservorio. Los 

acuíferos fuertemente reductores derivados de aluviones o loess, o los acuíferos continentales en 

ambientes áridos o semiáridos (como este caso), pueden tener altas concentraciones de As, a 

menudo en combinación con Mn (como se muestra en el Factor 1 del AF; Cuadro 7 y Figura 15) y 

otros oligoelementos, especialmente cuando el movimiento del agua subterránea es lento y se 

extiende el periodo de contacto con las rocas madre, lo que permite la acumulación de estos 

elementos (Mitchell et al., 2012). Aunque se carece de información sobre las concentraciones de 

oligoelementos del agua que ingresa al reservorio, es probable que la menor precipitación (Figura 

16) haya reducido la recarga de los acuíferos, y promovido el suministro de agua con mayores 

concentraciones de As, Cu, Mn y carbonatos.  

Según los registros meteorológicos (CONAGUA, 2020), la temperatura media anual entre 1970 y 

2015 ha aumentado en ~0.6 °C en la última década, y aunque el registro de precipitaciones es muy 

irregular, desde 1985, la mayoría de los máximos de lluvias han sido considerablemente inferiores 
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a los de años anteriores (Figura 16). La evaporación dentro del embalse ha aumentado como 

resultado de temperaturas más altas y escasas precipitaciones, lo que promueve una mayor 

precipitación autigénica de carbonatos. Todos los flujos de oligoelementos presentaron dos 

máximos alrededor de 1977 y 2000 (más evidente en OVI-2; Figura 14), que corresponden a la 

precipitación más baja en la zona (285 mm durante 1977 y 261 mm durante 2000; (SINA, 2022), 

por lo que estos máximos podrían estar relacionado con la evaporación excesiva y la precipitación 

continua de elementos potencialmente tóxicos durante ese período (Figura 16). 

Las concentraciones de Hg mostraron una correlación significativa negativa con las de As y Cu 

(Cuadro 7), muy probablemente debido al transporte por diferentes vías. Estas relaciones 

inversamente proporcionales se reflejan en el tiempo y la forma de los perfiles de flujo de los tres 

elementos, y donde las proporciones de flujo presentaron variación simultánea, siendo más altas 

para Hg que para As y Cu (Figura 14), lo que sugiere una fuente antropogénica adicional. Es muy 

probable que esta fuente adicional de Hg esté relacionada con la proliferación relativamente 

reciente de actividades de extracción de oro artesanal a pequeña escala, que utilizan mercurio como 

amalgamador, a lo largo de la cuenca del río Yaqui (comunicaciones personales de los lugareños; 

SEMARNAT-INECC, 2017). Los periódicos locales informan que Sonora experimente una nueva 

fiebre del oro causada por la disponibilidad de recursos para su extracción y a los altos precios 

actuales del metal. Además, existen informes de la autoridad ambiental desde 2010 sobre la 

suspensión de actividades e imposición de multas a áreas mineras irregulares, algunas de ellas en 

el norte del embalse del OVI, en diferentes sitios a lo largo de la cuenca del río Yaqui (PROFEPA, 

2010). 
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Figura 16. Precipitación, temperatura y evaporación promedio en un período de 70 años en los 

alrededores de la presa El Oviachic, cuenca del río Yaqui (datos obtenidos de: CONAGUA, 2020). 

  



 
124 

11. CONCLUSIONES 

 

 

Este estudio proporciona datos sobre la acumulación histórica de elementos potencialmente 

tóxicos, en relación a las actividades antropogénicas, que han impactado la dinámica de los tres 

embalses de la cuenca del río Yaqui. Las fuentes de los elementos potencialmente tóxicos en las 

tres presas fueron de origen terrígeno, por el intemperismo que ocurre en las diferentes zonas, 

aunque los flujos de algunos elementos se han incrementado notablemente en años recientes. Este 

trabajo, además, es la base para estudios posteriores sobre los impactos de las actividades 

antropogénicas en la cuenca del río Yaqui, y resalta la importancia de estimar los riesgos en los 

ecosistemas lacustres, que son fuente de agua para uso humano, en cuyos alrededores se desarrollan 

actividades económicas que pueden impactar a los recursos hídricos cuando la contaminación con 

elementos potencialmente tóxicos se incrementa. 

 

 

11.1. La Angostura (ANG) 

 

 

Este estudio reconstruyó los cambios en las concentraciones, enriquecimiento y flujos de 

oligoelementos (As, Hg, Cr, Cu, Ni, Pb y Zn) en el reservorio ANG registrados en dos núcleos. El 

fechado de los dos núcleos fue 76.8 ± 3.0 años (1942 D.C.) para el núcleo ANG-1 y de 41.4 ± 2.6 

años (1977 D.C.) para el núcleo ANG-2. 

Los FECC indicaron enriquecimientos nulos o menores para la mayoría de los elementos, 

moderados para As y moderados-severos de Hg en intervalos de tiempo específicos. Estos 

enriquecimientos corresponden a algunos períodos de sequía extrema en la región, y podrían estar 

están asociados a incendios forestales en la región, los cuales han sido documentados como fuente 

de Hg a través de depósito atmosférico. 

Los altos flujos de elementos potencialmente tóxicos están asociados a las TAM y TAS, derivadas 

de los cambios en el uso del suelo en los alrededores de la ANG. Los cambios de uso del suelo 

(fuerte deforestación), provocados por el desarrollo de actividades antropogénicas (principalmente 

la minería y la ganadería) asociados a factores climatológicos (p. ej., lluvias y sequias), son 
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probablemente las causas principales del incremento en las tasas de acumulación másica 

sedimentaria en la presa ANG. 

Las concentraciones As y Hg en sedimentos de algunas secciones de los núcleos de la ANG fueron 

mayores al PEL, indicativo de que pueden causar efectos adversos en la biota del ecosistema. Los 

resultados resaltan la importancia del control del uso del suelo que producen incrementos en los 

flujos de elementos traza en el reservorio ANG, para mejorar la calidad ambiental de la zona y  las 

actividades económicas que se desarrollan en sus alrededores. 

 

 

11.2. El Cajón de Onapa (ECO) 

 

 

La radiocronologia con 210Pb permitió el fechado de dos núcleos sedimentarios en la Presa El Cajón 

de Onapa, uno de 32 cm de longitud y el segundo de 15 cm de longitud. La datación fue de 37.5 

años (1981 D.C.) para el núcleo ECO-1, y de 34.1 años (1984 D.C.) para el núcleo ECO-2, que son 

acordes con la época de construcción del reservorio. Las TAS y TAM han aumentaron de manera 

progresiva a lo largo del período fechado. Estos incrementos en la TAS y TAM se relacionan 

directamente con las fluctuaciones en el nivel de agua en el reservorio, ocasionados por periodos 

de lluvias y sequias. 

De acuerdo a los FEVF, ningún elemento presento alto grado de contaminación (FEVF <2.0), a 

excepción de Hg con un enriquecimiento menor (1.6≤ FEVF ≤2.4) en secciones superficiales (≤ 12 

cm, 2007−2018). Aunado a esto, las concentraciones de As y Hg en estas secciones superficiales 

de los núcleos fueron mayores a PEL, indicativo de que son probables los efectos adversos sobre 

la biota. Por lo tanto, aunque los núcleos recolectados en este reservorio no presenten 

enriquecimiento, las concentraciones encontradas en este reservorio serian naturalmente altas. 

Las concentraciones de algunos elementos en ambos núcleos fueron superiores a las reportadas 

como naturales en los alrededores de este reservorio; incluso, los niveles de Hg fueron mayores a 

los reportados en reservorios acuáticos impactados por diversas actividades antropogénicas. Los 

flujos de As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb y Zn mostraron valores hasta 3 veces más altos que los registrados 

en las fechas cercanas a la construcción de la presa, lo que puede estar asociado a aportaciones 

naturales por intemperismo, considerando que no hay actividades antropogénicas a gran escala en 

sus alrededores. 
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11.3. El Oviachic (OVI) 

 

 

Las tasas de acumulación de sedimentos mostraron que un aumento constante durante los últimos 

70 años (actualmente es ~ 2.5 veces más alto que cuando se construyó el reservorio). 

Aunque los FEVF solo indicaron enriquecimiento para Hg, los FECC indicaron enriquecimientos 

menores para Pb en algunas secciones, enriquecimientos moderadamente severos para As y 

enriquecimientos severos para Hg, en las secciones superficiales de los dos núcleos para estos dos 

últimos elementos. Las concentraciones de As y Hg en secciones del 1-7cm en los núcleos 

estuvieron por encima del criterio PEL, por lo que los efectos adversos a la biota son probables. 

Los flujos más altos de Cr, Ni, Pb y Zn fueron registrados entre las décadas de 1970 y 1990, y se 

atribuyeron a la erosión del suelo en la cuenca, promovida por inadecuadas prácticas agrícolas y 

ganaderas. Los altos flujos de As y Cu, observados en la última década, probablemente son 

provocados por las condiciones climáticas de sequía, que incrementan las concentraciones ya sea 

por menor precipitación y recarga del acuífero, o por evaporación del agua en el reservorio. 

Una posible fuente de enriquecimiento por Hg es la extracción de oro a escala artesanal (que utiliza 

el Hg como amalgamador), ya que los niveles de este elemento han aumentado en los últimos años; 

cuando se ha reportado el incremento de esta actividad aguas arriba de la presa. Es necesario regular 

estas actividades para evitar que se sigan incrementando los niveles de Hg y que la problemática 

se incremente. 

Este estudio resalta la necesidad de hacer estudios continuos en este embalse para monitorear las 

tendencias en la acumulación de elementos potencialmente tóxicos, que permita la implementación 

de acciones regulatorias de la contaminación con estos elementos.  
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12. RECOMENDACIONES 

 

 

Para establecer los estándares de calidad del sedimento en una región determinada, se 

recomienda la determinación de los valores de fondo de elementos potencialmente tóxicos 

mediante el uso de núcleos sedimentarios, ya que dichos valores permiten estimar las 

concentraciones de referencia (u objetivo) a las cuales deberían enfocarse los programas de 

remediación. 

Hacer estudios sobre la extracción de oro artesanal en la cuenca del río Yaqui, para conocer a 

detalle la problemática y los impactos que está teniendo en los niveles de Hg en los tres reservorios 

estudiados. Con el fin de proponer alternativas de solución e implementar regulaciones a estas 

actividades. 

Hacer la evaluación de los riesgos a la salud humana por la acumulación de As y Hg tanto en 

sedimentos, como en agua y la biota, en los tres reservorios de la cuenca del río Yaqui. 
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