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	Resumen

	Introducción. El cadmio (Cd) es un metal pesado que representa un riesgo para la calidad ambiental y la salud humana. Su movilidad y disponibilidad en el suelo dependen de procesos geoquímicos cuyo entendimiento es necesario para formular prácticas que mitiguen sus efectos tóxicos. Objetivo. Revisar los principales procesos geoquímicos que controlan la disponibilidad del Cd en suelos, ofrecer un panorama del conocimiento disponible en Costa Rica, e identificar retos analíticos y de investigación a nivel nacional. Metodología. Se realizó una revisión de literatura científica para abordar los objetivos y sintetizar las principales prácticas enfocadas en reducir la toxicidad de Cd en suelos agrícolas. Análisis. El Cd en los suelos tiene origen geogénico o antropogénico. Se encuentra, principalmente, como Cd2+, cuya movilidad, biodisponibilidad y acumulación en cultivos están controladas por procesos geoquímicos como adsorción en coloides minerales y orgánicos, precipitación-solubilización, y formación de complejos solubles. Estos procesos son modulados por propiedades del suelo, principalmente pH, potencial redox y contenido de materia orgánica. Su solubilidad aumenta marcadamente cuando el pH es menor a ~5,5. En Costa Rica, el contenido total de Cd en suelos varía entre < 0,01 y 6,98 mg kg-1, con un promedio de 0,96 mg kg-1, mientras que en sedimentos fluviales se reportan concentraciones menores (promedio 0,13 mg kg-1). Aún no existe información detallada sobre las fracciones geoquímicamente reactivas y biodisponibles de Cd en suelos de Costa Rica. Entre las prácticas más estudiadas para mitigar la disponibilidad de Cd, destacan la aplicación de enmiendas calcáreas y orgánicas, y fertilización con micronutrientes como el Zn. Conclusiones. Es necesario validar metodologías analíticas para caracterizar fracciones reactivas de Cd y su especiación en suelos. Esto permitirá evaluar de manera precisa el riesgo ambiental y formular estrategias para mitigar los efectos adversos del Cd en los cultivos y en la salud humana.
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	Literature Review

	Abstract

	Geochemical aspects of cadmium availability in soils: current knowledge and research outlook in Costa Rica

	Introduction. Cadmium (Cd) is a heavy metal that poses a risk to environmental quality and human health. Its mobility and availability in soils depend on geochemical processes, whose understanding is essential to develop management practices that mitigate its toxic effects. Objective. To review the geochemical processes controlling Cd availability in soils, to provide an overview of the current knowledge in Costa Rica, and to identify research challenges at the national level. Methodology. A review of scientific literature was conducted to address these objectives, and to identify the most common management practices aimed at reducing Cd toxicity in soils. Analysis. Cd in soils originates from geogenic or anthropogenic sources. It naturally occurs mainly as Cd²⁺, whose mobility, bioavailability, and accumulation in crops are controlled by geochemical processes such as adsorption to mineral and organic colloids, precipitation–dissolution, and formation of soluble complexes. These processes are influenced by soil properties, particularly pH, redox potential, and organic matter content. Cd solubility increases markedly at soil pH values below ~5.5. In Costa Rica, total Cd content in soils ranges from < 0.01 to 6.98 mg kg-1, with an average of 0.96 mg kg-1. Lower concentrations are reported in fluvial sediments (average 0.13 mg kg-1). Detailed information on geochemically reactive and bioavailable Cd fractions in Costa Rican soils is still lacking. The most studied management practices to reduce Cd availability include the application of liming and organic amendments, and fertilization with micronutrients such as Zn. Conclusions. Validation of analytical methodologies for characterizing reactive Cd fractions and its speciation in soils is needed. This is essential for accurate assessments of environmental risk and the development of mitigation strategies to reduce the adverse effects of Cd on crops and human health.
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	Introducción

	El cadmio (Cd) es un metal de transición que, junto con otros elementos como níquel (Ni), plomo (Pb), arsénico (As) y cromo (Cr), forma parte del grupo de metales pesados caracterizados por su elevada toxicidad en humanos, animales y cultivos, incluso en concentraciones traza (Alloway 2013, Strawn et al. 2015, Kubier et al. 2019). Dentro de este grupo, el Cd destaca por su alta toxicidad para organismos y movilidad en los ecosistemas (Kubier et al. 2019), así como su tendencia a la bioacumulación. En el ambiente, el Cd se encuentra presente como catión divalente (Cd²⁺), estado en el cual participa en procesos geoquímicos que determinan su especiación, movilidad y biodisponibilidad. El Cd puede formar especies químicas variadas, tales como precipitados con fosfatos, carbonatos y sulfuros (Muehe et al. 2013), o ser retenido en las fases solidas del suelo, particularmente, en las superficies de óxidos metálicos y en la materia orgánica (Weng et al. 2001, Bradl 2004). También, puede encontrarse en solución, ya sea como ion libre (Cd2+(aq)) o en complejos con ligandos inorgánicos (Cl-, NO3-, OH-) y orgánicos (carbono orgánico disuelto) (Sauvé et al. 2000). Entre estas formas, el ion libre Cd2+(aq) es el que está más estrechamente vinculado con la biodisponibilidad de este metal.

	El Cd posee una larga vida media biológica, estimada en 15-20 años en humanos y 25-30 años en plantas y animales (Alloway 2013, Genchi et al. 2020). Los efectos tóxicos del Cd fueron reportados por primera vez en Japón durante la década de 1940 (Julia et al. 2024). Desde entonces, una plétora de estudios epidemiológicos ha vinculado la exposición al Cd con tipos específicos de cáncer, osteoporosis y daño renal (Genchi et al. 2020, Jin et al. 2004). Organismos a nivel global como la International Agency for Research in Cancer (IARC), Environmental Protection Agency (EPA) de los Estados Unidos y Swedish National Board of Occupational Health han clasificado el Cd como un elemento altamente cancerígeno (Nordberg et al. 2015, Castillo-Muñoz 2019). La Organización Mundial de la Salud (OMS) ha establecido un límite máximo de ingesta mensual de Cd de 25 µg kg-1 de peso corporal (Kubier et al. 2019).

	La principal vía de exposición para los humanos es a través del consumo de alimentos contaminados. A pesar de no ser un elemento esencial, las plantas pueden absorber Cd desde la solución del suelo y acumularlo en sus tejidos (Alloway 2013). Cultivos básicos para la alimentación humana como arroz y papa, producidos en suelos contaminados, han demostrado acumular cantidades importantes de Cd (Wang et al. 2019, Molina-Rocco et al. 2024). 

	Según la OMS, los alimentos que más contribuyen a la exposición dietética de Cd incluyen arroz, trigo, raíces, tubérculos, vegetales de hoja y moluscos, que representan entre el 40-85% de la exposición total, dependiendo de cada región (WHO 2022). En respuesta a su elevada toxicidad, normativas internacionales han establecido límites para el contenido de Cd en alimentos. Por ejemplo, la regulación de la Unión Europea vigente desde 2019 fija límites máximos de Cd de 0,10 a 0,80 mg kg-1 en productos derivados del cacao (European Food Safety Authority 2012). A raíz de estas regulaciones, se ha hecho evidente la necesidad de investigar los factores que influyen en el comportamiento químico del Cd en suelos, ya que la absorción de Cd por parte de los cultivos está estrechamente relacionada con procesos geoquímicos que determinan la especiación y movilidad de este elemento en el suelo (Vanderschueren et al. 2021).

	La identificación de sitos contaminados con Cd y el establecimiento de valores máximos de referencia se basa en la cuantificación del contenido total de Cd en los suelos. A nivel mundial, las concentraciones de fondo de Cd total en suelos oscilan comúnmente entre 0,1 y 1,0 mg kg-1, con un promedio global de 0,36 mg kg-1 (Smolders y Mertens 2013). Concentraciones por encima de 3 mg kg-1 se consideran generalmente como indicación de suelos contaminados. En Costa Rica, para suelos agrícolas se ha definido un valor de intervención de 3 mg kg-1 de Cd total (Ministerio de Salud 2014). Este valor ha sido definido con base en normativas adoptadas en otros países y no necesariamente en información local acerca del contenido natural de Cd en suelos de Costa Rica. Definir un valor de referencia universal para determinar la contaminación por Cd en los suelos es complicado, ya que los niveles naturales de Cd son influenciados altamente por la geología del material parental de cada sitio especifico (McLean y Bledsoe 1992). En Europa, los valores de referencia oscilan entre 0,5 y 5 mg kg-1 según las condiciones del suelo y las regulaciones específicas de cada país (Ballabio et al. 2024).

	En lo que respecta al Cd soluble, las concentraciones de este elemento suelen encontrarse en el orden de 5 μg L-1 en la solución de suelo, y alrededor de 1 μg L-1 en aguas subterráneas en sitios no contaminados (Kubier et al. 2019). Estos valores deben interpretarse en relación con los límites de calidad establecidos por distintas agencias internacionales. La OMS recomienda un máximo de referencia de 3 μg L-1 en agua potable, mientras que, tanto la EPA de los Estados Unidos como la Unión Europea (UE), fijan un nivel máximo de 5 μg L-1.

	La información sobre la especiación química del Cd en el suelo, es decir, su distribución entre diferentes formas lábiles y no-lábiles, proporciona una perspectiva más precisa sobre su biodisponibilidad en comparación con la sola medición del contenido total (Weng et al. 2001). La especiación química está determinada por procesos geoquímicos fundamentales, como la adsorción-desorción y la precipitación-solubilización, los cuales están estrechamente modulados por propiedades clave del suelo, como el pH, el contenido de materia orgánica y las condiciones redox. 

	Aunque esta información es esencial para establecer valores de referencia más precisos y diseñar estrategias de mitigación efectivas, en Costa Rica, los pocos estudios existentes se han circunscrito en su mayoría a analizar los contenidos totales de Cd en suelos agrícolas, sin considerar las fracciones químicas que realmente afectan su movilidad y biodisponibilidad (Castillo-Muñoz 2019, Carrillo et al. 2023, Furcal-Beriguete y Torres-Morales 2020, Obando 2021). 

	En vista del contexto anterior, resulta evidente la importancia de profundizar en el entendimiento de los procesos geoquímicos que modulan la disponibilidad del Cd en suelos y de generar información sobre la especiación química de este elemento en el contexto local. Los objetivos de esta revisión de literatura son i) analizar los principales mecanismos y procesos geoquímicos que controlan la especiación y disponibilidad del Cd en los suelos, ii) ofrecer un panorama actual del estado del conocimiento sobre el Cd en suelos de Costa Rica, y iii) identificar algunos retos en el análisis e investigación para avanzar en el estudio del Cd en suelos y cultivos a nivel nacional. Con esto, se busca sentar las bases para el desarrollo de estrategias de manejo orientadas a mitigar los potenciales efectos negativos de este metal sobre los cultivos, el ambiente y la salud humana.

	 

	Origen del cadmio en los suelos

	Fuentes geogénicas 

	El Cd se puede encontrar como elemento traza tanto en rocas ígneas y metamórficas como en rocas sedimentarias, principalmente, en forma de sulfuros polimetálicos, carbonatos, rocas fosfóricas y depósitos arcillosos derivados de sedimentos finos de origen orgánico e inorgánico (Castillo-Muñoz 2019, Kubier et al. 2019, He et al. 2015). El Cd es incorporado a los suelos a partir de la roca madre a través de procesos de meteorización, y el contenido natural está asociado con la composición del material parental del cual se derivan los suelos. Se han reportado concentraciones más elevadas de Cd en rocas sedimentarias (0,01 a 2,6 mg kg-1), en comparación con rocas ígneas y metamórficas (0,07 a 1,0 mg kg-1), especialmente, asociadas a lutitas negras, fosforitas y rocas calcáreas (Kubier et al. 2019, Mar y Okazaki 2012, Hutchinson y Meema 1987, Smolders y Mertens 2013, Liu et al. 2017, Andersson et al. 2014, Quezada-Hinojosa et al. 2009). 

	En suelos desarrollados sobre lutitas, se han encontrado concentraciones de Cd superiores a 200 mg kg-1 de suelo (He et al. 2015). Un estudio elaborado en Europa con suelos desarrollados a partir de 13 distintos grupos de materiales parentales reportó que los contenidos de Cd más elevados se encontraron sobre materiales parentales ricos en Ca como las calizas (Birke et al. 2017). Esto se atribuye a la sustitución catiónica del Ca2+ por el Cd2+ en las estructuras minerales de rocas carbonatadas (CaCO3), lo cual es facilitado por las similitudes radio iónico y valencia de ambos elementos (Guo et al. 2023). 

	Este mecanismo de substitución se presenta también en apatitas, donde el Cd2+ puede reemplazar al Ca2+ en su estructura mineral (Liu et al. 2022a). 

	La principal fuente natural de emisión de Cd hacia la atmósfera son las partículas de suelo, y también puede ser movilizado a través de incendios forestales, sal marina, emisiones volcánicas y polvo meteórico (Kubier et al. 2019, Campos et al. 2016). 

	 

	Fuentes antropogénicas

	Diversas fuentes antropogénicas de contaminación por Cd han sido identificadas, entre las que se encuentran los subproductos de actividades mineras e industriales, desechos municipales, aguas residuales, actividades agrícolas, y cenizas residuales de combustibles fósiles y madera (Alloway y Steinnes 1999). El Cd ha sido utilizado industrialmente en procesos de galvanoplastia, como estabilizador de plásticos, como componente en aleaciones y pigmento en pinturas (UNEP 2010). Desde la década de 1990, la principal aplicación industrial del Cd ha sido la fabricación de baterías de níquel-cadmio (UNEP 2010). Las baterías se han identificado como una de las principales fuentes de contaminación por metales pesados en desechos municipales (Ishchenko 2019). El manejo inadecuado de estos desechos puede provocar la lixiviación y contaminación de Cd en el ambiente, lo que afecta tanto suelos y aguas (Khan et al. 2017). 

	En Costa Rica, la información sobre fuentes puntuales de contaminación antropogénica con Cd es aún limitada, lo cual resalta la necesidad de generar datos locales. Una fuente potencial de liberación de metales pesados, incluido Cd, es el transporte de lixiviados provenientes de rellenos sanitarios. Por ejemplo, Mora y Mora (2005) reportaron concentraciones elevadas de Zn en sedimentos de la quebrada Azul, influenciada por el drenaje del Relleno Sanitario de Río Azul. Aunque el Cd no fue analizado, las personas autoras sugieren que podría presentar un comportamiento similar al Zn en ese sitio. Este antecedente refuerza la importancia de realizar estudios específicos en áreas de disposición de residuos municipales para evaluar la posible contaminación de suelos, sedimentos y aguas por Cd, y así contar con información que oriente estrategias de monitoreo y gestión ambiental.

	Asimismo, una mala gestión de residuos en actividades mineras e industriales puede representar una potencial fuente local de contaminación por Cd en suelos (Kubier et al. 2019). Se han encontrado concentraciones muy elevadas en suelos cercanos a depósitos mineros asociados con menas de sulfuros de Zn y Pb, con valores por encima de 980 mg kg-1 de Cd (Fuge et al. 1993, Peters y Shem 1992). En China, se han encontrado concentraciones elevadas de Cd en depósitos mineros asociados a minas de zinc, plomo, manganeso y estaño (Li 2006, Shi et al. 2022). En Corea del Sur, se determinó que el 21% de suelos cultivables ubicados cerca de zonas mineras e industriales se encuentran contaminados con metales pesados. 

	El abandono y ausencia de un correcto tratamiento de los relaves en minas inactivas ha permitido por medio de procesos erosivos la dispersión y el transporte de metales pesados como el Cd en zonas arroceras (NIAST 1997, Bolan et al. 2013). La fundición de metales se ha identificado como una fuente importante de emisiones de Cd, principalmente, en ciudades industrializadas (Hiatt y Huff 1975), incluso, se ha considerados como la fuente de contaminación de Cd más importante en algunos suelos de arrozales, especialmente, en China (Bolan et al. 2013). Se han encontrado concentraciones entre 900-1500 mg kg-1 de Cd en suelos cercanos a operaciones de fundición de metales (Peters y Shem 1992). 

	Los fertilizantes fosfatados también se han identificado como una fuente importante de contaminación difusa de Cd en suelos (Kubier et al. 2019). Este puede encontrarse como impureza en menas de fósforo que contienen minerales como apatita, el cual es el principal constituyente en rocas fosfóricas utilizadas en la producción de fertilizantes fosfatados. Por lo tanto, es posible encontrar trazas de Cd en estos productos fertilizantes (Gnandi y Tobschall 2002, Kubier et al. 2019, Huaraca-Fernández et al. 2020). El contenido de Cd añadido a los suelos mediante el uso de fertilizantes depende de la dosis, la frecuencia de aplicación y el origen de la roca fosfórica del cual se deriva el fertilizante (Grant 2015, He et al. 2015). Se ha reportado que el contenido global de Cd en distintas rocas fosfóricas varía en un rango entre 0,035 – 243 mg kg-1, con un promedio general de 25 mg kg-1 (He et al. 2015). Sin embargo, se han encontrado concentraciones más elevadas de hasta 507 mg kg-1 en algunas rocas fosfóricas de Marruecos (Mar y Okazaki 2012). El contenido de Cd en fertilizantes fosfatados se relaciona con el contenido de P de estos materiales. En Europa, se han reportado contenidos promedio de 30 mg Cd kg-1 P2O5, por debajo del límite máximo establecido por la UE para fertilizantes fosfatados de 60 mg Cd kg-1 P2O5 (Verbeeck et al. 2020). 

	En Costa Rica, la mayoría de los fertilizantes fosfatados se importa de otros países debido a la ausencia de yacimientos locales de roca fosfórica, lo que hace necesario monitorear su contenido de Cd. De acuerdo con el Decreto N.° 39994 del Ministerio de Agricultura y Ganadería (MAG 2016), el límite máximo permitido de Cd en fertilizantes inorgánicos y enmiendas orgánicas es de 80 mg kg-1 de material. 

	 

	Procesos geoquímicos del cadmio en los suelos

	Adsorción 

	La adsorción de iones en el suelo es un proceso que ocurre en la interfase sólido-solución mediante el cual diversos compuestos iónicos (adsorbatos) que se encuentran en solución se adhieren a la superficie de las partículas del suelo (adsorbente) en un arreglo bidimensional. La adsorción se distingue de la precipitación superficial en el sentido de que no se desarrolla una nueva fase distintiva en las superficies con disposición molecular tridimensional (Sposito 1987). 

	La adsorción ocurre a través de dos mecanismos: por atracción electrostática (formación de complejos de esfera externa, intercambio iónico, o fisisorción), o por formación de enlaces covalentes (formación de complejos de esfera interna, intercambio de ligandos o quimisorción) entre adsorbato y adsorbente (Bradl 2004, Strawn et al. 2015). La adsorción de Cd es de gran relevancia tanto en el contexto agrícola como ambiental, ya que es el principal proceso que controla la disponibilidad de Cd para su absorción por los organismos, así como su movilidad en los suelos (Bradl 2004, Loganathan et al. 2012). 

	Debido a su naturaleza catiónica, la adsorción del Cd se favorece por la presencia de cargas negativas en las superficies de los coloides del suelo. Similar a otros metales pesados, como Pb y Ni, la adsorción de Cd en coloides orgánicos (sustancias húmicas) e inorgánicos (arcillas de filosilicatos y (hydr)óxidos metálicos) es uno de los principales procesos que gobierna su disponibilidad en los suelos (Alloway 2013). La distribución del Cd adsorbido entre estas diferentes fases reactivas varía según la reactividad de dichos coloides y según el contenido total de Cd en el suelo. Mediante una técnica avanzada de espectrometría (NanoSIMS), Schweizer et al. (2024) observaron que el Cd y el Zn se distribuyen en parches irregulares en los microagregados de muestras de suelos expuestas a un gradiente de concentración de estos dos cationes. Inicialmente, la adsorción de Cd ocurrió preferentemente en las fases minerales de óxidos de Fe, pero al aumentar la concentración total de Cd, su localización se extendió progresivamente hacia las arcillas de filosilicatos y la materia orgánica. 

	 

	Adsorción en (hidr)óxidos metálicos 

	En suelos, los (hidr)óxidos metálicos (principalmente de Fe, Al, Mn) constituyen una serie de fases minerales con una composición química variada y distintos grados de cristalinidad, que van desde minerales de rango corto de ordenamiento o nanocristalinos (por ejemplo, ferrihidrita) hasta minerales con estructuras cristalinas bien definidas (por ejemplo, goetita y gibbsita). Estos (hidr)óxidos son las principales fases minerales responsables de la adsorción de Cd en el suelo, a través de la formación de complejos de esfera interna (quimisorción) (Wang et al. 2019, Tiberg y Gustafsson 2016, Swedlund et al. 2003, Gräfe et al. 2007). El mecanismo de adsorción predominante involucra la formación de complejos superficiales bidentados, caracterizados por la creación de dos enlaces entre el Cd y los grupos -OH en la superficie mineral, como se ha confirmado mediante estudios espectroscópicos y de modelización de adsorción (Tiberg y Gustafsson 2016, Randall et al. 1999). 

	Los (hidr)óxidos metálicos poseen propiedades anfóteras en sus superficies reactivas, lo que implica que su carga neta varía en función del pH del medio. A valores de pH por debajo del punto de carga cero (PZC), las superficies de estos minerales presentan carga neta positiva, mientras que a pH superiores al PZC predominan las cargas negativas. 

	El PZC corresponde al valor de pH en el que las cargas negativas y positivas se equilibran, y su valor es característico de cada fase mineral. Para los (hidr)óxidos de Fe y Al en estado puro, el PZC generalmente oscila entre 7,0 y 9,0 (Qafoku et al. 2004), mientras que en los óxidos de Mn el PZC es más bajo, con valores entre 1,5 y 4,6 (Cornell y Schwertmann 2006). El mecanismo fundamental de generación de estas cargas variables es la protonación y deprotonación de grupos funcionales -OH. Debido al efecto del pH en la generación de cargas, la adsorción de Cd2+ en las superficies de los (hidro)óxidos metálicos incrementa con valores de pH >7. A pH menores, la adsorción de Cd2+ disminuye y, por ende, su solubilidad y disponibilidad aumenta (Alloway 2013). 

	Además de los efectos del pH, la presencia de compuestos con carácter aniónicos, ya sean orgánicos (ejemplos ácidos húmicos) o inorgánicos (ejemplo fosfato, sulfato), puede favorecer la adsorción del Cd en las superficies de los (hidr)óxidos metálicos. Este fenómeno de adsorción sinérgica ha sido ampliamente documentado (Lamy et al. 1991, Hoins et al. 1993, Davis y Bhatnagar 1995, Collins et al. 1999, Ramstedt et al. 2005, Shirvani et al. 2006, Elzinga y Kretzschmar 2013, Ruyter-Hooley et al. 2016). Por ejemplo, Tiberg y Gustafsson (2016) reportan que la adsorción de Cd en las superficies de ferrihidrita aumenta en presencia de fosfato. Debido a que la adsorción específica de fosfato en las superficies minerales de carga variable incrementa cuando el pH disminuye, el efecto de esta interacción sinérgica de adsorción entre Cd y fosfatos es particularmente importante en condiciones de pH por debajo de ~6,0 y se evidencia como un desplazamiento de los bordes de adsorción de Cd hacia valores de pH más bajos (Tiberg y Gustafsson 2016). 

	De forma similar, Zhao et al. (2024) analizaron la interacción entre Cd y fosfato en las superficies de goetita (un (hidr)óxido de Fe cristalino) y birnessita (un óxido de Mn) mediante técnicas espectroscópicas y de modelización. Los resultados señalan que el efecto de adsorción sinérgica entre estos iones se debe a una combinación de interacciones electrostáticas, formación de complejos superficiales ternarios y precipitación superficial. El mecanismo predominante depende del tipo de superficie mineral, del pH y de la cantidad total de P y Cd. Este tipo adsorción sinérgica con fosfato tiene implicaciones prácticas en términos de mitigación de disponibilidad de Cd en suelos contaminados (Adhikari y Singh 2008), tal y como se mencionará más adelante. 

	Por otro lado, la presencia de cationes como Zn2+ y Cu2+, los cuales presentan una mayor afinidad que el Cd2+ por los sitios reactivos de las superficies minerales, puede generar una interacción de adsorción competitiva, lo que a su vez incrementa la solubilidad y disponibilidad del Cd (Loganathan et al. 2012). Este tipo de interacción competitiva entre cationes por los sitios reactivos también puede ocurrir en los sitios reactivos de los coloides orgánicos (Liu et al. 2020) que se detallan a continuación.

	 

	Adsorción en coloides orgánicos

	Desde un punto de vista químico, la materia orgánica del suelo (MOS) es una compleja mezcla de compuestos con una alta heterogeneidad de grupos funcionales polares, los cuales son responsables de su reactividad frente a compuestos catiónicos (Benedetti et al. 1996). Debido a esta heterogeneidad, la adsorción de metales pesados en la MOS involucra un espectro continuo de interacciones que abarca desde fuerzas coulombianas débiles hasta la formación de enlaces covalentes fuertes. Las cargas negativas de la MOS se generan, principalmente, por la deprotonación de dos tipos de grupos funcionales: los grupos carboxílicos (R-COOH), con constantes de deprotonación (pKa) que oscilan entre ~4,0 y 7,0, y los grupos fenólicos (R-OH), que tienen carácter menos ácido y presentan valores de pKa generalmente superiores a ~8,0 (Strawn et al. 2015, Adusei-Gyamfi et al. 2019). Esto implica que, en condiciones usuales de pH de suelo, los grupos funcionales carboxílicos contribuyen en mayor medida en la generación de cargas negativas en comparación con los grupos fenólicos, y por ende a una mayor adsorción específica de Cd (Bradl 2004). Los metales pesados presentan una alta afinidad intrínseca para adsorberse de forma específica (quimisorción) en estos grupos reactivos de la MOS (Caporale y Violante 2016, Li et al. 2024). 

	Los coloides orgánicos pueden adsorberse de manera específica en las superficies con carga positiva de los (hidr)óxidos metálicos y así formar asociaciones órgano-minerales estables. Estas asociaciones permiten que los coloides orgánicos actúen como un “puente” entre las superficies minerales cargadas positivamente y los cationes metálicos como el Cd (Arias et al. 2002, Lai et al. 2002, Hizal y Apak 2006, Liu y González 2000). Este mecanismo, contribuye a limitar la movilidad del Cd y a reducir su potencial toxicidad en los sistemas naturales. La interacción es especialmente relevante en condiciones de pH bajo (~4.5–6), donde los (hidr)óxidos metálicos mantienen una carga neta positiva, mientras que los grupos carboxílicos de los coloides orgánicos adquieren carga negativa (Tessier et al. 1996).

	 

	Adsorción en arcillas 

	La interacción del Cd con arcillas de filosilicatos de tipo 2:1, como la illita y arcillas del grupo de las esmectitas, también puede contribuir en la retención de este metal en los suelos. Estas arcillas presentan en sus superficies basales cargas negativas permanentes, las cuales se generan debido a la sustitución isomórfica en sus estructuras minerales. Estas cargas contribuyen a la capacidad de intercambio catiónico de los suelos. El ion Cd²⁺ interactúa con las superficies de los minerales de carga permanente, mediante fisisorción (formación de complejos de esfera externa). En este mecanismo de adsorción, los cationes metálicos retienen su esfera de hidratación completa e interactúan con las cargas superficiales mediante fuerzas electrostáticas débiles. 

	A diferencia de la quimisorción, los cationes adsorbidos por fisisorción pueden ser reemplazados fácilmente por otros cationes equivalentes en términos de carga, a través de reacciones de intercambio iónico. Por este motivo, la abundancia de cationes como Ca²⁺, Mg²⁺ y K⁺ en el ambiente limita la adsorción de Cd por medio de fisisorción (Smolders y Mertens 2013). La fisisorción de Cd en arcillas de filosilicatos es más relevante bajo condiciones específicas, como por ejemplo altas concentraciones de Cd soluble (O´Connor et al. 1984), o en suelos con bajo contenido de materia orgánica (Weng et al. 2001).

	Por otro lado, las zeolitas, tectoaluminosilicatos cristalinos con carga negativa permanente, también pueden adsorber de forma intercambiable cationes metálicos. No obstante, su presencia natural en suelos es limitada (Alloway 2013). Estas zeolitas presentan una estructura única con “cavidades” o “canales” que permiten también la retención específica de ciertos cationes metálicos. Este atributo ha sido ampliamente investigado en estudios de adsorción de metales pesados, incluido el Cd (Fletcher y Townsend 1982, Dixon y Schulze 2002, Ahmed et al. 2009, Őren y Kaya 2006). Debido a estas propiedades, las zeolitas sintéticas se han propuesto como una técnica eficaz para la remediación de metales pesados. Estudios recientes han demostrado su efectividad en la adsorción de Cd, lo que destaca su potencial para aplicaciones ambientales (Santasnachok et al. 2015, Kozera-Sucharda et al. 2020, Peng et al. 2021). 

	 

	Precipitación 

	La formación de fases sólidas insolubles en un arreglo tridimensional (precipitación) es otro de los procesos que regula la disponibilidad y movilidad del Cd en los suelos. Este proceso ocurre cuando el producto de actividad iónica (PAI) del Cd y de otros compuestos en solución como carbonatos o fosfatos supera la constante de solubilidad (Ks) de una fase sólida específica, lo que genera condiciones de sobresaturación. La precipitación de fases sólidas que contienen Cd es particularmente relevante en suelos contaminados con altas concentraciones de este metal, como los que se encuentran en áreas industriales o afectadas por actividades mineras. En estos contextos de alta contaminación, la precipitación juega un papel más destacado que la adsorción, pues regula la disponibilidad de Cd en condiciones naturales de suelo (Kubier et al. 2019, Loganathan et al. 2012). La precipitación involucra la formación de sólidos puros, coprecipitación de fases mixtas donde el Cd se incorpora dentro de estructuras cristalinas junto con otros elementos, y precipitación superficial que involucra la formación de fases sólidas distintivas en una interfaz sólido-líquido previamente existente. Sin embargo, en la práctica, es difícil distinguir entre estos mecanismos de precipitación (McLean y Bledso 1992). 

	En ambientes reductores y en presencia de cantidades significativas de azufre, la precipitación de sulfuro de cadmio (CdS) puede ocurrir debido a la reducción del sulfato (SO42-) a sulfuro (S2-) (Du Laing et al. 2009). La precipitación de fases mixtas de sulfuros de Cd/Zn es más probable que la precipitación de fases puras de CdS (Smolders y Mertens 2013). La fuente de sulfato en el ambiente puede derivarse de las aguas fluviales en ambientes estuarinos o puede ser liberado a partir de la mineralización de la materia orgánica (Du Laing et al. 2007, Neue y Mamaril 1985). Este mecanismo también regula la disponibilidad de Cd y de otros metales como Cu y Zn en ambientes marinos y estuarinos anóxicos (Du Laing et al. 2009).

	En suelos calcáreos, donde predominan condiciones alcalinas y altas concentraciones de bicarbonato (HCO₃⁻), el Cd puede participar en procesos de coprecipitación. Debido a la similitud del radio iónico entre Cd2+ y el Ca2+, el Cd puede sustituir fácilmente al Ca en la estructura mineral de los carbonatos de calcio (CaCO3), mediante la reacción:

	Cd2+ + CaCO3 → CdCO3(s) + Ca2+ (Ecuación 1)

	dando lugar a la formación del mineral otavita (CdCO₃) (Kubier et al. 2019). Por otro lado, en condiciones con elevadas concentraciones de Cd y de fosfato se pueden formar diferentes compuestos como Cd3(PO4)2 y Cd(H2PO4)2 (Lee et al. 2018).

	La formación de estas fases minerales que contienen Cd tiene importantes aplicaciones en estrategias de remediación de suelos contaminados. Por ejemplo, Liu et al. (2022b) reportaron que el uso combinado de biocarbón con carbonato de calcio redujo la disponibilidad de Cd y este efecto estuvo mediado por acomplejamiento y coprecipitación de este elemento. La precipitación de carbonatos mediada por microorganismos también ha sido estudiada como técnica de remediación de suelos contaminados con metales pesados. En este proceso no solo se incrementa el pH del suelo, sino que también promueve la coprecipitación de metales como Cd, reduciendo así su movilidad en el medio ambiente (Peng et al. 2021). El uso de fuentes fosfatadas libres de Cd se ha propuesto como otra estrategia de remediación en suelos contaminados con Cd (Mc Gowen et al. 2001) debido a los procesos de adsorción cooperativa y a la precipitación de fosfatos de Cd. Sin embargo, el costo económico de esta alternativa puede limitar en la práctica su implementación.

	 

	Formación de complejos solubles

	La disponibilidad y movilidad del Cd en los suelos se ve también influenciada por su capacidad para formar complejos solubles, es decir, especies químicas donde el Cd se encuentra unido a ligandos inorgánicos u orgánicos presentes en la solución del suelo. Estos complejos determinan la especiación química del Cd en solución y afectan su interacción con las superficies del suelo y su disponibilidad para las plantas.

	Entre los principales ligandos inorgánicos están los aniones cloruro (Cl-), carbonato (CO32-), sulfato (SO42-), mientras que los ligandos orgánicos incluyen diversas fracciones del carbono orgánico disuelto (COD) de bajo y alto peso molecular (Carrillo-Gonzalez et al. 2006, Gardiner 1974, Loganathan et al. 2012, Kubier et al. 2019).

	La contribución relativa de estos complejos solubles, es decir la especiación del Cd en la solución del suelo, depende en gran medida de la composición química de la solución del suelo y, particularmente del pH. De acuerdo con Sauvé et al. (2000), a pH ~6,0 predominan los complejos con ligandos orgánicos, mientras que, en condiciones más ácidas aumenta la fracción de Cd2+ como ion libre o acomplejado ligandos inorgánicos. En condiciones más alcalinas, predominan los complejos inorgánicos como Cd(OH)⁺ y los pares iónicos con carbonato. 

	Los cambios en la especiación del Cd producto de las reacciones de acomplejamiento afectan su carga neta, y, por lo tanto, sus interacciones con las superficies del suelo. Por ejemplo, complejos con menor carga que el ion libre Cd2+ tienen interacciones más débiles con las superficies cargadas negativamente del suelo, lo que puede aumentar su movilidad hacia la rizosfera, haciendo este metal más disponible para la absorción por las plantas. Por otro lado, la interacción de los complejos Cd-materia orgánica con las superficies reactivas de óxidos metálicos puede reducir la movilidad del Cd. 

	 

	Acomplejamiento inorgánico 

	Diversos estudios han demostrado que el Cd forma complejos altamente solubles con Cl⁻ como CdCl+ y CdCl20 (Alloway 2013, Ahmed et al. 2009, Rasa et al. 2006, Smolders et al. 1998, Nelson et al. 2009), promoviendo su biodisponibilidad en suelos (Li et al. 1994, McLaughlin et al. 1997). De manera similar, en suelos salinos el sulfato y el Cd pueden formar pares iónicos solubles como CdSO40 y Cd(SO4)22-. No obstante, el efecto de estos pares iónicos en reducir la adsorción de Cd, y subsecuentemente aumentar su disponibilidad, es menos concluyente que en el caso de los complejos con Cl- (Loganathan et al. 2012, McLean y Bledson 1992).

	Bajo condiciones reductoras el Cd forma complejos solubles con especies sulfuradas como Cd(HS)0, Cd(HS)3-, Cd(HS)42- y CdHS+ (Kubier et al. 2019, Astruc 1986), lo que regula su especiación en ambientes anóxicos con concentraciones altas de sulfuros. En suelos calcáreos con pH > 8, el Cd puede formar complejos con carbonato y bicarbonato, como CdHCO3-, CdCO30 y Cd(CO3)22-. La solubilidad mínima de la otavita (CdCO3) se alcanza entre pH 9 y 10 antes de aumentar en condiciones más alcalinas debido a la estabilidad del complejo Cd(CO3)22- (Kubier et al. 2019).

	 

	Acomplejamiento orgánico 

	El Cd también forma complejos con compuestos orgánicos en solución, particularmente, con la fracción hidrofílica y de bajo peso molecular de la materia orgánica disuelta (MOD). Aunque estas fracciones de MOD suelen ser menos abundantes que la fracción solida de materia orgánica, estas forman complejos más móviles que pueden favorecer el movimiento de metales pesados en el suelo (Karlsson et al. 2007, Kubier et al. 2019, Kozyatnyk et al. 2016) e incrementar su biodisponibilidad (Sauvé et al. 2000). 

	A diferencia de otros metales como el Cu y Pb, el Cd forma complejos de menor estabilidad con la materia orgánica, por lo que, comparativamente, su comportamiento es menos afectado por la MOD (McLean y Bledson 1992). Otro mecanismo por el cual la MOD puede contribuir a la movilización del Cd en el suelo es a través de la disolución asistida por ligandos orgánicos de las fases minerales sólidas que contienen Cd adsorbido en sus superficies, particularmente (hidr)óxidos metálicos (Welikala et al. 2021). En condiciones donde la concentración de Cd2+ libre en la solución del suelo es elevada, la formación de complejos Cd-MOD puede contribuir a reducir la disponibilidad inmediata de este metal al transformarlo en especies químicas que no pueden ser bio-asimilables mediante el establecimiento de un equilibrio dinámico Cd2+ ↔ Cd-MOD.

	En la Figura 1, se sintetizan los tres principales procesos geoquímicos abordados en este documento (adsorción, precipitación y formación de complejos solubles) que regulan la movilidad y biodisponibilidad del Cd en suelos. Estos procesos son fundamentales para comprender la especiación del Cd en diferentes condiciones edáficas y deben ser considerados al momento de proponer estrategias para mitigar los potenciales efectos tóxicos de este metal en el ambiente y la salud humana.

	 

	Variables edáficas que influyen en los procesos geoquímicos del cadmio 

	En esta sección, se describen las principales variables químicas del suelo que afectan uno o varios de los procesos geoquímicos del Cd abordados previamente. Identificar estas variables y comprender su efecto en la dinámica del Cd en el suelo es clave, ya que las estrategias destinadas a mitigar su disponibilidad deben basarse en un conocimiento detallado de estas propiedades. 
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	Figura 1. Principales procesos geoquímicos relacionados con la disponibilidad del cadmio en los suelos y posibles fuentes de este elemento, abordados en la presente revisión de literatura.

	Figure 1. Main geochemical processes related to cadmium availability in soils and potential sources of this element, as addressed in the present review.

	 

	 

	pH de la solución

	El pH de la solución del suelo es la propiedad más determinante en la especiación, solubilidad, y biodisponibilidad del Cd, ya que influye directamente en todos los procesos geoquímicos relacionados con la dinámica y especiación de este catión en los suelos. Diversos estudios han confirmado que la disponibilidad del Cd y su acumulación en las plantas son controladas por el pH de la solución del suelo (Kirkham 2006, Smolders y Mertens 2013, He et al. 2015). Por ejemplo, a través de un análisis de regresión multivariado, Argüello et al. (2019) encontraron que la concentración de Cd en granos de cacao está relacionada con el contenido total de Cd, el pH medido en agua (relación 1:5 masa/volumen) y el contenido de carbono orgánico. 

	Gramlich et al. (2018) reportan que, cuando la concentración de “Cd lábil” no se incluye como variable, el contenido total de Cd y el pH son los mejores predictores de la concentración de Cd en los granos de cacao. Por su lado, Adams et al. (2004) reportan que el contenido total de Cd y el pH del suelo fueron los factores que más influenciaron la concentración de Cd en granos de trigo y cebada. En conjunto, todos estos resultados resaltan la importancia del pH de la solución del suelo en controlar la especiación y la interacción del Cd con otros componentes del suelo.

	En general, valores de pH entre ~4,5 – 5,5 favorecen la formación de especies químicas de Cd más móviles y biodisponibles, mientras que valores más neutros o alcalinos promueven un cambio hacia especies de Cd menos biodisponibles (Kirkham 2006, He et al. 2015). La adsorción de Cd aumenta significativamente en valores de pH superiores a 6,0 (He et al. 2015) debido al incremento en la densidad de cargas negativas en las superficies de los minerales de carga variable (por ejemplo, (hidr)óxidos metálicos) y en los coloides orgánicos, lo que favorece la adsorción mediante la formación de complejos de esfera interna (Weng et al. 2001, Tiberg y Gustafsson 2016). Además, valores de pH > 5,5 promueven la precipitación de los iones Al3+ como Al(OH)3(s), reduciendo así la competencia entre Cd2+ y Al3+ por los sitios de adsorción en las superficies minerales (Alloway 2013). En suelos calcáreos, valores de pH > 7,0 favorecen la adsorción del Cd calcita (CaCO3(s)). En suelos con altas concentraciones de Cd, la coprecipitación de CdCO3(s) podría ocurrir a pH > 7,5 (Smolders y Mertens 2013). 

	El pH del suelo no solo afecta la partición sólido/solución del Cd mediante los mecanismos de adsorción y precipitación analizados anteriormente, sino que también altera la especiación de este metal, tanto en las superficies reactivas como en la solución del suelo. Modelos de especiación geoquímica sugieren que en condiciones de pH menores a 6,5 la mayoría del Cd se adsorbe en la materia orgánica, mientras que los (hidr)óxidos metálicos se convierten en las principales superficies de adsorción a pH > 6,5 (Smolders y Mertens 2013). En cuanto a la fracción soluble de Cd, su especiación también varía en función del pH, lo que afecta la contribución relativa del Cd presente e en solución como ion libre, o acomplejado con ligandos inorgánicos y orgánicos (Sauvé et al. 2000). 

	 

	Potencial redox en el suelo

	El potencial redox (Eh) es un parámetro termodinámico que se relaciona con la capacidad de un sistema para transferir electrones entre especies químicas. Valores altos de Eh indican ambientes oxidantes, mientras que valores bajos señalan ambientes reductores, como ocurre en suelos anegados. Generalmente, suelos con condiciones reductoras presentan Eh entre +100 y -100 mV, mientras que suelos altamente reductores pueden presentar valores entre -100 y -300 mV (Strawn et al. 2015).

	El Cd per se no es un elemento sujeto a reacciones redox; sin embargo, su disponibilidad puede verse afectada por cambios en las condiciones redox debido a su acoplamiento con los ciclos de elementos que sí son sensibles a procesos redox como Fe, Mn y S (Kubier y Pichler 2019). Por ejemplo, en suelos aluviales se ha encontrado que fluctuaciones en las concentraciones de Cd están vinculadas a variaciones en Fe, Mn y S disueltos (Kubier et al. 2019). 

	En condiciones reductoras, la disolución de (hidr)óxidos de Fe y Mn contribuye a la liberación de los elementos que se encuentran adsorbidos en las superficies, incluyendo los metales pesados, lo cual puede incrementar transitoriamente la concentración de Cd en solución, especialmente, en suelos moderadamente ácidos a neutros (Muehe et al. 2013). Además, la liberación de iones Fe2+ y Mn2+ provoca interacciones competitivas con el Cd2+ por los sitios de adsorción en la MOS y en los (hidr)óxidos metálicos remanentes (Alloway 2013). 

	Sin embargo, en periodos de reducción prolongados, la formación de minerales secundarios de Fe(II) y Fe(II)/Fe(III) como la magnetita y la precipitación de CdS en ambientes sulfurosos contribuyen a la inmovilización del Cd en etapas avanzadas del periodo de reducción (Muehe et al. 2013, Kubier et al. 2019, Wang et al. 2019). El incremento en los valores de pH que usualmente acompaña los periodos de reducción puede potenciar está re-inmovilización. Sin embargo, la formación de CdS puede verse limitada en presencia de metales competidores como Cu, lo que provoca un aumento en la solubilidad del Cd (Fulda et al. 2013).

	Por otro lado, durante el proceso de re-oxidación del suelo, el Cd precipitado o adsorbido en la materia orgánica puede liberarse nuevamente debido a la disolución de CdS y a la mineralización de la materia orgánica. Parte de este Cd liberado puede ser adsorbido por (hidr)óxidos metálicos en ambientes oxidantes, aunque una disminución simultánea del pH durante la re-oxidación puede limitar esta retención (Wang et al. 2019).

	En síntesis, cambios temporales en las condiciones redox pueden liberar Cd y aumentar su disponibilidad, pero periodos prolongados de reducción/oxidación favorecen la formación de nuevas especies que inmovilizan este metal. Estos procesos son especialmente relevantes en suelos con fluctuaciones constantes en la condición redox, como ocurre en suelos con mal drenaje o en sistemas de arroz inundado. 

	 

	Contenido de materia orgánica 

	Después del pH, el contenido de materia orgánica en el suelo es la propiedad química que más se relaciona con la disponibilidad de Cd (Smolders y Mertens 2013). Como se mencionó anteriormente, la materia orgánica contiene grupos funcionales, principalmente, grupos carboxílicos y fenólicos, que le confieren carga neta negativa debido a reacciones de deprotonación. La densidad de esta carga varía en función del pH y del origen de la materia orgánica.

	La materia orgánica puede tener un efecto dual en los procesos geoquímicos del Cd, y el impacto final sobre la disponibilidad de este elemento depende del pH del medio. En suelos con niveles naturales de Cd, la materia orgánica puede contribuir a la movilización del metal al liberar carbono orgánico disuelto capaz de formar complejos solubles con el Cd. Por otro lado, en condiciones de pH cercanas a la neutralidad, la materia orgánica tiende a inmovilizar el Cd mediante procesos de adsorción específica, especialmente, en suelos con altos contenidos de materia orgánica (Weng et al. 2001).

	Además, la formación de complejos órgano-minerales entre compuestos húmicos y minerales altamente reactivos, como aluminosilicatos de rango corto de ordenamiento, puede favorecer la inmovilización del Cd incluso en suelos con pH relativamente bajos. Arguello et al. (2019) encontraron que la disponibilidad de Cd era menor en suelos derivados de materiales volcánicos (Andisoles) en comparación con suelos derivados de material sedimentario, a pesar de que los Andisoles ricos en materia orgánica presentaban pH generalmente más bajos.

	En suelos con altas concentraciones de Cd en solución, la adición de ligandos orgánicos puede disminuir la disponibilidad inmediata de este elemento mediante reacciones de acomplejamiento que reducen la actividad del ion Cd2+. Compuestos orgánicos de bajo peso molecular, exudados por raíces (Zulfiqar et al. 2022) y microrganismos (Shi et al. 2020) desempeñan un papel crucial en este mecanismo de acomplejamiento al mitigar la toxicidad causada por metales pesados.

	 

	Fuerza iónica 

	La fuerza iónica (I, en mol L-1) es una medida de la concentración total de iones en solución, y su valor se relaciona con el grado de interacción entre iones en una solución. Esta propiedad depende de la concentración y de la carga de los iones disueltos, e influye en procesos geoquímicos clave como adsorción de iones, solubilidad de minerales, y especiación química en sistemas acuosos. 

	El efecto de I sobre la adsorción de Cd en el suelo varía según el pH de la solución y la carga superficial de los coloides. A valores de pH > PZC (carga neta negativa en superficies reactivas), el incremento en I reduce la adsorción de Cd y aumenta su solubilidad. 

	Por el contrario, a pH < PZC (carga neta positiva en las superficies reactivas), el incremento en I favorece la adsorción de Cd (Naidu et al. 1994), lo cual es consistente con mediciones hechas en sistemas con goetita a pH < PZC (Lutzenkirchen 1997). Convencionalmente, los cambios en adsorción producto de variaciones en I se han asociado con la formación de complejos superficiales de esfera externa (Lutzenkirchen 1997). 

	Sin embargo, como se abordó previamente, el Cd se adsorbe, principalmente, formando complejos de esfera interna en superficies de (hydr)óxidos metálicos y materia orgánica. El incremento del valor de I puede reducir la adsorción de Cd debido a la formación de pares iónicos como CdCl+1 y CdCl20, los cuales tienen menor afinidad que el Cd2+ por superficies cargadas negativamente (Kubier et al. 2019). Por otro lado, en superficies con carga positiva, estos pares iónicos pueden ser más adsorbidos al incrementar la I debido a la neutralización más efectiva del potencial electrostático que se desarrolla en la interfase sólida-solución. 

	En suelos con condiciones típicas de pH, en donde pH < PZC y hay dominancia de cargas negativas, un aumento en I puede disminuir la adsorción de Cd en las superficies reactivas del suelo, lo que intensifica su disponibilidad y movilidad en el medio. Estos incrementos en I pueden ser causados por ejemplo por el uso de fertilizantes con alto índice salino o agua de riego con alto contenido de sales.

	 

	Contenido de cadmio en suelos y sedimentos de Costa Rica

	El estudio del contenido de Cd en los sistemas ambientales (por ejemplo, suelos y sedimentos) de Costa Rica ha sido relativamente limitado, con pocos trabajos disponibles al momento de realizar esta revisión de literatura. La mayoría de los estudios se han realizado de manera localizada, centrados en cultivos de interés agrícola, como banano (Obando 2021) y cacao (Furcal-Beriguete y Torres-Morales 2020, Carrillo et al. 2023). En el caso del cacao, el interés surge a raíz de la normativa de la Unión Europea que regula los niveles máximos permitidos de Cd en productos derivados de este cultivo, lo que ha impulsado estudios sobre su presencia en suelos y tejidos vegetales.

	Furcal-Beriguete y Torres-Morales (2020) analizaron concentraciones de Cd en suelos y tejidos vegetales de cacao (raíces, hojas y granos secos no fermentados) de una serie de fincas en dos regiones productoras de Costa Rica: Zona Sur (n = 19) y Zona Norte (n = 21). Los resultados indicaron que la mayoría de las muestras de suelo tenían contenidos totales de Cd por debajo del límite de detección reportado por el laboratorio (< 1 mg kg-1). Únicamente tres muestras de la Zona Sur presentaron concentraciones de Cd de entre 1,3 - 4,0 mg kg-1 (Furcal-Beriguete y Torres-Morales 2020). Respecto a los granos secos, el 33% de las muestras de la Zona Norte tuvieron contenidos de Cd > 1,0 mg kg-1, mientras que en la Zona Sur este porcentaje ascendió al 89%. Estos datos sugieren que las plantaciones de cacao de la Zona Sur tienen una mayor propensión a bioacumular Cd, probablemente, debido a la mayor presencia natural del metal en los suelos, y a las características edáficas y climáticas que facilitan su movilización. 

	Carrillo et al. (2023) analizaron el contenido de Cd en muestras de suelo y material vegetal de cacao (hojas y granos) provenientes de 150 fincas distribuidas en tres regiones: Brunca (Zona Sur), Huetar Norte, y Huetar Caribe. Los contenidos totales de Cd en los suelos variaron entre < 0,1 y 1,05 mg kg-1, con un promedio de 0,56 mg kg-1. Los autores encontraron que la variabilidad del Cd en los granos estaba explicada, principalmente, (R2 = 0,62) por el contenido total de Cd y el carbono orgánico en los suelos. Aunque el 22% de los granos superó el límite establecido por la Unión Europea (0,8 mg kg-1), los investigadores concluyeron que la contaminación por Cd en los granos de cacao en Costa Rica es menos generalizada que en países como Ecuador, Colombia y Honduras. Se debe anotar que, en los anteriores estudios, se analizó únicamente el contenido total de Cd en suelos, pero no se determinaron otras fracciones más asociadas a la biodisponibilidad de este elemento. A pesar de ellos, los resultados de estos estudios aportan antecedentes valiosos para orientar estudios futuros con un enfoque más detallado. 

	Por su parte, Obando (2021) analizó la concentración de Cd total y de otros elementos traza (Cr, Ni, Pb, As, Co), así como el contenido extractable de estos con la solución Mehlich 3, en suelos de 10 plantaciones de banano distribuidas en la región Caribe de Costa Rica. Las concentraciones totales de Cd oscilaron entre 0,10 y 1,20 mg kg-1, con un promedio de 0,25 mg kg-1, el cual es inferior al límite de 3 mg kg-1 establecido por el Ministerio de Salud de Costa Rica para suelos contaminados por Cd. En promedio, el Cd extraíble fue 0,10 mg kg-1, es decir en promedio la concentración de Cd extraíble fue 2,5 veces menor que el valor promedio de Cd total. Esto indica la alta solubilidad del Cd en comparación con otros metales traza. Este estudio representa uno de los primeros esfuerzos por evaluar fracciones extractables de Cd en suelos de Costa Rica, más allá de los contenidos totales.

	En cuanto al análisis de sedimentos, Calvo-Brenes et al. (2024) analizaron de forma bimensual por un periodo de dos años el contenido total de Cd y otros metales pesados en muestras de sedimentos de ríos provenientes de 26 puntos ubicados en diferentes regiones del país. Se determinó que en ninguno de los sitos de muestreo la concentración de Cd alcanzó el nivel de toxicidad probable (> 0,99 mg kg-1 de sedimento seco). Este nivel de referencia fue definido por los autores basándose en los valores de conceso reportados por MacDonald et al. (2000).

	Por otra parte, los estudios realizados por Castillo-Muñoz (2019, 2024) y presentados en el Atlas Geoquímico de Costa Rica (volúmenes 1 y 2) han proporcionado información pionera sobre el contenido total de Cd en suelos (a 50 cm de profundidad) y sedimentos fluviales del país. Estos estudios incluyeron muestreos sistemáticos a nivel nacional y generaron mapas interpolados que muestran las concentraciones totales de Cd en dichos sistemas. El análisis presentado en la siguiente sección se basa en los datos de Castillo-Muñoz (2019, 2024).

	 

	Contenido y distribución espacial del cadmio en Costa Rica

	Los datos de contenido total de Cd en suelos del estudio de Castillo-Muñoz (2019) se presenta de forma gráfica en la Figura 2. Adicionalmente, en el presente análisis, se incluyeron los datos de contenido de Cd en sedimentos fluviales de Castillo-Muñoz (2024). Estos datos se procesaron con la misma metodología empleada en el Atlas Geoquímico de Costa Rica vol.1 y 2. Para ambos conjuntos de datos, se generaron mapas interpolados con el método Distancia Inversa Ponderada (IDW, por sus siglas en inglés) mediante una escala continua en la cual se muestra el valor de referencia más bajo y el valor más elevado, excluyendo valores atípicos.  

	En la Tabla 1, se presentan los parámetros estadísticos del contenido total de Cd en suelos y en sedimentos fluviales de Costa Rica, según los estudios de Castillo-Muñoz (2019, 2024). En el caso de los suelos, se reportan valores que oscilan entre un mínimo de < 0,01 mg kg-1, una mediana de 0,90 mg kg-1, un promedio de 0,96 mg kg-1 y un máximo de 6,98 mg kg-1. De acuerdo con el estudio de Castillo-Muñoz (2019), la concentración de fondo geoquímico de Cd total en suelos se encuentra entre 0,58 y 1,30 mg kg-1, mientras que los valores superiores a 2,28 mg kg-1 pueden considerarse atípicos. En cuanto a los sedimentos fluviales, se reportan valores mínimos < 0,10 mg kg-1, una mediana de 0,10 mg kg-1, un promedio de 0,13 mg kg-1 y un máximo de 1,00 mg kg-1. Para sedimentos, la concentracion de fondo geoquímico no está claramente delimitada, ya que el primer y el tercer cuartil, así como la mediana, tienen el mismo valor de 0,10 mg kg-1, equivalente al valor mínimo detectado. 

	A partir de estos datos, se observa que el contenido total de Cd en los suelos es, en promedio diez veces superior al de los sedimentos fluviales (Tabla 1). Además, el promedio de Cd encontrado por Castillo-Muñoz (2019) para suelos de Costa Rica (0,96 mg kg-1) es superior al promedio global (0,36 mg kg-1) reportado por Kubier et al. (2019). Por otro lado, las concentraciones de Cd en sedimentos se encuentran por debajo del valor de referencia propuesto por MacDonald et al. (2000), bajo el cual es poco probable que ocurran efectos tóxicos por Cd ecosistemas de agua dulce.

	En los mapas interpolados de contenido total de Cd en suelos y sedimentos (Figura 2), las tonalidades rojizas representan las concentraciones más elevadas, mientras que las azules representan las concentraciones más bajas. En el caso de los suelos (Figura 2A), las áreas con mayores concentraciones de Cd total se ubican principalmente en el Pacífico Sur y Caribe Sur, en parte del Pacífico Central, en algunos cantones del Gran Área Metropolitana (GAM) de San José, en la Zona de los Santos, y en la provincia de Guanacaste cerca de la desembocadura del río Tempisque. 

	En cuanto a los sedimentos fluviales (Figura 2B), las concentraciones más elevadas se localizan en las regiones del Pacifico Central y Sur, más que todo en el valle de El General y la Cordillera Costeña, así como en zonas específicas del Caribe, al suroeste de la ciudad de Limón, en la parte centro-occidental del GAM, en el sur de la península de Nicoya (particularmente, en la cuenca baja de los ríos Tempisque y Bebedero), y al suroeste del volcán Miravalles (Castillo-Muñoz 2024). Al comparar los mapas de distribución de Cd en suelos y sedimentos fluviales, se identifican zonas de coincidencia en patrones de altas concentraciones, especialmente, en el Pacífico Sur y Central, la cuenca baja del río Tempisque, la parte occidental del GAM y el suroeste de la ciudad de Limón (Castillo-Muñoz 2024).

	La detección de niveles relativamente elevados de Cd en los suelos de estas regiones resalta la necesidad monitorear constantemente el contenido de este metal en los productos generados a partir de las actividades agrícolas y ganaderas de dichas regiones, y así de ser necesario implementar prácticas de manejo que reduzcan la disponibilidad de Cd e impidan su incorporación en la cadena trófica. Cultivos como arroz y cacao, que se ha demostrado pueden acumular Cd en las partes cosechables (Yu et al. 2020, Vanderschueren et al. 2021), requieren especial atención. Asimismo, se ha documentado la acumulación de Cd en órganos y vísceras de bovinos, particularmente, en el hígado destinado al consumo humano (Lopéz-Alonso et al. 2000). Al respecto, en un estudio realizado con muestras de hígado bovino (n = 60) destinadas para consumo humano en el área metropolitana de Costa Rica se encontró que el Cd fue el metal pesado detectado en mayor concentración, con un valor máximo de 364,3 µg kg-1 y un promedio de 82,2 µg kg-1 (Rodríguez 2014). No obstante, estos valores se encuentran por debajo del límite máximo permitido de 500 µg kg-1, establecido en la normativa de la Unión Europea, utilizada en dicho estudio como referencia.

	En las zonas con mayores concentraciones de Cd total, es previsible que suelos con pH inferior a 5,5 y sometidos a condiciones de alta precipitación favorezcan la solubilidad y movilidad de este elemento, aumentando así su disponibilidad para los cultivos. No obstante, se requieren estudios más específicos que permitan establecer correlaciones sólidas mediante la determinación de fracciones geoquímicamente activas de Cd, así como la evaluación de otras propiedades del suelo como pH, contenido de materia orgánica y minerales reactivos que influyen directamente en la especiación y movilidad del Cd.

	Debido a que los datos disponibles actualmente corresponden únicamente al contenido total de Cd, no es posible establecer conclusiones acerca de sus diversas fracciones geoquímicas. Como se discutió previamente, en los suelos el Cd puede encontrarse adsorbido a coloides minerales u orgánicos, estar precipitado en diversas fases minerales, o formar complejos solubles en la solución del suelo. Para comprender mejor el origen de los patrones espaciales observados y el potencial efecto en los ecosistemas, será beneficioso contar con estudios más detallados que permitan identificar las fracciones específicas de Cd que se asocien más directamente con su disponibilidad. 

	No obstante, con base en la información disponible, se puede inferir que, en zonas como la Cordillera Costeña del Pacífico Sur, las altas concentraciones de Cd podrían estar relacionadas con la presencia de rocas sedimentarias carbonatadas, dado que este metal puede sustituir cationes divalentes como Ca2+ en la estructura cristalina del CaCO3, debido a la similitud en radio iónico entre ambos elementos (Kubier et al. 2019). Por otro lado, las concentraciones elevadas de Cd cercanas al GAM podrían reflejar una influencia antropogénica.

	A pesar de que la densidad de muestreo es relativamente baja y solo se reportan datos del contenido total de Cd, los estudios de Castillo-Muñoz (2019, 2024) son fundamentales para identificar áreas prioritarias de interés para realizar estudios futuros. Idealmente, estos estudios deberían incluir la cuantificación de diferentes fracciones de Cd y la evaluación de variables edáficas (por ejemplo, pH, contenido de carbono orgánico, mineralogía) que afectan su movilidad y biodisponibilidad en el ambiente. 

	 

	Tabla 1. Resumen estadístico del contenido total de cadmio en suelos (Castillo-Muñoz 2019) y sedimentos fluviales (Castillo-Muñoz 2024) de Costa Rica.

	Table 1. Statistical summary of total cadmium content in soils (Castillo-Muñoz 2019) and fluvial sediments (Castillo-Muñoz 2024) from Costa Rica.
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	Figura 2. Panel A: mapa interpolado del contenido de cadmio total (mg kg-1) en suelos de Costa Rica (Castillo-Muñoz 2019). Panel B: mapa interpolado del contenido de cadmio total (mg kg-1) en sedimentos fluviales de Costa Rica (Castillo-Muñoz 2024).

	Figure 2. Panel A: Interpolated map of total cadmium content in soils from Costa Rica (Castillo-Muñoz 2019). Panel B: Interpolated map of total cadmium content in fluvial sediments from Costa Rica (Castillo-Muñoz 2024)

	 

	Estrategias de mitigación de la disponibilidad de Cd en suelos

	Como se discutió anteriormente, el pH es un factor determinante en la solubilidad del Cd en los suelos. La práctica de encalado es utilizada en la agricultura en parte para prevenir la toxicidad por aluminio en suelos ácidos, no obstante, dicha práctica también permite mitigar la toxicidad por metales pesados (Smolders y Mertens 2013). Al incrementar el pH, la adsorción específica de Cd en minerales de carga variable es incrementa. Por ejemplo, en (hidr)óxidos de hierro, valores de pH por arriba de 6,0 favorecen la adsorción específica del Cd en sus superficies reactivas (Smolders y Mertens 2013). 

	Diversos estudios han demostrado la eficacia de la técnica del encalado aplicado a distintos cultivos que han evidenciado tener problemas de bioacumulación de Cd, como trigo, cacao y arroz (Ciecko et al. 2001, Tlustoš et al. 2006, Engbersen et al. 2019). En arroz, por ejemplo, se han reportado reducciones en la concentración de Cd en granos de entre un 24 y 49%, dependiendo de la dosis aplicada (Kong et al. 2021, Liao et al. 2021, Zhu et al. 2016, Liu et al. 2020). La eficiencia del encalado también depende de diversos factores como el tipo de material utilizado para encalar, el pH del suelo, el contenido de materia orgánica, la capacidad de intercambio catiónico y el contenido de arcilla (He et al. 2021, Yang et al. 2018). 

	Al implementar el encalado como estrategia para mitigar la disponibilidad de Cd, es fundamental evitar sobredosificaciones, ya que un exceso de cal puede reducir la disponibilidad de nutrientes esenciales como fósforo y boro. Se ha sugerido que, en suelos dominados por minerales de carga variable, no se debería elevar el pH por medio de encalado a valores por encima de 6,0 para prevenir efectos negativos sobre el rendimiento de los cultivos (Sanchez 2019). Por lo tanto, resulta clave encontrar un equilibrio entre disminuir la disponibilidad de Cd y mantener la de nutrientes esenciales, lo cual podría lograrse mediante la combinación con otras estrategias de manejo, como las que se detallan a continuación.   

	El uso de enmiendas orgánicas como el compost y biocarbón ha sido también propuesto para para reducir la movilidad de diversos contaminantes, tanto orgánicos como inorgánicos (Sohi et al. 2010, Agegnehu et al. 2017). La efectividad de las enmiendas orgánicas en la inmovilización de metales radica en la fracción coloidal húmica, los cuales pueden reducir la movilidad de contaminantes como el Cd mediante los mecanismos de adsorción específica (Smolders y Mertens 2013). Modelos geoquímicos de especiación han demostrado que, en suelos con pH < 6,5, la mayoría del Cd está ligado a la materia orgánica, en suelos con pH mayor a 6,5, la adsorción de Cd se da, principalmente, en (hydr)óxidos de Fe (Buekers et al. 2008). El uso de estiércol de animales ha demostrado ser efectivo en la inmovilización de Cd en los suelos y es una de las enmiendas orgánicas más utilizadas (Khan et al. 2017, Burton y Turner 2003). Un estudio de Huang et al. (2018) encontró que el uso de tratamientos de estiércol de cerdos y gallinas en cultivos de arroz redujo significativamente la fracción de Cd extraíble e intercambiable en el suelo. Asimismo, el uso de enmiendas orgánicas, en combinación con otros métodos como el encalado y la aplicación de óxidos de hierro, ha demostrado ser eficaz en la reducción de la disponibilidad de metales en los suelos (Ciecko et al. 2001, Zaniewicz-Bajkowska et al. 2007, Diagboya et al. 2015). 

	La fertilización con micronutrientes también se ha propuesto como un método que puede ayudar a prevenir la absorción de Cd por los cultivos (Sarwar et al. 2010, Köleli et al. 2004). El Cd no es un elemento esencial para las plantas, ya que no tiene una función fisiológica conocida, sin embargo, puede ser fácilmente bioacumulable cuando se encuentra disponible en los suelos (Smolders y Mertens 2013). La bioacumulación de Cd en las plantas depende de la disponibilidad de dicho elemento en los suelos y su interacción con otros elementos químicos. Por ejemplo, se ha encontrado que el Zn es el competidor más eficiente del Cd por los sitios de adsorción, debido a que tienen un comportamiento geoquímico similar (Subašić et al. 2022). La deficiencia de micronutrientes metálicos en los suelos como el Zn y el Fe puede favorecer la bioacumulación de Cd en las plantas (McKenna et al. 1993, Astolfi et al. 2012). En condiciones de deficiencia de estos micronutrientes, los transportadores de metales en las membranas celulares de las plantas también pueden transportar elementos tóxicos como el Cd que comparte similitudes en tamaño y valencia (Huang et al. 2024). 

	Por ejemplo, en plantas de arroz y de Arabidopsis se ha reportado que los transportadores de Zn, Fe y Mn pueden participar también en el transporte del Cd (Ishikawa et al. 2012, Sasaki et al. 2012, Vert et al. 2002, Thomine et al. 2000). Por lo tanto, mantener una nutrición adecuada en los cultivos puede ayudar a evitar una potencial toxicidad por Cd. 

	Otra técnica de remediación utilizada en suelos con niveles moderados de contaminación es la fitorremediación. Esta técnica utiliza plantas in situ que se caracterizan por hiperacumular metales pesados disponibles en los suelos (He et al. 2015, Mench et al. 2010). A pesar de ser un elemento altamente tóxico, el Cd no parece causar daño a las plantas hiperacumuladoras. Dentro de los diversos mecanismos de fitoremediación, la fitoestabilización y fitoextracción son dos de los mecanismos más empleados en suelos contaminados con Cd (Subašić et al. 2022, Ashraf et al. 2019, Arthur et al. 2005). 

	La fitoestabilización se da cuando la planta a través de sus raíces fija el metal reduciendo su movilidad y biodisponibilidad en el suelo (Wuana y Okieimen 2011). En el caso del Cd, se han encontrado plantas estabilizadoras pertenecientes a las familias de las brasicáceas (ejemplo Sinapis alba); de las poáceas (ejemplo Miscanthus x giganteus), y de las miristicáceas (ejemplo Virola surinamensis) (Subašić et al. 2022, Zgorelec et al. 2020, Boros-Lajszner et al. 2020). 

	Por su parte, la fitoextracción o fitoacumulación es una técnica utilizada para remoción de metales pesados mediante el uso de plantas hiperacumuladoras que absorben, translocan y acumulan los metales en sus tejidos vegetales (Subašić et al. 2022). En el caso del Cd, se consideran hiperacumuladoras aquellas plantas que acumulan más de 100 mg kg-1 de Cd (van der Ent et al. 2013). Se han identificado varias plantas hiperacumuladoras de Cd como por ejemplo Solanum nigrum L. (Sun et al. 2006), Sedum alfredi (Ni y Wei 2003), Youngia erythrocarpa (Lin et al. 2014), Nicotiana tabacum (Liu et al. 2011), Thlaspi caerulescens (Boominathan y Doran 2003), Celosia argentea (Yu et al. 2020), Cassia alata (Silva et al. 2018), y Swietenia macrophylla (Fan et al. 2011). 

	 

	Retos de investigación y oportunidades

	Tras un análisis detallado de los principales procesos geoquímicos y propiedades edáficas que regulan la disponibilidad de Cd en los suelos, y del estado actual del conocimiento en sistemas ambientales de Costa Rica, en esta se sección se enumeran algunos de los principales desafíos y oportunidades de investigación identificados a partir de esta revisión. Como se ha mencionado, la presencia de Cd en los suelos representa un problema ambiental y agrícola con implicaciones en la calidad del suelo, la productividad de los cultivos y la salud humana. La bioacumulación de Cd en materiales vegetales puede también tener implicaciones económicas y sociales, particularmente, en productos de exportación como el cacao, ya que la concentración máxima permitida de este metal se encuentra regulada en normativas internacionales. 

	Es fundamental profundizar en la investigación sobre los factores que controlan la movilidad y biodisponibilidad del Cd en suelos costarricenses, con el fin de desarrollar estrategias efectivas de monitoreo y manejo agronómico basadas en el entendimiento de los procesos fundamentales que regulan su dinámica en el ambiente.

	Uno de los principales retos en la investigación futura es la caracterización de procesos y variables geoquímicos que determinan la movilidad y disponibilidad del Cd en suelos. La sola cuantificación del contenido total de Cd en el suelo no es un buen predictor de su biodisponibilidad ni de los riesgos potenciales que este elemento representa (Smolders y Marteen 2013, Qin et al. 2024). Por ello, algunos países han definido límites de intervención diferenciados en función de propiedades específicas del suelo. Por ejemplo, en China la normativa ajusta los límites en función del pH, estableciendo un umbral de 0,3 mg kg-1 para suelos con pH < 5,5 (Wu et al. 2021). La implementación de límites de intervención diferenciados para Cd en diferentes condiciones edáficas y climáticas de Costa Rica requeriría estudios detallados para definir las concentraciones geoquímicas de fondo según la geología y génesis de los suelos, así como el considerar el efecto de variables edáficas (incluyendo pH, contenido materia orgánica, y mineralogía dominante) y climáticas (precipitación, temperatura).

	En la literatura, no se ha definido un índice universal de disponibilidad del Cd en suelos (Sauvé et al. 2000). Sin embargo, diversas metodologías de extracción química han sido propuestas para estimar fracciones específicas del Cd relacionadas con su reactividad y biodisponibilidad en plantas y microorganismos del suelo. Entre estas, destaca la extracción con una solución 0,43 M de HNO3, recientemente adoptada como estándar (ISO 2016) para estimar la fracción geoquímicamente reactiva del Cd. Esta fracción corresponde a la cantidad de Cd que se encuentra adsorbida y que puede movilizarse a la fase acuosa en cortos periodos mediante procesos de desorción y disolución (Groenenberg et al. 2017). 

	Por otro lado, las extracciones con soluciones salinas débiles, especialmente sales de Ca, han sido ampliamente utilizadas para estimar la fracción de metales pesados soluble en la fase acuosa del suelo, que se considera inmediatamente biodisponible para las plantas (Qin et al. 2024). Estas extracciones buscan simular las condiciones químicas e iónicas de la solución del suelo, lo que proporciona una mejor aproximación de la disponibilidad real del Cd. Una de las metodologías más utilizadas es la extracción con una solución 0,01 M CaCl2 (Huoba et al. 2000). Estas extracciones han sido utilizadas en estudios de modelamiento geoquímico como referencia para estimar la concentración de elementos solubles (Groenenberg et al. 2017, Gao et al. 2022).

	En este contexto, un desafío actual para los laboratorios de análisis químicos de suelos del país es la validación de estas metodologías para complementar la información obtenida por medio de digestiones ácidas que se utilizan actualmente para cuantificar el contenido total de Cd en suelos. La implementación de estas técnicas permitiría generar información más detallada sobre la fracción reactiva y la biodisponibilidad del Cd, facilitando la aplicación de modelos geoquímicos avanzados para la especiación del metal en diferentes tipos de suelos. A su vez, esto permitiría mejorar la evaluación del riesgo ambiental y fortalecer el diseño de estrategias de mitigación para suelos agrícolas afectados por Cd.

	Además de los factores geoquímicos, es fundamental evaluar el impacto de las prácticas de manejo agrícola sobre la disponibilidad de Cd, particularmente, en cultivos con alta capacidad de acumulación de este metal, como el cacao (Argüello et al. 2019). Dada la complejidad de las interacciones entre el Cd y los componentes del suelo, es probable que una misma práctica de manejo tenga efectos distintos en la biodisponibilidad del metal según las condiciones edáficas específicas. 

	A pesar de que no ha sido el enfoque principal de esta revisión, otra área emergente en la investigación sobre Cd en suelos es el estudio de la relación entre la comunidad microbiana del suelo y la bioacumulación de este elemento en agroecosistemas (Jaramillo-Mazo et al. 2024). Se han identificado diversos géneros bacterianos capaces de sobrevivir en suelos con altas concentraciones de Cd (Bravo et al. 2018, Bravo y Braissant 2022), algunos de los cuales podrían tener aplicaciones en estrategias de biorremediación para la descontaminación de suelos agrícolas (Bravo et al. 2018). Sin embargo, aún se conoce poco sobre los mecanismos específicos mediante los cuales estos microorganismos toleran y transforman el Cd, así como su papel en los procesos biogeoquímicos que determinan su movilidad y disponibilidad en el suelo. Actualmente, un proyecto de investigación liderado por el Laboratorio de Microbiología Agrícola (LMA) del Centro de Investigaciones Agronómicas (CIA), en colaboración con el Laboratorio de Suelos y Foliares (LSF-CIA) y el Instituto Nacional de Transferencia Agrícola (INTA), busca avanzar en esta línea de estudio, enfocándose en la comunidad bacteriana de la rizosfera del cacao y su efecto en la acumulación de Cd en estos agroecosistemas.  

	Finalmente, ampliar la investigación sobre Cd en suelos costarricenses abrirá oportunidades para extender el análisis a otros metales pesados, aprovechando los métodos de caracterización geoquímica desarrollados para dicho metal. Esto permitirá ampliar el conocimiento sobre la dinámica de contaminantes en suelos costarricenses y mejorar la evaluación de los riegos contaminación por metales pesados, lo cual es de gran relevancia para la gestión sostenible de suelos agrícolas y la protección de la calidad ambiental.

	 

	Conclusiones

	El cadmio (Cd) es un elemento traza cuyo comportamiento químico en el ambiente ha sido ampliamente estudiado a nivel global. Al ser altamente tóxico para los organismos vivos, los estudios y regulaciones tanto fitosanitarias como ambientales son de suma importancia y de interés para la salud pública. En esta revisión, se han abordado los principales procesos geoquímicos que modulan la disponibilidad y movilidad del Cd en los suelos, los cuales son: adsorción, precipitación y formación de complejos solubles. Asimismo, se ha abordado las principales variables químicas de los suelos que modulan la intensidad e importancia de dichos procesos. Estas variables de mayor importancia son: el pH, potencial redox, contenido de materia orgánica y fuerza iónica (salinidad).

	Entre las estrategias de manejo más recomendadas para disminuir la disponibilidad de Cd en los suelos destacan el encalado, la incorporación de enmiendas orgánicas y la fertilización adecuada con micronutrientes como el Zn. La comprensión de los procesos geoquímicos discutidos en esta revisión resulta fundamental para identificar las condiciones edáficas bajo las cuales estas prácticas pueden ser realmente eficaces en reducir la movilidad y biodisponibilidad del Cd.

	En Costa Rica, los estudios del contenido de Cd tanto en suelos como en sedimentos se han circunscrito solamente al análisis del contenido total, lo cual ha permitido establecer información base que puede servir como un insumo inicial de información y para identificar zonas y actividades productivas con mayor riesgo de presentar problemas por contaminación con Cd. Sin embargo, el análisis de contenidos totales de este elemento no permite diferenciar distintas fracciones que están más directamente relacionadas con su disponibilidad. 

	Para estudios con fines ambientales y de toxicidad, es fundamental obtener información acerca de las fracciones más móviles o disponibles del Cd en los suelos. Lo anterior evidencia que existe un vacío de información con respecto a dicho tema, pero también una oportunidad que puede direccionar futuras investigaciones en el estudio de metales en los suelos del país. A pesar de que se han desarrollado algunos estudios en el país relacionado con el contenido de Cd en los suelos, persiste la interrogante de si su origen es predominantemente geogénico o antropogénico, y qué características químicas y mineralógicas tienen los suelos donde se han reportado los niveles de Cd total más elevados.
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