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RESUMEN 

 

Dentro de los diversos problemas ambientales y de salud pública, los relacionados con las 

aguas residuales con metales pesados han presentado un incremento en los últimos años. 

Entre los más peligrosos se encuentran el mercurio, cromo y plomo que son descargados 

con los efluentes de diversas industrias. Actualmente las plantas de tratamiento de aguas 

residuales convencionales no son capaces de tratar las aguas con metales pesados, ya que 

el sistema biológico colapsaría por la toxicidad de estos cationes inorgánicos o, en el mejor 

de los casos, no presentarían remoción alguna. Aunado a esto, las opciones fisicoquímicas 

que existen en la actualidad como adsorción con carbón activado, intercambio iónico y 

precipitación química, siempre presentan alguna desventaja operacional, económica o de 

eficiencia. Derivado de esto, los humedales artificiales (HA) han sido evaluados en los 

últimos años para la remoción de metales pesados, presentando considerables eficiencias 

de remoción, lo cual podría ser una opción técnica y económicamente viable. No obstante, 

las eficiencias observadas en estos sistemas de tratamiento, sólo han sido exploradas desde 

el punto de vista de la fitorremediación, sin considerar el papel que desempeñan las 

bacterias y el medio de empaque utilizado, además de que se sabe que existe sinergismo 

entre estos componentes. En este orden de ideas, también existen microorganismos 

tolerantes a metales pesados que pueden ser empleados en diversos sistemas de 

tratamiento para incrementar la capacidad de remoción. Considerando lo anterior, en la 

presente investigación se evaluó la remoción, acumulación y distribución de mercurio, 

cromo y plomo en HA inoculados con cepas tolerantes a dichos compuestos. Basado en 

cálculos ingenieriles y bioensayos, se implementaron cuatro diferentes sistemas de 

humedales empacados con roca volcánica. Dos de los humedales contenían plantas 

Phragmites australis, de los cuales sólo uno contenía el inóculo bacteriano proveniente del 

aislamiento de humedales naturales. De los otros dos sin plantas, sólo uno fue inoculado. 

Todos fueron operados bajo las mismas condiciones durante 151 días, incluyendo 

concentraciones de metales pesados típicas de efluentes industriales reportadas en México. 

Además, entre las condiciones de operación se evaluaron dos tiempos de residencia 



 

IV 
 

hidráulica (TRH), 2 y 4 días. Los resultados indicaron que los HA con plantas e inóculo 

bacteriano tolerante, presentaron mayor eficiencia de remoción, pero sobre todo 

estabilidad al final de la operación en comparación con los otros HA. En cuanto a la 

operación con los dos TRH, no se observaron diferencias al respecto para los cuatro tipos 

de HA, exceptuando el caso de la remoción de mercurio, en la que sí se observó mayor 

remoción del metal con TRH de 4 días. Al final de los 151 días de operación y para ambos 

TRH, se encontró que los HA con inóculo y plantas, acumularon alrededor del 23.5% del 

cromo ingresado en la parte aérea de la planta, lo cual sólo fue observado en este tipo de 

HA.  Para este mismo HA, fue cuantificado alrededor del 25% del total de plomo ingresado 

en la fracción suspendida del efluente, lo cual tampoco se suscitó en los otros HA, en los 

que incluso predominó la fracción disuelta. En lo que respecta a la acumulación y 

distribución del mercurio, en los dos HA con plantas (con inóculo y sin inóculo) la mayor 

cantidad de mercurio fue transferida hacia la atmósfera, alcanzando 31.5% del total 

ingresado durante la operación con TRH de 2 días y 40.5% con TRH de 4 días. Con base en 

los resultados descritos para el sistema de HA con plantas e inóculo bacteriano tolerante a 

metales pesados, se ve conveniente su implementación a escala piloto para posteriormente 

realizar una evaluación técnica y económica sobre su posible aplicación a escala real. Así 

mismo, se considera pertinente realizar estudios complementarios sobre la recuperación 

de plomo posterior a la sedimentación y la del cromo por procesos posteriores a la poda del 

humedal. Finalmente, en cuanto al mercurio podría evaluarse su remoción con el mismo 

sistema, pero bajo otras condiciones de operación que eviten su volatilización. 

 

 

 

Palabras clave: Remoción de metales pesados, humedales artificiales, inoculación con cepas 

tolerantes a metales pesados 
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ABSTRACT 

 

Among the extensive environmental and public health problems, those related to 

wastewater containing heavy metals have shown an increase in recent years. Amidst the 

most dangerous are mercury, chromium and lead, which are discharged by effluents from 

various industries. Nowadays the conventional wastewater treatment plants are not 

capable to treat sewage containing heavy metals, since biological systems collapse due to 

the toxicity of these inorganic cations or, do not register any removal. Likewise, current 

physicochemical options as adsorption by activated carbon, ion exchange and chemical 

precipitation, always have some operational, economic or efficiency disadvantage. 

Constructed wetlands (CW) have been evaluated in the last years for their capacity to 

remove heavy metals, with considerable efficiency, which could be a viable technique and 

economical option. In spite of observed efficiencies for these treatment systems, these have 

been only explored from the viewpoint of phytoremediation, without considering the role 

of bacteria and the support media; also the synergy between these components is 

unknown. Pursuant to this, microorganisms that are tolerant to heavy metals also exist. 

They can be used in various treatment systems to increase the removal capacity. 

Considering this, the removal, accumulation and distribution of mercury, chromium and 

lead were evaluated in CW inoculated with heavy metal-tolerant strains. Four different 

systems of wetlands packed with volcanic rock were implemented based on engineering 

calculations and bioassays. Two wetlands were planted and two were unplanted. In each 

case one was inoculated and the other not inoculated with heavy metal tolerant strains. All 

CW were operated for 151 days under the same conditions, including typical heavy metal 

concentrations from industrial effluents reported in Mexico. Two hydraulic retention times 

(HRT) were evaluated, namely 2 and 4 days. Results indicated that the planted CW 

inoculated with heavy metal tolerant bacteria showed higher removal efficiency, and mostly 

higher stability at the end of the operation compared to the other treatments.  Regarding 

the operation with both HRT, no differences were observed, which applies for the four kinds 

of CW, with exception of mercury removal, which was higher with HRT of 4 days. After 151 
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operation days and for two HRT, 23.5% of total chromium input had accumulated in the 

aerial part of the plant biomass of the CW with vegetation and inoculum. In this CW, around 

23.5% of total lead was quantified in the suspended fraction of the effluent; the latter was 

not observed in the others wetlands, in which the dissolved fraction predominated. In both 

planted CW (with inoculum and without inoculum) most of the mercury was transferred 

into the atmosphere, reaching 31.5% of the total mercury input with HRT of 2 days and 

40.5% with HRT of 4 days.  Based on the described results for the system of planted and 

inoculated CW, it seems advisable to implement the system at pilot-scale for ensuing a 

technical and economic assessment before their application at large-scale. Likewise, 

complementary studies should be done to investigate the recovery of lead after 

sedimentation, and the recovery of chromium after plant harvest of the CW.  Finally, with 

regard to mercury, an evaluation of its removal with the same systems, but under other 

operating conditions, to avoid its volatilization, should be conducted. 

 

 

 

Key Words: Heavy metals removal, artificial or constructed wetlands, inoculation with 

heavy-metal tolerant strains 
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CAPÍTULO I. PROBLEMÁTICA 

 

I.1. INTRODUCCIÓN 

 

En la actualidad, los problemas derivados de la contaminación han adquirido mayor 

relevancia derivada de su gran magnitud y diversidad. Esto ha provocado que la sociedad 

en general, vaya tomando cada vez mayor conciencia de los riesgos actuales y potenciales 

que puedan ocasionar. Dentro de este ámbito, uno de los temas de mayor importancia es 

el referente a la contaminación del agua, ya que genera una gran preocupación, sobre todo 

en lo que respecta al tratamiento de aguas residuales contaminadas por procesos 

industriales. Éstos generan un gran impacto negativo en los ecosistemas, tanto desde el 

punto de vista de salud pública como ambiental, debido a sus constituyentes físicos, 

químicos y biológicos. 

 

 Dentro de los componentes arriba mencionados, destacan los que son de tipo 

inorgánico disuelto como los metales pesados, ya que alteran de manera significativa las 

condiciones naturales de un ecosistema (Crites y Tchobanoglous, 2000; Manahan, 2007; 

Masters y Ela, 2008). La rápida industrialización ha ocasionado el incremento de la 

disposición de los metales pesados en los ecosistemas, su uso extensivo durante las últimas 

décadas, inevitablemente origina un incremento en el flujo de sustancias metálicas hacia 

los ambientes acuáticos, en donde son descargados en grandes cantidades a través de 

aguas residuales de las industrias relacionadas con la minería, producción de baterías, 

papel, curtido de pieles, galvanoplastía, manufactura de circuitos integrados, entre otras 

(Fu y Wang, 2011). 

 

 Aunado a lo mencionado en el párrafo anterior, los metales pesados que se 

encuentran disueltos y, por ende, biodisponibles, como el Cd, Cr, Pb y Hg, se consideran de 

las sustancias más peligrosas presentes en aguas residuales, ya que propician graves efectos 
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sobre la salud de los ecosistemas incluyendo a los seres humanos, pudiendo causar daños 

por toxicidad, teratogenicidad, carcinogénesis o mutagénesis (Brown, 2000; Dickson, 2006). 

 

Un ejemplo de lo anterior es el efecto de autoinmunidad que provocan ciertos 

niveles de mercurio y plomo en el cuerpo humano, donde el sistema inmune ataca a sus 

propias células, dando como resultados secundarios la artritis reumatoide, daño en los 

sistemas circulatorio y nervioso, y daños en general al cerebro (Amuda y col., 2007). 

 

 En paralelo con lo anterior y en lo que respecta a los procesos convencionales de 

tratamiento de aguas residuales, especialmente los que emplean sistemas biotecnológicos, 

la presencia de los metales pesados, dada su naturaleza inorgánica, provoca que en general 

dichos contaminantes inorgánicos no puedan ser metabolizados, sino se acumulen en los 

organismos responsables de esos procesos biológicos (Barakat, 2011; Cheng y col., 2002). 

 

Todo lo anterior representa un gran reto al momento de seleccionar y proyectar 

tecnologías sostenibles para el tratamiento de las aguas residuales con metales pesados y 

a su vez, constituye una oportunidad para el desarrollo pertinente y creativo de la ingeniería 

ambiental (Ascuntar y col., 2006). 

 

Ante la problemática expuesta, se han venido implementado tecnologías para la 

remoción de metales en las aguas residuales, que consisten principalmente en adsorción 

con carbón activado, precipitación en forma de hidróxidos o sulfuros, intercambio iónico 

con resinas y filtración con membranas que, en algunos casos, presentan altas eficiencias 

de remoción. Sin embargo, además de transferirlos a otra fase (lodos con altos contenidos 

de metales pesados y de grandes volúmenes), tienen altos costos de instalación, operación 

(especialmente energéticos) y mantenimiento (Barakat, 2011). En este sentido, los sistemas 

naturales, en especial los humedales artificiales, son una alternativa ya explorada en 

algunas empresas que los generan ya que se han reportado buenas eficiencias de remoción, 

tanto de contaminantes orgánicos como inorgánicos, sumado a sus bajos costos de 
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construcción operación y mantenimiento, así como los beneficios colaterales que se 

generan (espacios verdes, hábitats para vida silvestre, etc.) (Akratos y col., 2008). 

 

Los humedales artificiales de flujo subsuperficial (HAFSS) presentan algunas ventajas 

en comparación con otros sistemas de tratamiento de aguas residuales, dentro de las que 

se pueden mencionar la mínima o nula necesidad de equipos mecánicos, electricidad u 

operadores calificados (EPA, 2000; García, 2005). Aunado a lo anterior, las raíces de 

macrofitas, también contribuyen en la depuración del agua por medio de la fitodepuración 

y provocan un mayor tiempo de residencia hidráulico, dada la interacción entre el agua y 

las raíces (DeLaune y Pezeshki, 2001), aspecto que permite que se lleven a cabo con mayor 

eficiencia las reacciones bioquímicas y, por ende, la remoción de los contaminantes dentro 

de este tipo de sistemas (IWA, 2000). 

 

Los sistemas de HAFSS presentan altas eficiencias de remoción de compuestos tanto 

orgánicos como de metales pesados, debido a los procesos combinados que resultan de las 

interacciones entre las plantas, el medio de empaque y las bacterias (Vymazal y Kröpfelová, 

2009). De los dos primeros, se han realizado numerosos estudios con el fin de lograr mayor 

entendimiento, y con esto, entender y optimizar los procesos para la remoción de los 

metales pesados presentes en el agua residual. Sin embargo, para un completo 

entendimiento y optimización, resulta conveniente investigar, también, la intervención de 

las bacterias en el proceso, ya que desempeñan un papel importante al acumular los 

metales en su biomasa, especialmente si ésta es tolerante a dichos contaminantes en 

estudio. 

 

Existen recientes trabajos de investigación sobre aislamientos bacterianos 

expuestos a soluciones con metales pesados (Carballo y col., 2009; Rathnayake y col., 2010; 

Salgado-Bernal y col., 2012; Xie y col., 2010). Entre éstos, destaca el desarrollado por 

Salgado-Bernal y col. (2012) quienes aislaron consorcios bacterianos provenientes de un 

humedal natural, encontrándose cepas bacterianas que además de presentar tolerancia a 

ciertos metales pesados, exhibieron remoción de los mismos en la fase acuosa. 
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Bajo este esquema, surge el interés del presente tema de investigación, enfocado a 

la remoción de los metales pesados a través de un sistema que simula un humedal artificial, 

enfatizando en el análisis de su remoción el efecto de la inoculación con consorcios 

bacterianos tolerantes. 

 

I.2. OBJETIVOS y ALCANCES 

 

I.2.1. Objetivo general 

 

Estudiar la remoción de mercurio, plomo y cromo en humedales artificiales 

inoculados con cepas tolerantes a metales pesados. 

 

I.2.2. Objetivos específicos 

 

 Implementar un sistema, a escala de laboratorio que simule un humedal artificial 

capaz de remover mercurio, cromo y plomo en disolución. 

 Evaluar la remoción de metales pesados en humedales artificiales bajo la operación 

de dos tiempos de residencia hidráulica. 

 Estudiar los destinos ambientales de los metales pesados de interés, dentro de un 

humedal artificial. 

 Evaluar el efecto de inocular humedales artificiales con cepas tolerantes a metales 

pesados sobre la remoción, acumulación y distribución de mercurio, plomo y cromo 

en los sistemas en estudio. 
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I.2.3. Alcances 

 

La presente tesis se circunscribe al diseño, instalación y seguimiento de un sistema 

a escala de laboratorio que simula un humedal artificial, inoculado con cepas tolerantes a 

metales, para su remoción de un agua residual sintética que los contiene en 

concentraciones reportadas para efluentes industriales. Así mismo, se evalúa incluyen los 

resultados del efecto de adicionar los microorganismos tolerantes sobre la acumulación y 

distribución de los metales pesados dentro de estos sistemas de humedales artificiales a 

escala de laboratorio. 
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CAPÍTULO II. FUNDAMENTOS TEÓRICOS 

 

En el presente capítulo se describen los aspectos teóricos relacionados con los temas 

desarrollados a lo largo de la investigación. 

 

II.1. METALES PESADOS EN EL AMBIENTE 

 

Los metales pesados (MP) constituyen un grupo cercano a los 40 elementos de la 

Tabla Periódica, que poseen una densidad mayor a 5 g cm-3. Sin embargo, desde el punto 

de vista ecotoxicológico, el rango distintivo es que a pesar de que muchos de ellos son 

esenciales para el metabolismo como el V, Fe y Zn, se ha reportado que también tienen 

efectos tóxicos sobre las células, principalmente como resultado de su capacidad para 

alterar o desnaturalizar las proteínas. Existe vasta información sobre los efectos a la salud 

que pueden causar los MP, incluyendo un incorrecto desarrollo del cuerpo humano, cáncer, 

daño a los órganos internos y trastornos al sistema nervioso. En altas dosis, los MP pueden 

causar daños irreversibles a diferentes partes del cerebro y en casos extremos la muerte 

(Barakat, 2011). En la Tabla 2.1 se mencionan los principales efectos que propician los MP 

con mayor relevancia ambiental, así como los efectos a la salud al alcanzar su concentración 

letal media (CLM). 

 

 Debido a la movilidad que presentan los MP en los ecosistemas acuáticos naturales 

y a su toxicidad para las formas superiores de vida, los iones de MP presentes en aguas 

superficiales y subterráneas son considerados como los contaminantes inorgánicos más 

importantes en el ambiente (CEPIS, 2001). Aun cuando se encuentren en cantidades bajas, 

sus características recalcitrantes y su consiguiente persistencia en cuerpos de agua implican 

que, a través de procesos naturales como la biomagnificación, su concentración puede 

llegar a ser tóxica. Los MP pueden encontrarse en su estado elemental o en forma de sales 

por medio de enlaces iónicos. De cualquier manera, los iones metálicos no pueden ser 

mineralizados como la materia orgánica (Cañizares-Villanueva, 2000; Khan ycol., 2009). 
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Numerosas industrias, a través de alguno de sus procesos, generan efluentes con 

concentraciones de metales pesados como el Hg, Pb y Cr superiores a las CLM presentadas 

en la Tabla 2.1. En efecto, en la Tabla 2.2 se muestran las concentraciones de esos tres 

metales, reportadas para los efluentes de las industrias que los generan en mayor cantidad. 

 

 

Tabla 2.1. Efecto tóxico y concentración letal media de los metales pesados con mayor 
relevancia ambiental y de salud pública. Tomado de Babel y Kurniawan (2004) 

Metal pesado Efecto tóxico CLM, mg L-1 

Arsénico Manifestaciones cutáneas y enfermedades vasculares 0.05 
Cadmio Desórdenes renales y carcinogénico humano 0.01 

Cromo 
Dolor de cabeza, náuseas, diarrea, vómitos y 
carcinogénico humano 

0.05 

Cobre Daños al hígado, Enfermedad de Wilson e insomnio 0.25 
Zinc Depresión, letargo y daño neurológico  0.20 
Plomo Enfermedades en el sistema nervioso central y circulatorio 0.006 

Mercurio 
Problemas reumatoides y enfermedades en el sistema 
nervioso y circulatorio 

0.0003 

 

 

Tabla 2.2. Concentraciones de metales pesados reportadas en los efluentes de diversas 
industrias que los manejan en/para su proceso de producción 

Principal industria o proceso 
Metal que 

generan 

concentración 

mg L-1 
Referencia 

Curtido de Pieles y 
galvanoplastía 

Cr 5 - 75 Barrera, 2003 

Subproducto de minería, 
refinerías, baterías y plomo 

Pb 7-130 Lavado y col., 2010 

Minería, amalgamación Hg 0.0005-0.2 Loredo y col, 2003 
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II.2. MÉTODOS CONVENCIONALES PARA LA REMOCIÓN DE METALES PESADOS DE LAS 

AGUAS RESIDUALES 

 

 Ante la problemática, tanto ambiental como de salud pública, derivada de los 

efectos potenciales que producen las descargas de aguas residuales con presencia de 

metales pesados, las normativas1 en materia aplicables son sumamente estrictas, tanto a 

nivel nacional como internacional, estableciendo límites máximos permisibles cada vez 

menores (Fu y Wang, 2011). Dentro del campo de la Ingeniería Ambiental, se han 

implementado varias tecnologías para la remoción de metales pesados, de las cuales a 

continuación se realiza una breve descripción. 

 

II.2.1. Precipitación con hidróxidos 

 En la actualidad, la precipitación con hidróxidos es la técnica más utilizada a nivel 

industrial para la precipitación de los metales pesados. Se basa en adicionar hidróxidos de 

calcio o sodio, propiciando un pH de 8 a 11, lo cual conlleva a que los metales contenidos 

en el agua residual reaccionen con los hidróxidos, dando lugar a hidróxidos metálicos, los 

cuales pueden ser removidos por floculación y sedimentación (Huisman y col., 2006). Al 

respecto, autores como Charemtanyarak (1999) y Chong y col. (2009) reportan buenos 

resultados de esta tecnología en pruebas experimentales de aguas residuales tanto 

sintéticas como provenientes de complejos industriales. 

 

 A pesar de lo mencionado en el párrafo anterior, se sabe que la precipitación con 

hidróxidos presenta dos grandes limitaciones. En primer lugar, los lodos producidos que 

contienen los hidróxidos metálicos exhiben una densidad muy baja, por lo que abarcan 

grandes volúmenes, presentando dificultades técnicas y económicas para su deshidratación 

y reutilización o disposición controladas (Polprasert, 1996). La segunda limitación es que 

                                                           
1 Normativa: Conjunto de normas aplicables a una determinada materia o actividad. Normatividad no está 
registrada en el DPD (Diccionario Panhispánico de Dudas, 2005) 



 

9 
 

algunos de los hidróxidos metálicos son de naturaleza anfótera y la mezcla de ellos puede 

provocar que el pH óptimo de alguno provoque la solubilidad de otro (Dickson, 2006). 

 

II.2.2. Precipitación con sulfuros 

 La solubilidad de los sulfuros metálicos, es menor que la de los hidróxidos metálicos 

y no presentan naturaleza anfótera como los segundos. Özverdi y Erdem (2006) mencionan 

que el mecanismo de remoción que gobierna la remoción de los iones metálicos se presenta 

a valores bajos de pH (<3), y se ilustra en la siguiente ecuación: 

 

                                          M2+
(ac) +  H2S(g)             MS(s)  + 2H+

(ac)                                                                               (2-1) 

 

 Con base en este principio, en los últimos años se ha venido implementado el uso 

de bacterias sulfato-reductoras (BSR) que, a través de la reacción (2-2), producen H2S 

factible para unirse a los iones de interés, esto es: 

 

                                        3SO4
2- + 2CH3CH(OH)COOH        3H2S +  6HCO3

-                               (2-2) 

 

en la ecuación anterior(CH3CH(OH)COOH) corresponde al compuesto microbiano (sin 

considerar el nitrógenos, fósforo y arsénico). 

 

 Autores como Álvarez y col. (2007) y Morling (2010) han utilizado reactores 

biológicos secuenciales (SBR, por sus siglas en inglés) y reportan buenas eficiencias de 

remoción, tanto de materia orgánica como de metales pesados.  

 

Sin embargo, cabe destacar que el proceso de precipitación con sulfuros es 

peligroso, ya que los iones metálicos en soluciones ácidas pueden evolucionar a H2S que es 

un gas tóxico, aunado a que los sulfuros metálicos tienden a formar precipitados coloidales, 

lo cual puede provocar problemas en las etapas de sedimentación (Fu y Wang, 2011). 

II.2.3. Intercambio iónico 
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 El proceso de intercambio iónico para la remoción de metales ha sido utilizado por 

muchas clases de industrias, ya que presenta atractivas ventajas como la capacidad para 

tratar grandes volúmenes y presentar altas eficiencias de remoción. No obstante, las 

ventajas que se mencionan se refieren al uso de resinas sintéticas (Alyüz y Veli, 2009), que 

son sumamente costosas.  

 

Ante esto, lo ideal es llevar a cabo el proceso de intercambio iónico utilizando resinas 

inorgánicas de origen natural como la zeolita. Investigadores como Doula (2009) han 

trabajado y reportado que, a pesar de obtener resultados aceptables (eficiencias de 

remoción entre 25 y 50 %), la capacidad de remoción de metales pesados de las zeolitas es 

limitada en comparación con las resinas sintéticas, además de que aún se necesita mucha 

investigación para la aplicación de zeolitas a escala industrial (Motsi y col., 2009). 

 

II.2.4. Adsorción 

 Actualmente la adsorción es una opción económica y efectiva para el tratamiento 

de metales pesados en las aguas residuales. El carbón activado es la principal materia prima 

utilizada por este método, dada su gran área superficial (Jusoh y col., 2007; Kang y col., 

2008). Sin embargo, en la actualidad se experimenta el agotamiento de la fuente del carbón 

activado comercial, propiciando que se incremente su precio de adquisición, por lo que se 

empieza a limitar su utilización como adsorbente, además de la problemática derivada de 

su disposición final. 

 

II.2.5. Filtración con membranas 

 La filtración con membranas es una tecnología que puede remover los iones de 

metales pesados con gran eficiencia, pero es sumamente costosa y compleja en su 

funcionamiento y operación, aunado a que con el transcurso del tiempo presenta 

“ensuciamiento” o colmatación, que da lugar a un bajo flujo por unidad de área o flux en 

inglés (Fu y Wang, 2011). 
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II.3. SISTEMAS DE HUMEDALES ARTIFICIALES 

 

Los primeros estudios sistemáticos sobre los humedales artificiales se realizaron en 

el Siglo XX, en la década de los cincuenta en el Instituto Max Planck en Alemania. En los 

años setenta y ochenta se dio su construcción y ya para la década de los noventa esta 

tecnología, inicialmente desarrollada para el tratamiento de aguas residuales municipales, 

se extendió para el tratamiento de escurrimientos superficiales o escorrentías y para drenes 

agrícolas, así como para algunas aguas residuales industriales. Así mismo, autores como 

Giraldi y col. (2003), Kadlec y Knight (1993) y Kadlec y Wallace (2009), dan cuenta de una 

buena historia del empleo de humedales naturales y artificiales para el tratamiento de 

aguas residuales. 

 

 Como se mencionó en la introducción, los humedales artificiales se clasifican en dos 

grupos según el tipo de flujo que presenten. Estos son de flujo libre superficial (HAFLS) y de 

flujo subsuperficial (HAFSS). Los primeros son similares a las lagunas de estabilización, por 

lo que el agua residual es depurada al transitar libremente a través del humedal, con la 

inclusión de que éste contiene plantas acuáticas, emergentes o flotantes. Por su parte, los 

de flujo subsuperficial consisten en hacer pasar el agua residual a través de un medio poroso 

o empaque (arena, grava, tezontle2, arcilla o combinación de éstas) que sirve de soporte 

para las raíces de las plantas emergentes. Cabe aclarar, que independientemente del 

aspecto hidráulico (flujo continuo, intermitente o por lotes), lo que marca la diferencia 

entre los HAFLS y los HAFSS es la presencia del medio de empaque.  

 

En efecto, la presencia de dicho material de empaque proporciona una mayor área 

superficial disponible para el establecimiento de microorganismos dentro del sistema, los 

cuales se desarrollan en forma de biopelícula (biomasa adherida a un medio de soporte). 

Esto se ve reflejado en las altas tasas de remoción para los contaminantes biodegradables 

                                                           
2 Tezontle es una palabra de origen náhuatl para designar a rocas de origen volcánico muy ligeras y porosas, 

de tetl, piedra y tzontli, cabello (ligeras como los cabellos) (Cabrera, 2002) 
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disueltos, medidos como demanda bioquímica de oxígeno (DBO), que presentan los HAFSS 

(0.85 d-1 a 20°C) en comparación con los de flujo libre superficial (0.09 d-1 a 20°C) (IWA, 

2000; Kadleck y Knight, 1993; Wood, 1995).  Aunado a esto, la presencia subsuperficial del 

agua residual, evita que se presenten olores y vectores desagradables, lo cual abate algunas 

desventajas de estos sistemas de tratamiento. 

 

Dentro de los de tipo subsuperficial, existen los de flujo horizontal y vertical. Los 

primeros son reactores de flujo continuo que requieren cierta pendiente para garantizar un 

gradiente hidráulico que permita el flujo del agua y las características de su diseño permite 

que exista remoción de nitrógeno, debido a la ocurrencia de condiciones aerobias, anóxicas 

y anaerobias.  

 

Por su parte, los humedales de flujo subsuperficial vertical son dosificados de 

manera intermitente por lo que son reactores de flujo semicontinuo. Esto propicia una 

mayor transferencia de oxígeno por convección, lo cual ayuda a evitar la colmatación, ya 

que se mineralizan más eficientemente los compuestos suspendidos volátiles, además de 

que es necesario para su degradación y para la nitrificación (Langergraber y col., 2007; 

Lightbody y col., 2009).  

 

En la Figura 2.1 se observa la constitución y patrón de flujo que diferencian a los tres 

tipos de humedales artificiales utilizados para el tratamiento de aguas residuales.  

 

Como se mencionó anteriormente, también pueden ser operados como sistemas 

por lotes (batch en el idioma inglés) en el que puede existir tiempo de residencia hidráulica 

(de reacción o de permanencia del agua dentro del sistema para sistemas batch) pero sin 

cargas orgánicas ni hidráulicas. 

 



 

13 
 

 

Figura 2.1. Diferentes tipos de humedales artificiales usados en el tratamiento de aguas 
residuales. A) de flujo libre superficial, B) de flujo vertical subsuperficial y C) de 
flujo horizontal subsuperficial. Modificado de Tilley y col. (2014) 

 

 

II.3.1. Remoción de metales pesados empleando humedales artificiales 

 Los humedales artificiales de flujo subsuperficial (HAFSS) han demostrado ser 

sistemas eficientes para el tratamiento de diversos tipos de agua residual. Autores como 

Hadad y col. (2006), Jayaweera y col. (2008) y Khan y col. (2009), describen casos en los que 

los HAFSS son utilizados por el sector industrial para remover metales pesados de las aguas 

residuales, concluyendo buenos resultados de su implementación, aunado a las ventajas 

económicas y operacionales que presentan (Kadleck y Wallace, 2009; Kivaisi, 2001; Vymazal 

y Kröpfelová, 2009). Esto da lugar a que investigaciones recientes se basen en explorar sus 
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ventajas y profundizar en el análisis de su funcionamiento, con la finalidad de obtener una 

mejor comprensión de sus procesos y poder incursionar en nuevas aplicaciones dentro del 

tratamiento de las aguas residuales. 

 

 Un ejemplo de lo arriba mencionado, es el estudio realizado por Khan y col. (2009), 

quienes implementaron un sistema de humedal artificial para tratar los efluentes de la zona 

industrial de Swabi, localizada al suroeste de Pakistán. El sistema de tratamiento consistió 

en siete celdas arregladas en línea, con un área total de 4,145.72 m2, un tiempo de 

residencia hidráulico de 40 h y las plantas utilizadas fueron macrofitas de la región. Los 

contaminantes de interés en el estudio, fueron Pb, Cd, Fe, Ni, Cr y Cu, cuyos porcentajes de 

remoción se muestran en la Tabla 2.3. 

 

 

Tabla 2.3. Eficiencias de remoción de metales pesados, por medio del sistema de humedales 
implementado por Khan y col. (2009) 

 Pb Cd Fe Ni Cr Cu 

Influente del humedal, mg L-1 1.56 0.62 0.27 2.76 0.35 1.45 

Efluente del humedal, mg L-1 0.78 0.05 0.07 1.63 0.07 0.75 

Eficiencia de remoción, % 50 91.9 74.1 40.9 89 48.3 

 

 

 Con base en los resultados obtenidos, los autores concluyen que los humedales 

artificiales son una tecnología eficiente y sostenible para la remoción de metales pesados, 

además de presentar la gran ventaja de costo-beneficio. No obstante, la remoción de dichos 

contaminantes se la atribuyen solamente a la fitorremediación y a las precipitaciones que 

pueden ocurrir dentro del sistema, sin considerar la intervención de los consorcios 

microbianos y del material de empaque de los humedales. 

 

 Otro estudio relacionado con el uso de humedales artificiales para el tratamiento de 

metales pesados, es el realizado por Cheng y col. (2002) quienes analizaron durante 14 
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meses el comportamiento de un humedal artificial de flujo vertical subsuperficial con 

vegetación de la especie Cyperus alternifolius, empacado con grava y arena que en 

promedio propiciaban una porosidad del 35%. Con la finalidad de inocular el sistema, el 

humedal fue alimentado con agua residual tratada por un sistema lagunar anaerobio 

convencional. Posteriormente los autores procedieron a alimentarlo con agua sintética 

cuya composición además de contener las mismas características del primer influente, 

contenía metales pesados. La composición del agua residual utilizada durante la última fase 

experimental se indica en la Tabla 2.4. 

 

 

Tabla 2.4. Composición del agua residual sintética utilizada por Cheng y col. (2002) para alimentar 
el humedal artificial evaluado en su investigación 

Compuesto químico miligramos disueltos en 1 L de agua residual 

KH2PO4 3.5 

Na2CO3 2.1 

KCl 3.51 

NH4Cl 5.95 

NaCl 3.75 

MgSO4 1.25 

C6H12O6 22.5 

Al2(SO4)3 10.79 

Cd SO4 0.009 

Cu SO4 1.04 

MnSO4 0.302 

PbSO4 0.0103 

ZnSO4 4.25 

 

 

 Los autores destacan que las concentraciones de metales pesados en el efluente se 

encontraron por debajo de los límites de detección del método analítico, exceptuando los 

valores de Mn, para el cual se presentaron porcentajes de remoción arriba del 80%, lo cual 

permitía, al igual que para los otros metales, que se cumpliera con los límites máximos 

permisibles que establece la Organización Mundial de la Salud (WHO por sus siglas en 

inglés). En paralelo con lo anterior, los autores determinaron la cantidad de metales 
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pesados acumulados en la vegetación y adsorbidos por el medio de empaque, 

estableciendo el término Relación de Acumulación (RA), el cual se calculó mediante la 

siguiente ecuación: 

 

Lhumedal,delvolumenxLmginfluente,enmetaldeiónConcentrac

kgplanta,ladesecamasaxkgmgplanta,laenmetaldeiónConcentrac
RA

1

1





                          (2-3) 

 

 Finalmente, los autores mencionan que la acumulación de metales pesados que 

presentó la especie C. alternifolius respecto a la cantidad ingresada, fue de 13.5% para el 

Al, 6.6% para el Cd, 32.3% para el Cu, 37.2% para el Mn, 14.6% para el Pb y 5.1% para el 

caso del Zn. Todos los resultados expuestos por Cheng y col. (2002) dan indicios del 

potencial que pueden tener los sistemas de humedales artificiales para la remoción de 

metales pesados del agua residual, ya que además de la fitorremediación se suscitan otros 

procesos dentro del sistema de tratamiento que involucran a los otros componentes de los 

humedales artificiales. 

 

 Por su parte, Buddhawong y col. (2005) estudió la ruta y destino del arsénico y zinc 

dentro de humedales artificiales, relacionando la presencia de ambos compuestos en la 

vegetación y el sustrato, con el potencial redox y las concentraciones de hierro disuelto. 

Para ello, construyó humedales artificiales a escala de laboratorio con dimensiones de 0.5 

m de longitud, 0.3 m de ancho y 0.3 m de altura, resultando en un volumen total de 45 L. 

La vegetación utilizada fue Juncus effusus plantadas en grava de 2-5 mm de diámetro, con 

volumen efectivo de agua residual dentro del humedal de 14 L, cabiendo destacar que el 

contenido de hierro en la grava fue de 43 mg kg-1. Los reactores fueron alimentados de 

manera discontinua y presentaban tres puntos de muestreo, uno en la parte superior, uno 

en la parte media y uno en el fondo de la estructura. Aunque el autor no menciona las 

concentraciones de As y Zn en el influente, en sus resultados señala que el arsénico decreció 

a lo largo del tiempo para los tres puntos de muestreo de cada reactor. Además 95 % del As 

fue removido del agua por la acción conjunta del medio de empaque y la vegetación. En lo 

que respecta al comportamiento del Zn, éste decreció rápidamente, observándose que las 
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concentraciones de hierro disuelto aumentaron proporcionalmente a dicho decremento. 

Por su parte, los valores de redox oscilaron entre 430 y 600 mV, sin mostrarse diferencias 

entre los tres niveles de toma de muestras. A pesar de que Buddhawong y col. (2005) 

mantiene mucha información de manera implícita, los resultados que reporta dan indicios 

del potencial de los humedales artificiales para la remoción de As y Zn por medio del 

intercambio catiónico que propician los constituyentes del medio de empaque coadyuvado 

por la asimilación de la vegetación. 

 

 Otro estudio relacionado con la capacidad de los humedales artificiales para la 

remoción de metales es el de Liu y col. (2007), quienes probaron las eficiencias de remoción 

de Cd, Pb y Zn, usando 19 especies vegetales distintas. La experimentación consistió en 19 

humedales rectangulares de 2 m2 de área superficial, utilizando como medio de empaque 

25 cm de arena con 2.47% de materia orgánica, lo cual propicia una capacidad de 

intercambio catiónico de 12.4 cm kg-1. El agua residual para la alimentación de los reactores 

fue preparada en laboratorio con concentraciones de 0.5 mg L-1 de Cd, 2 mg L-1 de Pb y 5 

mg L-1 de Zn, siguiendo la metodología de Demirezen y Aksoy (2004). Por su parte, las 19 

especies vegetales que se utilizaron (una por cada humedal) provenían de siete familias 

diferentes, lo cual se muestra en la Tabla 2.5. 

 

 Después de cuatro meses de operación, el autor determinó la cantidad de metales 

pesados acumulados en cada una de las especies vegetales, a través de una digestión con 

H2O2, HF, HNO3 y HClO4 seguida por su medición con espectrometría de absorción atómica. 

Los resultados del estudio denotaron que, para los tres metales analizados, el porcentaje 

de remoción (traslocado del agua hacia la planta) osciló entre 40.5 y 90%. Así mismo, la 

especie que presentó el mayor porcentaje de traslocación fue Isachne gobosa con más del 

90%, seguida por las especies Cyperus iria y Cyperus difformis que presentaron en promedio 

85% de traslocación para los tres metales pesados.  
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Tabla 2.5. Familias y especies de vegetación utilizadas en los humedales artificiales estudiados 

por.Liu y col. (2007) 

Código usado por el autor Familia Género y especie 

A Polygonaceae Polygonum lapathifolium 

B Polygonaceae Polygonum hydrpiper 

C Compositae Eclipta prostrata 

D Compositae Aster sunulatus 

E Cyperaceae Cyperus iria 

F Cyperaceae Cyperus difformis 

G Cyperaceae Fimbristylies miliacea 

H Leguminosae Aeschynomene indica 

I Pontederiaceae Monochoria vaginalis 

J Amaranthaceae Alternanthera philoxeroides 

K Gramineae Echinochloa crus-galli 

L Gramineae Echinochloa candata 

M Gramineae Echinochloa oryzicola 

N Gramineae Zizania latifolia 

O Gramineae Digitaria sanguinalis 

P Gramineae Eleusine indica 

Q Gramineae Phragmites communis 

R Gramineae Isachne globosa 

S Gramineae Oryza sativa L. 

 

En contraste, las especies que acumularon la menor cantidad de los contaminantes 

inorgánicos fueron Echinochloa candata y Eleusine indica con menos del 41%. El estudio 

realizado por Liu y col. (2007) denota la importancia del papel que desempeñan las 

hidrofitas dentro de los humedales artificiales en la remoción de metales pesados. Así 

mismo, permite conocer las diferencias en cuanto a capacidad de acumulación entre 

diferentes familias y especies vegetales. 

 

 Al igual que Lui Dong y col. (2007) y Khan y col. (2009), hay numerosos estudios en 

todo el mundo como los de Carballo y col. (2009), Rathanayake y col. (2010), Ruiz-López 
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(2009), Yalcuk y Ugurlu (2009) que denotan la eficiencia de los humedales artificiales para 

la remoción de metales pesados por medio de la fitodepuración. Sin embargo, el papel que 

desempeñan los consorcios microbianos en este proceso, aún no se ha estudiado a 

profundidad, lo cual limita la explotación de las ventajas potenciales de los sistemas de 

humedales artificiales. 

 

 

II.3.2. Consideraciones para el diseño de los humedales artificiales 

En lo que respecta al dimensionamiento de los humedales artificiales, es habitual la 

modelación de estos sistemas como reactores químicos basados en ecuaciones cinéticas de 

primer orden (Kadlec y Knight, 1996; Kadlec y Wallace, 2009), las cuales, en condiciones de 

estado estacionario y flujo pistón ideal, predicen un perfil exponencial de las 

concentraciones de los contaminantes no conservativos y se denomina modelo K-C. Con 

esto es posible definir la concentración requerida en el efluente (Ct) por medio de la 

siguiente ecuación fundamental para el dimensionamiento de los humedales artificiales de 

flujo subsuperficial (HAFSS): 

 

                                                            Ct = C0.exp(-KT.t)                                                          (2-4) 

donde: 

Ct = concentración del contaminante en el efluente, mg L-1 

C0 = concentración del contaminante en el influente, mg L-1 

KT = constante de degradación del contaminante, t-1 

t  = tiempo de residencia hidráulico, t 

 

 En la ecuación 2-4, se puede observar la dependencia que tiene la concentración del 

contaminante en el efluente con el tiempo de residencia hidráulica (TRH o t), ya que a 

medida de que el TRH se incremente, mayor será la remoción que se logre, es decir, menor 

será la concentración del contaminante en el efluente (Ct). 
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 Lo mencionado en el párrafo anterior, implica que si se incrementa cada vez más el 

TRH, Ct tiende al valor de cero. Sin embargo, existirá una concentración final mínima, que 

por lo general no es cero, y el valor de la concentración en el efluente se convierte en un 

valor asintótico conforme el TRH siga aumentando. Es así como se introduce un nuevo 

parámetro asintótico a la ecuación 2-4, que considera que aunque el TRH sea infinito, la 

concentración en la salida del humedal nunca será cero. Este parámetro se denomina 

concentración residual o de fondo (C0), lo que da lugar a un nuevo modelo K-C0, establecido 

por Kadleck y Knight (1996): 

 

                                                  Ct –C0 = (C0 – C0).exp(-KT.t)                                                (2-5) 

 

Con las relaciones que establecen las dos ecuaciones anteriores, Reed (1995) 

formuló la ecuación actualmente utilizada para dimensionar los humedales artificiales de 

flujo subsuperficial, en la cual el parámetro a obtener es el área superficial necesaria para 

lograr la concentración deseada en el efluente: 

 

                                Área superficial del humedal   = 








tT C

C

nhK

Q 0ln
**

                              (2-6) 

donde 

 

Q = Gasto de entrada al humedal, volumen tiempo-1 

h = Profundidad del medio de empaque, longitud 

n = porosidad que exhibe el medio de empaque, adimensional 

 

Determinada el área con la ecuación anterior, sólo resta definir las dimensiones de 

la longitud y el ancho del humedal, las cuales normalmente se obtienen utilizando las 

relaciones longitud:ancho (L:W) recomendadas en la literatura. 
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 Aunado a lo anterior, los humedales artificiales, al igual que todos los sistemas de 

tratamiento de aguas residuales, tienen que considerar en su diseño los aspectos de carga 

hidráulica y orgánica, ya que en ellas intervienen variables determinantes para el adecuado 

desarrollo de los microorganismos y correcto acoplamiento de las estructuras que 

componen al sistema de tratamiento. Tanto la carga hidráulica como la orgánica se 

encuentran en función del tiempo de residencia hidráulico (TRH), del gasto de diseño (Q) y 

del área superficial del humedal. Además, la carga orgánica se refiere a la relación que existe 

entre la cantidad de sustrato orgánico suministrado en el agua de alimentación, con la 

cantidad de microorganismos que utilizan dicho sustrato para realizar sus funciones 

bioquímicas, por lo que dicha carga también se encuentra en función de la DQO (u otra 

medida del material orgánico presente). Debido a que la Ecuación 2-4 solamente es 

aplicable cuando C0 se refiere a un contaminante no conservativo, y la importancia que 

conlleva diseñar los humedales artificiales con las cargas hidráulicas y orgánicas adecuadas, 

a continuación se menciona una pequeña reseña de estudios enfocados a la variación del 

TRH, que finalmente redunda en la variación de las cargas hidráulicas y orgánicas, con la 

finalidad de proporcionar las bases hidráulicas necesarias para el desarrollo de la parte 

experimental del presente trabajo de investigación. 

 

Numerosos autores como Platzer y Mauch (1997); Langergraber y col. (2007); 

Prochaska y Zouboulis (2009), mencionan que los humedales artificiales de flujo vertical 

subsuperficial (HAFVS) diseñados con cargas hidráulicas de 0.05 a 0.060 mm3mm-2 d-1 y 

orgánicas de 10 a 40 g DBO m-2d-1 presentan remociones alrededor del 90% para los sólidos 

suspendidos totales (SST), demanda química de oxígeno (DQO) y nitrógeno amoniacal 

(NH4
+). En lo que respecta a la remoción de fósforo inorgánico, medido como ortofosfatos 

(PO4
3-), los porcentajes de remoción oscilan entre 20 y 30%. Cabe mencionar que estos 

resultados fueron obtenidos en agua residual doméstica sometida a sedimentación 

primaria antes de entrar a los sistemas de humedales. 
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 Entre los autores más citados por los diferentes investigadores en el área de 

tratamiento de aguas residuales por medio humedales artificiales, se encuentran Wood y 

col. (1995) quienes pertenecen al área de especialistas de la Asociación Internacional del 

Agua (IWA por sus siglas en inglés) y mediante sus investigaciones recomienda como carga 

orgánica para el diseño de humedales artificiales de flujo vertical 7.5 g DBO m-2d-1. Así 

mismo, señalan una relación largo:ancho de 0.25:1-5:1 y un tiempo de residencia hidráulico 

de 2 a 7 días. 

 Por su parte, Healy y col. (2006) y Winter y Goetz (2003) mencionan que los 

humedales artificiales de flujo vertical subsuperficial deben ser diseñados con un valor de 

carga orgánica que se encuentre entre 6 y 12 g DBO m-2d-1. Con este valor garantizado, las 

otras condiciones en el diseño como la porosidad, relación largo:ancho y tipo de vegetación 

pueden ser variables. En la Tabla 2.6 se mencionan las cargas hidráulicas utilizadas por 

diversos autores en el diseño de humedales artificiales de flujo vertical subsuperficial y los 

porcentajes de eficiencia de remoción obtenidos. Del mismo modo, la Tabla 2.7 se refiere a 

las cargas orgánicas. 

 

 

II.4. BACTERIAS TOLERANTES A METALES PESADOS 

 

 Para el presente trabajo, es importante tener como antecedentes tanto la 

interacción de los microorganismos con los metales pesados, como los estudios 

relacionados con la tolerancia y/o capacidad de remoción hacia éstos, que pueden 

presentar algunas bacterias. 

Los procesos por los cuales los organismos interactúan con los metales pesados  son 

muy diversos. Sin embargo, Cañizares-Villanueva (2000) menciona que existen en la 

práctica tres categorías generales de procesos biotecnológicos para el tratamiento de 

residuos líquidos que contienen metales tóxicos: la biosorción, la precipitación extracelular 

y la captación a través de biopolímeros purificados y de otras moléculas especializadas, 

derivadas de las células microbianas. Estos procesos no son excluyentes y pueden involucrar 

fenómenos fisicoquímicos y biológicos. 
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Tabla 2.6. Eficiencias de remoción de materia orgánica obtenidas en humedales artificiales 
a diferentes cargas hidráulicas 

Autor Localización 
Carga hidráulica 

mm3 mm-2 d-1 
Remoción 

DQO % 
Remoción 

DBO % 

Masi y col., 2007 Italia 
18 83 93.8 

150 94 95 

Langergraber y col., 2007 Austria ≤27 93.8 98.2 

Zhao y col., 2009 China 120 N.r. 90 

Wood, 1995 USA 2 a 30 N.r. 92 

Kadleck y Knight, 1996 USA 80-300 N.r. 70-95 

Vymazal y Kröpfelová, 2009 República Checa <200 N.r. >80 

Kantawanich y Brix, 2009 Dinamarca 
20 40 N.r. 
50 65 N.r. 
80 90 N.r. 

Ramírez-Carrillo y Luna-
Pabello, 2009 

México 72 >90 N.r. 

Vacca y col., 2005 Alemania 60 90.5 N.r. 

Prochaska y col., 2009 Grecia 17 88.5 N.r. 

Platzer y Mauch, 1997 Alemania 45-60 ≥90% N.r. 
N.r. No reportado 

 
Tabla 2.7. Eficiencias de remoción obtenidas en humedales artificiales a diferentes cargas 

orgánicas 

Autor Localización 
Carga orgánica 

TRH (d) Remoción (%) gDBO m-2 d-1 gDQO m-2 d-1 

Lüderitz y col., 2001 Alemania 
21 N.r. N.r. 91 
10 N.r. N.r. 95 

Brix y Arias, 2005 Dinamarca N.d. ≤20 N.r. 92 

Winter y Goetz, 2003 Alemania < 20 N.r. N.r. 93.5 

Zhao y col., 2009 China N.d. 1055 N.r. 75 

Puigagut y col., 2006 España 22.8 a 29.8 N.r. N.r. 88 

Salas, 2010 México 20 N.r. N.r. 90 

García y col., 2008 México 
N.r. 23.1 0.011 36 
N.r. 5.4 0.056 80 

Prochaska, 2009 Grecia 

20 N.r. 1.5 96.13 
40 N.r. 1.5 88.315 
40 N.r. 3.0 92.05 
20 N.r. 3.0 96.78 

Yalcuk y Ugurlu, 2009 Turquía 
7.6 N.r. 11 22.95 
11 N.r. 8 26.20 

Guido, 2008 México 14.6 N.r. N.r. N.r. 

Massi y col., 2007 Italia 
N.r. 2.9 1.5 83 
N.r. 2 3 94 

Platzer y Mauch, 1997 Alemania 10 a 40 N.r. N.r. ≥90 
N.r. No reportado 
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En la Figura 2.2 se muestran las posibles interacciones que se suscitan cuando los 

microorganismos entran en contacto con los metales pesados presentes en solución.  

 

 

Figura 2.2. Mecanismos de interacción entre metales pesados y microorganismos. La 
localización de algunos procesos puede variar entre grupos y cepas. Tomado 
de White y col. (1995) 

 

 

Existen investigaciones a nivel experimental sobre la remoción de metales pesados 

por parte de los organismos procarióticos. Un ejemplo de esto es el trabajo de Orellana 

(2009), quien evaluó la producción de sulfuro de hidrógeno por parte de un consorcio de 

bacterias sulfato-reductoras. El autor reporta que se utilizaron concentraciones de sulfatos 

de 10, 20 y 30 mg L-1 y ácido láctico como fuente de carbono suministrado en 

concentraciones de 70, 50 y 20 mg L-1 respectivamente. La mejor producción de sulfuro de 

hidrógeno se obtuvo con la combinación de 70 mg L-1 de ácido láctico y 30 mg L-1 de sulfatos, 

el cual se redujo hasta una concentración 11 mg L-1 en el transcurso de 12 horas. 
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Rathnayake y col. (2010) estudiaron la tolerancia de dos especies de bacterias Gram 

positivas, colonizadoras de suelos prístinos, hacia los metales Zn, Cd y Cu. En su trabajo 

aislaron dos especies de bacterias: Bacillus thuringiensis y Paenibacillus polymixa, para 

posteriormente someterlas a diferentes concentraciones de los metales en un rango de 0-

8 mg L-1 e identificar las concentraciones letales medias para cada una de las dos especies 

bacterianas. 

 

Los autores reportan que ambas especies de bacterias Gram positivas resultaron 

altamente sensibles a la presencia de Cu, lo cual es principalmente cierto para el consorcio 

del género Paenibacillus que presentó una concentración letal media de 0.011 ±0.003 mg 

L-1. En la Tabla 2.8 se presentan las concentraciones letales medias determinadas para cada 

especie bacteriana y para cada metal pesado estudiado. 

 

 

Tabla 2.8. Concentraciones letales medias de Cd, Cu y Zn para el género Paenibacillus y la especie 
B. thuringiensis (Rathnayake y col., 2010) 

Bacteria Cd 2+ (mg L-1) Cu 2+ (mg L-1) Zn 2+ (mg L-1) 

Paenibacillus 

polymixa 

1.77 ± 0.16 0.011 ± 0.003 7.02 ± 0.44 

Bacillus. thuringiensis 1.53 ± 0.01 0.082 ± 0.004 2.98 ± 0.2 

 

 

 Una investigación que resalta para el presente proyecto de tesis, es el trabajo de 

Salgado-Bernal y col. (2012), quienes evaluaron la resistencia a metales pesados y su 

remoción del agua que presentaron 13 aislados bacterianos provenientes de un humedal 

natural, ubicado en Cuba, de la especie Typha dominguensis. Los metales y sus 

concentraciones, que le fueron suministrados a las cepas bacterianas fueron 207, 414 y 621 

mg L-1 de Pb; 104, 208 y 312 mg L-1 de Cr; 67.4, 134.8 y 202.2 mg L-1 de Cd y 2, 4 y 6 mg L-1 

de Hg. Los resultados de Salgado-Bernal y col. (2012) señalan que para el caso del plomo, la 



 

26 
 

mayoría de los aislados resultaron resistentes y presentaron remoción del metal. Con 

respecto al cromo, cuatro aislados lograron tanto tolerancia como remoción del metal. Por 

otra parte, dos aislados resultaron resistentes al cadmio, sin remover el metal de la fase 

acuosa y de manera similar al caso del plomo, los resultados del mercurio indican que la 

mayoría de los aislados removieron el metal de la solución. En síntesis, los autores señalan 

que los 13 aislados mostraron resistencia a más de un metal, además de que por lo menos 

seis de ellos presentaron la propiedad de remover los cationes de la solución acuosa. Este 

resultado plantea el mejoramiento del proceso depurativo de los metales pesados a través 

de humedales artificiales, que contengan cepas bacterianas tolerantes que en conjunto con 

la vegetación, sean agentes biorremediantes. 
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CAPÍTULO III. METODOLOGÍA 

 

En el presente capítulo se describe en secuencia la metodología empleada para la obtención 

de los resultados enfocados al cumplimiento de los objetivos del trabajo de tesis 

previamente planteado. 

 

III.1. DISEÑO EXPERIMENTAL 

 

Para la parte experimental se trabajó a escala de laboratorio con ocho reactores, 

que simulan humedales artificiales, alimentados con agua residual sintética con un 

contenido conocido de metales pesados. Cuatro de los reactores contenían plantas, de los 

cuales dos fueron inoculados con cepas bacterianas específicas y los otros dos se 

mantuvieron sin inoculación. De los otros cuatro reactores sin plantas, dos fueron 

inoculados con las cepas bacterianas y los otros no. Acorde a esto, se trabajó por duplicado 

con cuatro tipos de reactores que resultan de las combinaciones entre inoculación y 

vegetación presente, tal y como se muestra en la Tabla 3.1 y Figura 3.1. 

 

Tabla 3.1. Conformación de los ocho humedales artificiales en función de la presencia de 
la inoculación y presencia de vegetación 

TRH 
Con inóculo  Sin inóculo  

Con planta Sin planta Con planta Sin planta 

RIV RI RV RC 

2 d X       X X       X X       X X       X 

4 d X       X X       X X       X X       X 

         RIV = Reactor con inóculo y con vegetación                       RV = Reactor con vegetación 

         RI  = Reactor con inóculo                                                        RC = Reactor sin inóculo y sin vegetación 

 

 

En la Tabla 3.1 se indica que el experimento consideró dos factores: tipo de reactor 

y tiempo de residencia hidráulico (TRH), teniendo como variable de respuesta o 
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dependiente, el porcentaje de remoción de cada metal pesado. Para el primer factor, los 

niveles son: reactor inoculado con vegetación (RIV), reactor inoculado (RI), reactor con 

vegetación (RV) y reactor sin inóculo y sin vegetación (RC). Para el segundo factor, los TRH 

son 2 y 4 días. Este análisis estadístico, en apariencia, presentaba un arreglo factorial 24 de 

tipo mixto, ya que contiene como factor aleatorio el TRH y como fijo el tipo de humedal 

artificial, lo cual da un total de 8 observaciones por réplica, 16 observaciones en total.  

 
 

 

Figura 3.1. Conformación de los cuatro tipos de humedales artificiales implementados y 
características constructivas de cada uno de ellos 

 

 

No obstante, el apego a la aleatorización completa del diseño factorial, implicaba 

tener 16 unidades experimentales de manera concomitante, lo cual experimentalmente 

resultó complicado por la cantidad y dimensiones de los reactores, volúmenes de agua, 

acumulación de residuos, y tiempos analíticos. Además y de suma importancia, los 

humedales artificiales fueron operados durante 151 días, teniendo 34 mediciones de la 

Phragmites australis

Inoculados con 
cepas tolerantes

Agua 
sintética

Efluentes

Dimensiones del 
reactor:
• Ø= 20 cm
•Altura = 34 cm

Medio de empaque:
•Escoria volcánica
•Ø = 4.1 mm
•n = 38%

R_I_V R_V

R_I R_C

119 11711131115 217

R_I_V R_V 

R_I R_C 
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remoción del metal pesado de interés cada 4 días (intervalo aplicable para los dos niveles 

del factor TRH). Esta consideración por su naturaleza de temporalidad, también restringió 

la aleatorización entre bloques del diseño factorial. 

 

Aunado a lo arriba mencionado, el experimento propuesto (Tabla 3.1) se encontraba 

en el contexto de parcelas subdivididas con más de dos factores (que es un caso específico 

del diseño factorial), en el cual las mediciones u observaciones de cada 4 días también se 

consideran como un factor (Montgomery, 2012; Jones y Nachtsheim, 2009). Así, el arreglo 

en parcelas subdivididas para los 3 factores fue el siguiente: 8 parcelas completas, derivadas 

de la combinación de cada uno de los niveles de los factores (tipo de reactor con 4 niveles 

y TRH con 2 niveles). Dado que se tuvieron 34 observaciones o mediciones en el tiempo, 

este fue el número de subparcelas para cada una de las parcelas completas (Webster y 

Payne, 2002). Así, se tuvieron 272 observaciones en total por cada réplica, y considerando 

que el experimento fue por duplicado, en total se tuvieron 544 observaciones para cada 

metal pesado. Este arreglo se muestra de manera objetiva en la Tabla 3.2. 

 

Tabla 3.2. Diseño experimental de “Parcelas subdivididas con más de un factor” basado de 
Webster y Payne (2002); Montgomery (2012) 

Subparcelas Parcelas completas con dos factores (Tipo de reactor y TRH) 

Día de 

observación 

RV 

TRH 4 d 

RC 

TRH 4 d 

RIV 

TRH 4 d 

RI 

TRH 4 d 

RIV 

TRH 2 d 

R I 

TRH 2 d 

RV 

TRH 2 d 

RC 

TRH 2 d 

1 x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x 

2 x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x 

3 x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x 

4 x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x 

. 

. 

. 
x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x 

34 x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x x      x 

 



 

30 
 

 Lo anterior corresponde a un experimento balanceado, ya que los tratamientos son 

replicados igualmente. Más adelante se describen los análisis estadísticos aplicables a los 

experimentos realizados. 

 

 

III.2. DISEÑO y CONSTRUCCIÓN de los HUMEDALES ARTIFICIALES a ESCALA de 

LABORATORIO 

 

III.2.1. Dimensiones y medio de empaque 

Los humedales artificiales, a escala de laboratorio, fueron construidos con cilindros 

de cloruro de polivinilo de 39 cm de atura y 20 cm de diámetro. Los contenedores fueron 

llenados con roca volcánica (tezontle) con diámetro de partícula de 3.8-4.5 mm y porosidad 

de 38% (EPA, 2000). Esta porosidad ha demostrado, en diversos estudios, propiciar un buen 

funcionamiento por parte de los humedales artificiales al coadyuvar en evitar el fenómeno 

de colmatación, tanto de manera experimental como teórica. Además, dados los objetivos 

del proyecto, el tezontle fue lavado y esterilizado en autoclave previo a su disposición en 

los reactores. 

Durante toda la experimentación, se mantuvo una columna de agua cinco 

centímetros por debajo del nivel del tezontle, resultando un volumen de llenado de 4.06 L 

y una relación altura/diámetro de 1.7, proporciones sugeridas para este tipo de sistemas a 

escala de laboratorio (Puigagut y col., 2006; Winter y Goetz, 2003). 

 

III.2.2. Vegetales utilizados y pruebas de fitotoxicidad 

 La especie vegetal utilizada en cada uno de los humedales a escala de laboratorio 

fue la especie Phragmites australis, que es una hidrófita emergente propia de la región 

donde se realizó la experimentación. Así mismo, ha demostrado coadyuvar en los procesos 

de remoción que se presentan dentro de los humedales, aunado a que es menos sensible a 

variaciones en las condiciones ambientales y fluctuaciones en la alimentación de los 

sistemas de tratamiento (Bonanno, 2011; Cui, 2010; Orduña-Bustamante y col., 2011). Cabe 
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mencionar que para el caso del humedal que contenía vegetales y microorganismos  

tolerantes (HAIV), la raíz y el rizoma fueron esterilizados por medio de NaClO (10%) y C2H6O 

(70%) (De Souza y col., 1999). 

 

Para conocer los niveles de metales pesados que pueden tolerar las plantas, se 

realizó un bioensayo de toxicidad con semillas de lechuga L. sativa, evaluando los efectos 

fitotóxicos de la mezcla de metales pesados de interés. La metodología fue la descrita por 

Sobrero (2004), la cual permite evaluar dicha fitotoxicidad de manera estática, tanto en el 

proceso de germinación de semillas, como en el desarrollo de las plántulas de lechuga a 

través de mediciones de longitud de la radícula e hipocótilo. En términos generales, el 

bioensayo consistió en suministrar la mezcla de metales pesados (Cr, Pb y Hg) sobre papel 

filtro y algodón contenidos en cajas petri.  Las diferentes concentraciones probadas se 

describen en la Tabla 3.3. Las pruebas de germinación se realizaron por triplicado para cada 

concentración y cada réplica contenía de manera dispersa 10 semillas de L. sativa. Una vez 

incubados los especímenes de L. sativa se procedió a observar las inhibiciones en 

germinación y/o desarrollo del hipocótilo y radícula para contrastar los resultados contra el 

control (concentración cero de metales pesados). 

 

 

Tabla 3.3. Concentraciones de metales pesados en las mezclas aplicadas durante las 
pruebas de toxicidad tanto del consorcio microbiano como en las semillas de L. 
sativa 

Nivel de 
Concentración 

Combinación de concentraciones de metales pesados, mg L-1 

 Cromo Plomo Mercurio 

0 0.0 0.0 0.0 

1 0.52 0.82 0.003 

2 3.50 5.50 0.02 

3 10.50 16.50 0.06 

4 21.00 33.00 0.12 

5 42.00 66.00 0.24 

6 70.00 110.00 0.40 
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III.3. USO DE CEPAS TOLERANTES A METALES PESADOS  

 

 La inoculación se realizó en los humedales artificiales RIV y RI con un consorcio 

bacteriano conformado por cinco cepas designadas, aisladas y clasificadas genéticamente 

por Salgado-Bernal y col. (2012) como TAN117, TAN119, TAN1113, TAN1115 y TAN217. 

Todas del género Bacillus y Gram positivas.  

 

Estas cepas se encontraban en medio agar nutritivo a 4 °C en posición inclinada y 

fueron resembradas en condiciones de asepsia en un nuevo medio previamente esterilizado 

para obtener cepas viables, para posteriormente inocular los humedales artificiales con los 

procedimientos descritos a continuación. 

 

 

III.3.1. Prueba de tolerancia a metales pesados por parte del consorcio bacteriano 

 Para determinar el grado de inhibición bacteriana y conocer la concentración letal 

(CL) o efectiva (CE), se realizó un bioensayo con las cinco cepas seleccionadas, con base en 

los estudios de Salgado-Bernal y col. (2012). De manera similar a las pruebas de 

fitotoxicidad, las concentraciones probadas de los cationes fueron las descritas en la Tabla 

3.3, ya que se encuentran cercanas a las máximas reportadas para efluentes industriales de 

industrias propias de la rama. 

 

En términos generales, se preparó por triplicado Caldo Nutriente por cada 

concentración de la mezcla de metales pesados a probar (Tabla 3.3). Posteriormente se 

procedió a inocular, con asadas, tomando el inóculo por picadura de cada Agar Nutriente 

que contenía a las bacterias de interés. Luego de 40 horas de incubación a 32 °C y 55 rpm 

se realizó la cuantificación de organismos procarióticos por medio del vertido en placa para 

obtener los resultados en unidades formadoras de colonias (UFC). La CL 50 y/o CE50 se 

calcularon relacionando las mencionadas UFC con su respectiva concentración de metales 

pesados. 
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III.3.2. Inoculación de los humedales artificiales 

 Una vez que se seleccionaron las cepas del consorcio microbiano y se realizaron las 

pruebas de toxicidad, se dividió el volumen efectivo del reactor (4.05 L) entre el número de 

cepas que conforman el consorcio. Entonces cada porción de volumen estuvo compuesta 

por una de las cepas, en su respectivo caldo nutritivo disuelto en agua sintética. Cabe 

mencionar que en esta etapa el agua sintética aun no contenía los metales pesados. 

 

 Posteriormente, los humedales (RIV y RI) fueron inoculados vertiendo una por una 

las fracciones de volumen de manera aleatoria. Los dos humedales sin inoculación (RV y RC) 

también fueron llenados con la misma agua solución, pero sin el inóculo bacteriano.  La 

concentración de DQO de dicha solución para cada uno de los humedales artificiales fue de 

aproximadamente 700 mg L-1. 

 

 Finalmente, a partir del tercer día de la inoculación y de manera diaria, se tomaron 

muestras de agua para realizar la prueba de UFC, hasta que conocer en qué tiempo los 

reactores se encontraban colonizados. 

 

 

III.4. OPERACIÓN DE LOS SISTEMAS DE HUMEDALES ARTIFICIALES 

 

III.4.1. Características del agua de alimentación 

 Los reactores operaron de forma discontinua (“batch”, en inglés), con agua residual 

sintética con contenido de fuente de carbono (expresada como 500 mg L-1 de DQO), 

nitrógeno (30 mg L-1), fósforo (6 mg L-1) y potasio (30 mg L-1), utilizando sacarosa (C12H22O11) 

sulfato de amonio ((NH4)2SO4), fosfato de sodio (Na3PO4) y nitrato de potasio (KNO3) 

respectivamente (Orduña y col., 2011); que fueron disueltos en agua de la llave. A esta 

solución le fueron añadidas las cantidades de sales necesarias de nitrato de cromo, 

Cr(NO3)6, nitrato de plomo, Pb(NO3)2, y cloruro mercúrico HgCl2, para conseguir las 

concentraciones deseadas (21 mg L-1 de Cr, 0.11 mg L-1 de Hg y 28 mg L-1 de Pb. Estas 
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concentraciones fueron definidas con base en los resultados de las pruebas de fitotoxicidad 

y de tolerancia del consorcio bacteriano hacia los metales pesados, además de considerar 

las concentraciones características de metales pesados que contienen los efluentes de 

industrias propias de la rama (Tabla 2.2). 

 

III.4.2. Operación de los humedales artificiales y toma de muestras 

 Como se ha mencionado, los humedales artificiales operaron de forma discontinua, 

por lo que las variables carga orgánica y carga hidráulica no son aplicables, ya que contienen 

al flujo volumétrico en su estructura matemática. Por su parte, la variable tiempo de 

residencia hidráulico no es aplicable en cuanto al concepto de volumen dividido por el gasto 

volumétrico. No obstante, por definición, también se refiere al tiempo de permanencia del 

agua en un sistema, que es particularmente como se maneja en el presente trabajo, que a 

la vez se interpreta como el tiempo de recambio de agua que precisamente es la frecuencia 

con la que el volumen total, de cada uno de los reactores, es removido y sustituido con 

nueva agua de alimentación. Además, los resultados de este tipo de operación son 

representados por la ecuación de balance de masa en estado estacionario. En este sentido, 

los tiempos de recambio de agua a probar en la presente investigación son 2 y 4 días. 

 

 A lo largo de la fase experimental se tomaron muestras del influente y efluente, 

cuantificando los parámetros de pH, temperatura, pOR, DQO, SSV, UFC y la cantidad de 

metales disueltos. Las primeras tres determinaciones se realizan con lo establecido en la 

normativa mexicana (DOF, 2000), la DQO por el método que estipula la NMX-AA-030-SCFI-

2001, la determinación de SSV por la NMX-AA-034-SCFI-2001 y las UFC por la metodología 

descrita de Aquiahuatl y Pérez (2004). Por su parte, la determinación de metales se realizó 

mediante espectrometría de absorción atómica, en un equipo Perkin-Elmer Optima 4300DV 

siguiendo el protocolo del Método 3005A de la EPA (1996). En este método se indica que 

las muestras tienen que ser filtradas previas a su medición en el espectrómetro de 

absorción atómica, por lo que se aprovechó para filtrar en filtros de membrana Millipore® 
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de 0.45 µm de diámetro, y así obtener las muestras de metales en suspensión para su 

posterior determinación por el método establecido en el DOF (2002) y EPA (1996). 

 

 Finalmente, para el cálculo del balance de masa, también se determinó la cantidad 

de metales pesados contenidos en el medio de empaque y en los precipitados que existan, 

a través de la ISO 11466:1995. Con el mismo objetivo, la biomasa vegetal fue retirada de los 

reactores y se le determinó la cantidad de metales al separar la parte aérea de la raíz para 

conocer si existió hiperacumulación. La metodología a seguir es la descrita en Liu y col. 

(2007). 

 

III.4.3. Nomenclatura de los humedales artificiales 

Para facilitar el análisis de los resultados de los experimentos, los humedales 

artificiales fueron denominados dependiendo de sus características: 

 

RC Reactor control, sólo medio de empaque 

RV Reactor con vegetales 

RI Reactor sin vegetales inoculado con cepas tolerantes 

RIV Reactor con vegetales inoculado con cepas tolerantes 

 

 

 

III.5. BALANCE DE MASA  

 

En relación al objetivo enfocado a estudiar la acumulación y distribución de los 

metales pesados dentro de los humedales artificiales, se calculó un balance de masa con 

cada metal. En la Figura 3.2 se muestra en términos generales el balance de masa aplicable 

a cada metal, considerando las características de los humedales artificiales. El recuadro 

verde representa la masa total influente que al ingresar al humedal tiene como destinos 

ambientales el efluente, el tezontle y la biomasa vegetal, representados con recuadros 
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amarillo intenso. De éstos, la biomasa vegetal se subdivide en la parte aérea y la parte 

subterránea (rizoma y raíz) y el efluente se subdivide en su fracción disuelta y suspendida.  

Cada una de estas subdivisiones se consideran subcompartimientos ambientales y se 

representan en la Figura 3.2 con recuadros amarillo tenue. Cabe mencionar que en el caso 

del mercurio existieron pérdidas por evaporación y/o transpiración, lo cual depende de la 

especie química del metal, que a la vez se encuentra en función del pOR y pH del medio 

(Huang y Cunningham, 1996; Robinson y col., 2006). 

 

 Partiendo de lo anterior, a continuación se describe la metodología seguida para 

conocer la cantidad de metales pesados en cada uno de los compartimientos indicados en 

la Figura 3.2. 

 

 

 

 
Figura 3.2. Diagrama del balance de masa para cada metal pesado ingresado en los 

humedales artificiales, donde se muestran los posibles destinos ambientales 
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III.5.1. Metales pesados en influente y efluente 

Dado que se tiene como valor constante el volumen (v) para cada reactor y se 

determinó la concentración de cada metal pesado posterior a cada día de alimentación (c), 

la fórmula para conocer la masa del metal pesado en el efluente se describe en la ecuación 

(3-1). 

                                              MME = 


n

1 t 

ctv                          t = 1,…, n                                (3-1) 

donde 

MME = Masa de metal en el efluente, mg 

v = volumen del agua de alimentación, L 

ct = concentración en el tiempo respectivo (c1 = concentración en el tiempo 1), mg L-1  

ti = día de operación inicial, d 

tf = número total de días de alimentación, d 

 

Para el caso del influente, la concentración es siempre la misma, por lo que la fórmula queda 

de la siguiente manera: 

 

                  MMI = 


a

1  i

civ    i =1,…, a                                                                                      (3-2) 

 

donde 

MMI = masa del metal en el influente, mg 

ci = concentración en el influente, mg L-1 

 

En lo que respecta a la masa del metal en los sólidos suspendidos, el procedimiento 

analítico seguido considera, a través de la microfiltración, una separación entre la fracción 

suspendida y disuelta del metal, y la cuantificación se realiza a las partes totales y disueltas, 

por lo que la cantidad de masa del metal disuelto en el efluente (MMED) se calcula con la 
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ecuación (3-1) y la masa de metal suspendida en el efluente (MMES) es la diferencia entre 

el contenido en el efluente total y disuelto: 

 

                               MMES = MME - MMED                                                                                 (3-3) 

 

 

III.5.2. Metales pesados en la biomasa vegetal 

En el caso de la masa total de metal presente en los vegetales (MMV), solamente se 

utiliza la concentración de metal cuantificada, ya que por procedimiento analítico se 

encuentra en mg kg-1. Así, este valor es multiplicado por la masa seca de toda la planta, 

obteniéndose MMV. 

 

 Para conocer la masa de metal en la parte aérea y en la raíz, al momento de extraer 

la planta ser realizó la separación de estas dos partes, procesándose desde ese momento 

como muestras independientes y así obtener la masa de metal en la parte aérea de la planta 

(MMVA) y la masa de metal en la raíz y rizoma de los vegetales (MMVR). 

 

III.5.3. Metales pesados en el medio de empaque 

 

Al igual que con la biomasa vegetal, la concentración de metal pesado en el tezontle 

es expresado en mg kg-1, por lo que para conocer la cantidad de metal pesado en el tezontle 

(MMT) solamente se multiplica dicha concentración por la masa seca de todo el tezontle 

contenido en cada reactor. 

 

Finalmente, el balance de masa por cada metal pesado queda definido por la ecuación (3-

4), donde entrada es igual a salida más acumulación. 

                                MMI = MME + MMVA + MMVR + MMT                                    (3-4) 
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III.6. ANÁLISIS ESTADÍSTICOS 

 

Partiendo del diseño experimental planteado en el apartado III.1 y de lo descrito en 

el apartado III.5, acerca de los destinos ambientales de los metales pesados, a continuación 

se describen brevemente los análisis estadísticos empleados para la interpretación de los 

resultados del presente trabajo de tesis. Cada uno de estos análisis fueron conducidos 

utilizando el paquete estadístico Minitab 15 Inc, 2014. 

 

III.6.1. Análisis estadísticos de la remoción de metales pesados y otros parámetros 

fisicoquímicos 

Como se mencionó anteriormente, el experimento estipulado en la Tabla 3.2 señala 

que no fue posible la formación de bloques completamente aleatorios, cuya ventaja es que 

disminuyen el efector perturbador o ruido que pueda perjudicar en la precisión de los 

análisis. Consecuentemente, los resultados de remoción de metales pesados y los valores 

de las variables dependientes pOR, pH, DQO, SSV, y temperatura fueron analizados con un 

análisis de varianza de medidas repetidas, ya que se encuentran en función del tiempo.  

Aunado a lo anterior, se analizó la covarianza entre cada variable independiente 

para que, en el caso de existir (positiva o negativa), fuera introducida al momento de correr 

los análisis y así conseguir la antidependencia, eliminando algún efecto perturbador o de 

ruido (Montgomery, 2012). 

 

III.6.2. Análisis estadísticos de la acumulación y distribución de metales en los humedales 

artificiales 

 La cantidad de metal acumulado (variable dependiente) en cada compartimiento 

ambiental fue contrastada entre los cuatro tipos de humedales artificiales y entre el tiempo 

de residencia hidráulico (TRH) utilizado, siendo el tipo de humedal y el TRH las variables 

independientes (factores con cuatro y dos niveles respectivamente). Además, por cada 

muestra se procuraron tres réplicas.  Acorde a lo anterior, se aplicó un análisis de varianza 

de dos vías. 
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 Previo a los análisis estadísticos mencionados en los puntos III.6.1 y III.6.2 se aplicó 

una prueba de normalidad y homocedasticidad de Kolmogorov-Smirnof. En los casos en que 

la distribución no resultaba normal, se aplicó una transformación Box-Cox. Sin embargo, 

para el caso particular del mercurio, no fue posible la normalización de los datos, por lo que 

se procedió a analizarlos a través del Modelo Lineal General (MLG) en el que la variable 

respuesta puede tener cualquier distribución exponencial (normal, gamma, poisson, etc.) y 

la varianza de los errores puede variar respecto al tiempo (Montgomery, 2012). 
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CAPÍTULO IV. RESULTADOS y DISCUSIÓN 

 

IV.1. PRUEBAS DE FITOTOXICIDAD 

 

 Con los procedimientos descritos en el apartado III.2.2, se encontró que no 

existieron efectos letales por parte de los metales pesados hacia la vegetación, ya que todas 

las semillas lograron germinar después del tiempo de incubación. No obstante, se 

observaron marcados efectos inhibitorios sobre el desarrollo de las plantas en comparación 

con el control que no contenía mezcla de metales pesados, tal y como se muestra de manera 

objetiva en la Tabla 4.1.  

 

 

Tabla 4.1. Crecimiento de la radícula e hipocótilo en presencia de cada una de las mezclas 
de metales pesados evaluadas (promedios ± desviación estándar) 

Cromo, mg L-1 Plomo, mg L-1 Mercurio, mg L-1 
Longitud 
Promedio 

Radícula, cm 

Longitud 
promedio 

Hipocótilo, cm 

0 0 0 2.70±0.16 4.45±0.32 

0.525 0.825 0.003 2.14±0.20 4.13±0.46 

3.5 5.5 0.02 1.93±0.21 3.96±0.43 

10.5 16.5 0.06 1.41±0.16 3.31±0.25 

21 33 0.12 0.31±0.26 1.87±0.12 

42 66 0.24 0.26±0.35 2.15±0.51 

70 110 0.45 0.18±0.23 1.65±0.20 

 

 

 En esta misma Tabla 4.1, también se aprecia que los tres últimos valores de la 

longitud del hipocótilo (correspondientes a las tres mezclas más altas de metales) son muy 

similares, por lo que la respuesta (efecto) a las dosis altas es prácticamente la misma. Por 

su parte, en la columna que se refiere a la longitud de la radícula, se puede observar que 

ésta decrece de manera proporcional conforme incrementa la concentración de metales 

pesados. Estas respuestas de los órganos vegetales ante el efecto de altas dosis de metales 
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pesados suministradas, coincide con lo reportado por Di Salvatore y col. (2008) y por Walter 

y col. (2006), quienes también trabajaron con los mismos metales utilizados en la presente 

investigación.  

 

 Acorde con esto, en las Figuras 4.1 y 4.2 se señalan los porcentajes de inhibición para 

la longitud del hipocótilo y radícula, respectivamente, en función de la concentración de 

metales aplicada. La tendencia asintótica de la inhibición es característica de este tipo de 

pruebas con especímenes fotoautótrofos, debido a que los compuestos tóxicos inorgánicos 

pueden circular a través de sus tejidos, con un límite de saturación, resultando en una 

asimilación de primer orden (Nagajyoti y col., 2010).  

 

 Con base en las curvas de las Figuras 4.1 y 4.2, las concentraciones que causan el 

50% de inhibición en el desarrollo de la radícula e hipocótilo son muy similares entre ambas 

partes de la planta, con 0.10 mg L-1de Hg, 17.43 mg L-1 de Cr y 25.45 mg L-1 de Pb para la 

radícula y 0.108 mg L-1 de Hg, 16.5 mg L-1 de Cr y 26.0 mg L-1 de Pb para el hipocótilo.  

 

 Finalmente, cabe mencionar que los cuatro reactores que contenían vegetales, 

operaron durante toda la parte experimental, observándose que las plantas solo 

presentaron ligera necrosis en los ápices de las hojas, lo cual se encuentra relacionado con 

el hecho de que los efectos obtenidos en el presente bioensayo fueron subletales y no 

letales. 

 

 

IV.2. SELECCIÓN DEL CONSORCIO MICROBIANO 

 

 Con base en los procedimientos descritos en el apartado III.3, en la Tabla 4.2 se 

muestran los resultados de la prueba de toxicidad bacteriana, con la cual se generó la Figura 

4.3. En ambas se señala la tendencia de inhibición bacteriana en función de la concentración 

de metales pesados aplicada. 
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Figura 4.1. Curva Dosis-Respuesta de inhibición del desarrollo de la radícula, en presencia 

de diferentes concentraciones de metales pesados (promedios ± desviación 
estándar) 

 

 

Por medio de la ecuación de la curva resultante (característica de primer orden), la CL50 

para el consorcio bacteriano resultó en 28.1 mgL-1 de plomo, 0.11 mgL-1 de mercurio y 21 

mgL-1 de cromo, valores que se encuentran por arriba de los máximos tolerables por 

sistemas biológicos de tratamiento de aguas residuales (Jin y col., 2012; Karvelas y col., 

2003) y muy similares a los reportados por Viti y col. (2002), aunque por debajo del estudio 

realizado por Congeevaram y col. (2007) quienes realizaron toda su parte experimental in 

vitro.  
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Figura 4.2. Curva dosis-respuesta de inhibición del desarrollo del hipocótilo en 

presencia de diferentes concentraciones de metales pesados (promedios 
± desviación estándar) 

 

 

Figura 4.3. Curva dosis-respuesta del efecto tóxico de la mezcla de metales pesados sobre 
el desarrollo o crecimiento bacteriano (promedios ± desviación estándar) 
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Estas concentraciones son ligeramente mayores que las obtenidas en las pruebas de 

fitotoxicidad. Así, para definir la concentración de metales pesados se consideraron los 

resultados del presente apartado en combinación con la Tabla 2.2. Es decir, concentraciones 

de Cr, Hg y Pb que se encuentren dentro del rango de los efluentes industriales 

característicos de empresas que generan estos compuestos inorgánicos y que solamente 

lleguen a inhibir alrededor del 50% el desarrollo de la vegetación y la densidad bacteriana.  

 

 

Tabla 4.2. Resultados de UFC y porcentaje de inhibición en función de la concentración de 
metales pesados de cada mezcla evaluada  

Concentración del metal, mg L-1 Porcentaje de la 

concentración 

de metales 

Promedio 

UFC mL-1 

Inhibición

% Cromo Mercurio Plomo 

100 0.5 120 100 1,300,000 98.9 

75 0.375 90 75 5,900,000 95.1 

55 0.275 66 55 13,000,000 89.2 

20 0.1 24 20 63,000,000 47.5 

10 0.05 12 10 80,000,000 33.3 

0 0 0 0 1,200,000,000 0 

 

 

En concordancia con esto y tal como se mencionó en el apartado III.4.1, las 

concentraciones de metales pesados en el agua de alimentación para cada uno de los 

humedales artificiales fueron de 21 mg L-1 de Cr, 28 mg L-1 de Pb y 0.11 mg L-1 de Hg. Cabe 

recordar que estas concentraciones se encuentran dentro de los intervalos reportados para 

las diferentes industrias que generan al menos uno de los metales pesados probados en 

este estudio. Así, los resultados obtenidos en esta primera fase experimental aportan 

criterios para la realización de subsecuentes estudios de remoción de metales pesados a 

través de este tipo de sistemas biológicos. En específico, permitirán establecer los niveles 

factibles de concentración a remover, además del procedimiento a seguir para identificar 
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dichos niveles en el caso de que varíen los microorganismos y/o los metales pesados a 

evaluar. 

 

 

IV.3. INOCULACIÓN DE LOS HUMEDALES ARTIFICIALES 

 

 Con base en lo descrito en el apartado III.3.2, cada una de las cinco cepas 

seleccionadas fue inoculada en 250 mL de caldo nutritivo (por cada uno de los cuatro 

humedales artificiales que operaron con las cepas tolerantes) el cual, con el agua de 

alimentación (Ver III.4.1), fue llevado a un volumen de 800 mL. Finalmente los cinco 

volúmenes fueron vertidos aleatoriamente dentro del humedal, resultando un volumen de 

~4.0 L por humedal, el cual ya contaba con el medio de empaque y los vegetales (Figura 

4.4).  

 

 

Figura 4.4. Cepas bacterianas utilizadas para inocular los humedales artificiales. Cada 
porción de caldo nutritivo fue llevada a 800 mL para que en total se tuviera el 
volumen efectivo de cada sistema (4.0 L) 

119 11711131115 217
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Cabe mencionar que en esta etapa el agua de alimentación no contiene metales 

pesados y es el mismo procedimiento seguido para los dos tiempos de residencia 

hidráulicos evaluados. Además, los otros cuatro humedales (RV y RC) fueron llenados con 

la misma solución (caldo nutritivo disuelto en agua de alimentación) pero sin la inoculación 

bacteriana.  

 

 

IV.4. DESARROLLO BACTERIANO EN LOS HUMEDALES ARTIFICIALES 

 

 Las mediciones de unidades formadoras de colonias (UFC) en cada uno de los 

humedales artificiales iniciaron tres días posteriores a la inoculación, considerando el 

tiempo de proliferación de los organismos procarióticos (Figura 4.5). 

 

 
Figura 4.5. Cuantificación promedio de unidades formadoras de colonias, UFC, posterior 

a la inoculación, en función del tiempo. Los resultados son aplicables a las fases 
experimentales con 2 y 4 días de operación 
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Acorde con esto, en la Figura 4.5 se indica la cantidad promedio de bacterias 

presentes en cada uno de los diferentes humedales artificiales (HA), en función del tiempo 

transcurrido a partir de la inoculación que fue considerada como el tiempo cero. Se observa 

que los HA inoculados (RI y RIV) iniciaron con una gran población bacteriana derivada de la 

reciente adición del consorcio microbiano en caldo nutritivo, el cual resulta una gran fuente 

nutrimental para los organismos heterótrofos. No obstante, al irse consumiendo este 

medio, la población desciende hasta el séptimo día aproximadamente, lo cual 

probablemente es resultado de que las bacterias empiecen a adherirse al medio de 

empaque en forma de biopelícula, ya que este fenómeno se suscita al presentarse 

condiciones adversas o menos óptimas, como lo es el agotamiento del sustrato 

(Langergraber y col. 2007). Esto se ve reflejado en una menor cantidad de bacterias 

suspendidas, aunque eventualmente ocurren desprendimientos de la biopelícula, tal y 

como lo mencionan Yalcuk y Ugurlu (2009); Zhao y col. (2009). 

 

 En cuanto a los dos HA sin inoculación (RV y RC), en la Figura 4.5 se muestra que 

presentaron bajas concentraciones de UFC en los primeros días. Sin embargo, al estar 

expuestos a la intemperie, la densidad poblacional fue aumentando, aunque muy por 

debajo en comparación de los reactores inoculados, hasta presentar prácticamente un 

comportamiento asintótico en el día 12, en el que se asume que los microorganismos se 

encuentran en forma de biopelícula adherida al material de empaque (Langergraber y col., 

2007; Yalcuk y Ugurlu, 2009).  

 

Así mismo, puede observarse que a pesar de que la densidad poblacional en los dos 

tipos de HA sin inóculo presentan la misma tendencia, el RV exhibe una mayor 

concentración aproximadamente seis veces que la del RC, lo cual era de esperarse, al saber 

que las plantas al ser organismos autótrofos, aportan carbono al sistema (exudados) 

coadyuvando a un mayor crecimiento bacteriano (Clemens, 2006). 
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 Cabe mencionar que la Figura 4.5 es aplicable para las dos fases experimentales de 

2 y 4 días de TRH, ya que los resultados del desarrollo microbiano previo a la adición de 

metales son prácticamente los mismos. 

 

IV.5. SEGUIMIENTO DE PARÁMETROS FISICOQUÍMICOS  

 Los resultados anteriores indican que la biomasa de microorganismos es estable en 

todos los HA a los 12 días de la inoculación, por lo que el primer llenado con el agua de 

alimentación (nutritiva y con metales pesados) se realizó el día 15 (ya que se corroboró que 

la biomasa fuera estable), iniciando en este punto el seguimiento de la temperatura, pH y 

pOR. También se tomó una muestra para SSV el día 15 antes de verter el agua de 

alimentación. Por su parte, el seguimiento de la remoción de DQO y metales pesados inició 

una vez transcurrido el tiempo de residencia hidráulico (TRH) que fue el día 19 para TRH = 

4 y el día 17 para TRH = 2. 

 

IV.5.1. Remoción de la demanda química de oxígeno 

 La Figura 4.6 muestra la tendencia de remoción de materia orgánica (expresada 

como demanda química de oxígeno, DQO) de los cuatro tipos de sistemas evaluados, para 

ambos TRH utilizados. En esta figura se puede observar que hasta alrededor del día de 

operación 65 existe un decaimiento abrupto de la concentración de DQO para todos los HA 

con ambos TRH, aunque el sistema RC presenta una menor degradación en el mismo 

periodo de tiempo, en especial cuando fue operado con TRH de 2 días. A partir de este 

punto y hasta el día 151 en el que se terminó la operación, los sistemas inoculados (RIV y 

RI) fueron estables en la remoción de DQO, al exhibirse variaciones menores al 10%, además 

de que este comportamiento se presentó para ambos TRH. Esta tendencia de remoción 

también se observa en el reactor RV operado con TRH de 2 días. Por su parte, los reactores 

RV y RC operados con 4 d de TRH, disminuyeron su eficiencia de remoción conforme 

transcurría el tiempo de operación. 
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Figura 4.6. Tendencia de remoción de la materia orgánica expresada como DQO, para cada 
uno de los humedales artificiales evaluados con TRH de 2 y 4 días 

 

 En la Figura 4.6 se indica que los reactores inoculados (con vegetales y sin vegetales) 

presentan la mayor remoción de DQO, llegando a valores alrededor de 90 mg L-1 en el 

efluente, equivalentes a un 85 % de remoción. Este proceso fue para ambos TRH evaluados, 

resultando valores sin diferencia estadística tanto entre tipo de humedal (RIV y RI) como 

entre los TRH, caso contrario al comparar estos sistemas contra los no inoculados (RV y RC), 

presentándose diferencias significativas (F15,3 = 67.45; P<0.05). Además los reactores RV y 

RC también presentaron diferencias estadísticas entre ellos (F7,3 = 41.25; P<0.05) y entre los 

resultados de su operación a diferentes TRH (F3,1 = 23.48; P<0.05). 

 

 Los valores de remoción de materia orgánica coinciden con los reportados por otros 

autores que trabajaron con HA  a concentraciones similares (Puigagut y col., 2006; 

Stottmeister y col., 2003), destacando que en este estudio el agua residual contenía metales 

pesados que interfieren con las funciones metabólicas de los microorganismos (en este caso 

asimilación de materia orgánica). 

0

50

100

150

200

250

300

350

400

450

500

550

600

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130 140 150

m
g 

L-1
D

Q
O

Días de operación

Remoción de DQO promedio

RI 4d

RIV 4d

RV 4d

RC 4d

RI 2d

RIV 2d

RV 2d

RC 2d



 

51 
 

 

 Por otra parte, destaca el hecho de la remoción exhibida por el RC con ambos TRH, 

aunque significativamente menor que la de los otros sistemas (F15,3 = 59.8; P<0.05). Este 

abatimiento de la materia orgánica se explica por la proliferación bacteriana suscitada por 

el intemperismo al que están expuestos los sistemas de humedales (Kantawanichkul y col., 

2009). Acorde con esto, en la Figura 4.7 se corrobora la presencia de microorganismos 

procarióticos en el efluente de los sistemas RC (expresada como SSV). 

 

IV.5.2. Sólidos suspendidos volátiles en los efluentes de los humedales artificiales 

 

 En la Figura 4.7 se muestra la tendencia de la concentración de sólidos suspendidos 

volátiles (SSV) en los efluentes de los humedales artificiales (HA). Se denota que para los 

dos tipos de HA que se encuentran inoculados (con vegetales y sin vegetales) la cantidad de 

SSV, que se asocia con la cantidad de microorganismos suspendidos, incrementa de manera 

proporcional conforme lo hace el tiempo de operación, tanto para el TRH de 2 días como 

de 4 días. Esto sucede hasta aproximadamente el día 105, en el que los valores tienden a 

presentar la misma concentración en función del tiempo, observándose así una tendencia 

asintótica. 

Para ambos TRH, los valores entre los dos tipos de HA inoculados no presentaron 

diferencia significativa (F7,3 = 42.36; P< 0.05). Además, la concentración de SSV en el 

efluente de los sistemas inoculados a partir de los 100 días de operación, coincide con los 

rangos reportados en investigaciones previas de humedales artificiales, aunque sin 

contenido de metales pesados (Cui y col., 2010; Tietz y col., 2007). Esto indica que la 

presencia de estos tóxicos en el sistema no inhibió de manera considerable las funciones 

metabólicas de los microorganismos presentes en los HA inoculados, tal y como lo sugiere 

Salgado-Bernal y col. (2012). 

Por su parte, los HA sin inoculación presentaron un incremento en la concentración 

de SSV similar a los HA inoculados. No obstante, el comportamiento asintótico se observa 

a partir del día 60 y con mayores fluctuaciones en la concentración de SSV hasta el último 
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día de operación. Además, se puede observar que alrededor del día de operación 100 existió 

una tendencia descendente en la concentración de SSV.  Esto, independientemente de la 

remoción de metales pesados, marca la diferencia entre los microorganismos tolerantes a 

metales pesados y los convencionales, que es más de tres veces la densidad bacteriana 

(expresada como mg L-1 de SSV). Entre los sistemas RIV y RI no existieron diferencias 

significativas (F7,3 = 58.62; P>0.05) ni entre el reactor RV y el RC (F7,3 = 39.53; P>0.05). 

 

 
 

Figura 4.7. Concentración de sólidos suspendidos volátiles en el efluente de cada 
humedal artificial con TRH de 2 y 4 días 

 

 

IV.5.3. Potencial de óxido reducción 

 Las mediciones del potencial de óxido reducción (pOR) durante los primeros 40 días, 

indican que no existe tendencia alguna para ninguno de los cuatro tipo de reactores, ya que 

en la Figura 4.8 solamente se aprecia una nube de puntos alrededor de los 175 mV. 
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Entre los días 60 y 70 empezó a notarse la marcada diferencia entre los HA inoculados y los 

no inoculados, ya que para los primeros, los valores del pOR se mantuvieron cercanos a los 

200 mV hasta el último día de operación, mientras que en los HA no inoculados, el pOR 

disminuyó a partir del día 40 hasta 70 mV para el reactor con vegetales y hasta valores 

alrededor 0 mV para el reactor control, en especial cuando se operó con TRH de 2 días, en 

el que se llegó a valores negativos (Figura 4.8). 

Al igual que con la remoción de materia orgánica y los SSV, los valores de pOR 

registrados en RIV, RV y RI se encuentran en los rangos de valores reportados en otras 

investigaciones, aunque sin emplear metales pesados (Brix y Arias, 2004; Cui y col., 2010; 

Orduña-Bustamante y col., 2011). 

 

 

Figura 4.8. Valores del potencial de óxido reducción en cada humedal artificial con TRH de 
2 y 4 días 
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IV.6. REMOCIÓN DE METALES PESADOS 

 

 Para ambos TRH (tiempos de recambio de agua para el presente estudio), los 

humedales artificiales (HA) fueron operados durante 151 días, punto en el que se observó 

la estabilización de los sistemas inoculados en cuanto a remoción de metales pesados, 

cabiendo mencionar que en la remoción de materia orgánica, fueron estables desde los 

primeros 60 días de operación, tal y como se detalló en el apartado IV.5.1. Aunado a lo 

anterior, en el apartado IV.7 se describe la cantidad de metal pesado asociado con los 

diferentes componentes de los sistemas de humedales, donde se muestra en términos de 

masa, la cantidad retenida y distribución de metales en cada uno de los HA evaluados. 

 

IV.6.1 Remoción de mercurio 

 En la Figura 4.9 se señala la tendencia de remoción de mercurio que presentaron, 

en promedio, cada uno de los diferentes tipos de HA. Al respecto, se observa que hasta el 

día 60, los que contienen vegetación (tanto inoculado como sin inoculación), tuvieron la 

mayor remoción del metal, y prácticamente tienen el mismo comportamiento. A partir de 

ese mismo punto y hasta aproximadamente el día 74, la eficiencia descendió hasta el 50%. 

Los altos porcentajes de remoción de mercurio hasta este punto, pueden relacionarse con 

fenómenos de volatilización, tal y como lo sugiere Schlüter (2000), aunado a la 

evapotranspiración del metal por parte de la vegetación (Han y col., 2006), lo cual también 

podría explicar el hecho de que los sistemas con vegetación presentaron mayor remoción 

(Figura 4.9). 

 

 A partir del día 90 y hasta el final de la operación, las oscilaciones fueron menores y 

los HA inoculados mantuvieron su eficiencia alrededor del 50%, mientras que los RV y RI 

removieron alrededor del 35%. Aunque, debido a las grandes oscilaciones, se obtuvieron 

diferencias significativas entre todos los HA (F15,3 = 31.29; P<0.05). Además, el HA control 

(RC) descendió en la remoción de mercurio conforme transcurrían los días de operación, en 

especial el operado con TRH de 2 días (Figura 4.9). 
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 En cuanto a la operación con diferentes TRH, se encontraron diferencias 

significativas para todos los HA (F3,1 = 18.61; P<0.05), lo cual puede relacionarse con el hecho 

de que a un mayor tiempo de contacto en los HA, exista una mayor transferencia del 

mercurio a la atmósfera por gradiente de concentración, tal y como lo sugieren Kabata-

Pendias y Pendias (2001); Schlüter (2000) y Ventura y col. (2005), fenómeno del que se hace 

mención en el apartado IV.7.2. 

 

 

Figura 4.9. Remoción promedio de mercurio en cada humedal artificial con TRH de 2 y 4 

días 

 

 

IV.6.2 Remoción de cromo 

 En la Figura 4.10 se observa la remoción de cromo que exhibió cada uno de los HA 

con ambos TRH. Durante los primeros 80 días todos los sistemas, con excepción del RC, 

presentaron una tendencia de remoción estable, al oscilar entre las mediciones alrededor 

de un 15%, cabiendo mencionar que el RIV presentó aproximadamente 20% más de 

remoción que los otros HA, sobre todo cuando se operó con un TRH de 4 días. Posterior al 

día 80 y conforme transcurría el tiempo de operación, solamente los HA inoculados (RIV y 
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RI) fueron estables hasta el último día de operación, comportamiento observado para 

ambos TRH. 

 

Aunado a lo anterior, en la Figura 4.10 se aprecia que los HA RIV mostraron 

fluctuaciones cada vez menores, considerándose desde el punto de vista de operación de 

reactores, estables al tener una variación menor del 10 %. Por su parte, la eficiencia de 

remoción de los HA con vegetación sin inóculo (RV) fue decayendo a partir del día 80 y hasta 

el final de la operación. Esta misma tendencia, pero de manera más pronunciada, fue 

observada en los sistemas RC, ya que a lo largo de la operación la remoción decayó del 50% 

hasta menos del 10% (Figura 4.10). Acorde a esto, los humedales RC presentaron diferencias 

estadísticamente significativas con los demás HA y fueron los únicos significativamente 

diferentes al operarse con diferente TRH (F15,3 = 62.75; P<0.05).  

 

 

 

Figura 4.10. Remoción promedio de cromo en cada humedal artificial con TRH de 2 y 4 días 
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Al final de la operación, los resultados de remoción de cromo total fueron del 45% 

para los HA propuestos (RIV), eficiencia que se encuentra por debajo de las reportadas por 

Hadad y col. (2006) y por Khan y col. (2009), pero similares a las reportadas por Calheiros y 

col. (2007), cabiendo mencionar que, en los tres estudios referidos, las concentraciones 

iniciales de cromo eran menores a 1.0 mg L-1, mientras que las utilizadas en la presente 

investigación fueron de 21.0 mg L-1. 

 

 

IV.6.3 Remoción de plomo 

 En la Figura 4.11 se presentan los resultados de la remoción de plomo total medida 

en los efluentes de los HA operados con 2 y 4 días de TRH. En dicha figura se observa que 

en el intervalo de 15 a 80 días, la eficiencia de remoción exhibida en los HA inoculados con 

cepas tolerantes (RIV y RI) oscila alrededor de un 55%. Una vez transcurrido este intervalo 

de tiempo, el comportamiento es muy estable hasta el final de la operación, ya que las 

variaciones son menores al 10% en los RI y del 5% en los RIV. En efecto, una vez que se 

alcanza la máxima remoción (55%) la línea de tendencia se comporta asintóticamente, lo 

cual probablemente se encuentra relacionado con la completa adaptación de las bacterias 

tolerantes a las condiciones de los humedales artificiales, en especial la interacción con la 

vegetación presente, ya que se tiene evidencia de que el plomo tiende a acumularse en el 

rizoma y raíces de las plantas acuáticas durante los primeros días (Deng y col., 2004), y 

precisamente en los primeros días de operación la remoción de plomo era relativamente 

alta pero inestable (Figura 4.11). En este mismo orden de ideas, gran parte de la remoción 

exhibida durante los primeros 80 días de operación, probablemente sea derivada de la 

asimilación por parte de las raíces de las plantas, la cual es mayor en los sistemas RIV, ya 

que dicha asimilación es debida en gran medida al paso de los metales pesados, unidos a 

transportadores secundarios como las proteínas, a través de la membrana plasmática 

vegetal (Clemens y col., 2002; Guerinot, 2000) y precisamente los microorganismos 

asociados con las raíces promueven la regeneración de las proteínas y otros compuestos 

exudados por las plantas (Clemens y col., 2002; Williams y col., 2000). 
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En cuanto a los HA que no fueron inoculados, el RV presentó eficiencias de remoción 

alrededor del 30%, pero con oscilaciones continuas de aproximadamente 20 días. Esto 

posiblemente se relaciona con la tasa de asimilación de plomo por parte de las plantas, a 

pesar de que los microorganismos pudieron haber sido inhibidos por la presencia de los 

metales, lo cual se relaciona con los resultados de SSV a través de la Figura 4.7, en la que se 

aprecia que la diferencia de SSV entre los HA inoculados (RIV y RI) y el RV es precisamente 

la misma (en proporción) que la eficiencia encontrada en los porcentajes de remoción de la 

Figura 4.11. Lo anterior sugiere que una importante fracción de la remoción de plomo en 

los HA es debida a la adhesión del metal en las células bacterianas que se encuentran 

suspendidas (Obarska-Pempkowiak y Limkowska, 1999; Yeh y col., 2009). 

 

 En lo que respecta al HA que solamente contiene el medio de empaque (RC), la 

eficiencia de remoción fue inversamente proporcional al tiempo de operación, cabiendo 

mencionar que desde aproximadamente el día 80, el decaimiento fue más abrupto, 

indicando probablemente la saturación del material de empaque como adsorbente (en 

conjunción con biopelícula bacteriana) (Sheroan y Sheroan, 2009). 

 

 Los resultados de remoción de plomo considerando los dos TRH evaluados 

presentaron similitud estadística con excepción del RI (F7,1 = 19.66; P>0.05), aunque en la 

Figura 4.11 se observa que en los últimos 35 días de operación, los valores ya eran muy 

similares para los cuatro HA. 
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Figura 4.11. Remoción promedio de plomo en cada humedal artificial con TRH de 2 y 4 días 

 

 

IV.7. DESTINOS AMBIENTALES DE LOS METALES PESADOS EN LOS HUMEDALES 

ARTIFICIALES 

 

Con los procedimientos descritos en los apartados III.4.2 y III.5.2 se obtuvieron los 

resultados para calcular el balance de masa para cada uno de los tres metales pesados de 

interés, considerando los compartimientos definidos en la metodología como destinos 

ambientales. En este orden de ideas, en las Tablas 4.3 a 4.5 se presentan los balances de 

masa, en los que, para el caso específico del mercurio, se consideró la pérdida del metal por 

evapotranspiración, fenómeno que se detalla más adelante. 
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Tabla 4.3. Balance de masa de Pb en los sistemas de humedales artificiales, estableciendo como única entrada la cantidad del metal 
en el influente, como salidas el efluente y como acumulaciones la biomasa vegetal y el tezontle 

 

    

g 
influente  

g 
efluente  

g 
suspendidos  

g 
disueltos  

g en 
vegetación  

g en parte 
aérea  

g en 
rizoma y 

raíz  

g en 
Tezontle  

Sumatoria 
destinos 

ambientales  

R
_I

_V
  

4 d  
3.86  

1.34 
± 0.32  

0.55 
± 0.11  

0.79 
± 0.20  

1.25 
± 0.24  

0.51 
± 0.10  

0.74 
± 0.32  

1.04 
± 0.34  

3.64 
± 0.92  

7.72  
2.94 

±0.58  
1.85 

± 0.29  
1.03     

±0.27  
2.6      

±0.43  
0.92    

±0.23  
1.61    

±0.47  
2.14    

±0.52  
7.59                 

±1.63  2 d  

R
_V

  4 d  3.86 
2.03 

± 0.45  
0.16 

± 0.034  
1.86 

± 0.41  
1.15 

± 0.22  
0.54 

± 0.11  
0.62 

± 0.15  
0.56 

± 0.15  
3.74 

± 1.03  

2 d  7.72 
4.26 

±0.73  
0.28         

±0.47  
3.98   

±0.74  
2.80    

±0.31  
1.02    

±0.17  
1.78    

±0.39  
0.93  

±0.22  
7.9                   

±1.87  

R
C

  

4 d  3.86 
2.68  

± 0.46  
0.049 
± 0.01  

2.63 
± 0.58  

N.A.  N.A.  N.A.  
1.17 

± 0.29  
3.85 

± 0.86  

2 d  7.72 
6.63 

±0.93  
0.37        
±0.1  

6.26   
±1.25  

N.A.  N.A.  N.A.  
1.06  

±0.25  
7.69                  

±1.47  

R
_I

  4 d  3.86  
2.06 

± 0.29  
0.56 

± 0.096  
1.50 

± 0.32  
N.A.  N.A.  N.A.  

1.58 
± 0.26  

3.78 
± 0.81  

2 d  7.72  
5.48 

±0.72  
2.33      

±0.33  
3.15  

±0.52  
N.A.  N.A.  N.A.  

2.16   
±0.31  

7.64                 
±1.82  
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Tabla 4.4. Balance de masa de Cr en los sistemas de humedales artificiales, estableciendo como única entrada la cantidad del metal 
en el influente, como salidas el efluente y como acumulaciones la biomasa vegetal y el tezontle 

  

    

g 
influente 

g    
efluente 

g 
suspendidos 

g 
disueltos 

g en 
vegetación 

g en 
parte 
aérea 

g en 
rizoma 
y raíz 

g en 
Tezontle 

Sumatoria 
destinos 

ambientales 

R
_I

_V
 

4 d  
2.89 

1.13 
± 0.28 

0.31 
± 0.05 

0.81 
± 0.20 

0.8019 
± 0.20 

0.63 
± 0.18 

0.17 
± 0.03 

0.82 
± 0.20 

2.76 
± 0.39 

5.78 
2.53               

±0.33 
0.72      

±0.09 
1.81   

±0.39 
1.88    

±0.41 
1.45     

±0.37 
0.43   

±0.05 
1.36   

±0.32 
5.67      

±0.74 2 d  

R
_V

 4 d  2.89 
1.38 

± 0.27 
0.47 

± 0.09 
0.91 

± 0.21 
1.01 

± 0.28 
0.52 

± 0.13 
0.49 

± 0.11 
0.41 

± 0.10 
2.80 

± 0.55 

2 d  5.78 
2.88               

± 0.51 
1.15      

±0.21 
1.73  

±0.43 
1.73    

±0.38 
1.15    

±0.29 
0.58   

±0.13 
1.15   

±0.23 
5.76      

±1.03 

R
C

 

4 d  2.89 
1.85 

± 0.22 
0.035 
± 0.02 

1.82 
± 0.28 

N.A. N.A. N.A. 
0.99 

± 0.32 
2.84 

± 0.41 

2 d  5.78 
4.64         

±0.45 
0.58      

±0.04 
4.02   

±0.47 
N.A. N.A. N.A. 

1.11  
±0.38 

5.75      
±0.78 

R
_I

 4 d  2.89 
1.49 

± 0.26 
0.29 

±0.06 
1.19 

± 0.22 
N.A. N.A. N.A. 

1.39 
± 0.28 

2.78 
± 0.81 

2 d  5.78 
3.83    

±0.53 
1.07      

±0.13 
2.76   

±0.41 
N.A. N.A. N.A. 

1.94   
±0.33 

5.76      
±1.72 
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Tabla 4.5 Balance de Hg en los humedales artificiales, estableciendo como única entrada la cantidad del metal en el influente, como 
salidas el efluente y la transferencia a la atmósfera y como acumulaciones la biomasa vegetal y el tezontle 

 

    

mg 
influente 

mg 
efluente 

mg 
volatilizados 

mg 
suspendidos 

mg 
disueltos 

mg en 
vegetación 

mg en 
parte 
aérea 

mg en 
rizoma y 

raíz 

mg en 
Tezontle 

Sumatoria 
destinos 

ambientales 

R
_

I_
V

  

4 d 
15.18 

4.04        
± 1.77 

6.14              
± 1.56 

0.50 
± 0.14 

3.50 
± 1.4 

2.35 
± 0.7 

1.35 
± 0.46 

1.0 
± 0.32 

2.65 
± 0.57 

15.04             
± 3.96 

30.36 
10.14    
±3.06 

10.16    
±2.04 

3.20              
± 1.02 

6.92         
± 2.12 

5.06   
±1.56 

3.0            
± 0.98 

2.04   
±0.57 

5.45  
±1.06 

30.20     
±7.41 2 d 

R
_

V
  4 d  15.18 

5.16  
±1.15 

4.90       
±1.67 

1.71 
± 0.34 

3.44 
± 1.02 

2.3 
± 0.67 

1.8 
± 0.58 

0.5 
± 0.125 

2.16 
± 0.57 

15.11       
±4.1 

2 d  30.36 
12.13     
±2.71 

9.21      
±3.15 

2.85      
±0.39 

9.17  
±2.63 

4.97    
±1.29 

2.99  
±0.97 

1.97   
±0.27 

3.99  
±1.01 

30.23     
±6.67 

R
C

  

4 d  15.18 
10.03 
±2.53 

3.22      
±0.68 

4.45 
± 1.25 

5.62 
± 1.76 

N.A. N.A. N.A. 
1.8 

± 0.54 
14.89     
±3.28 

2 d  30.36 
21.08 
±4.02 

5.51      
±0.75 

5.51      
±1.32 

15.57 
±3.84 

N.A. N.A. N.A. 
3.69          

±1.27 
30.28     
±6.47 

R
_

I  

4 d  15.18 
5.90  

±1.16 
4.70      

±0.82 
3.57 
± 1.2 

2.36 
± 0.45 

N.A. N.A. N.A. 
4.3 

± 0.57 
14.77     
±3.01 

2 d  30.36 
13.13 
±2.08 

8.21      
±1.06 

5.61      
±2.03 

7.52  
±1.02 

N.A. N.A. N.A. 
8.91  

±0.92 
30.22     
±5.24 
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IV.7.1. Acumulación y distribución de plomo y cromo en los humedales artificiales 

En la Tabla 4.5 se señala que después de 151 días operación ingresó un total de 3.86 

g de plomo en cada HA evaluado con TRH de 4 días y 7.72 g con TRH de 2 días. Para ambos 

casos, el HA con bacterias tolerantes y vegetales (RIV) fue el que presentó la mayor 

remoción al retener 2.38±0.22 g con TRH de 4 días y 4.64±0.48 g con TRH de 2 días. Esto 

equivale a una remoción del plomo ingresado del 62% y 60% respectivamente, 

proporciones significativamente mayores que las cuantificadas en los otros tres HA, para 

ambos TRH utilizados (F7,16=133; P=0.00001). En efecto, para el RIV no se encontraron 

diferencias significativas por el TRH utilizado (F4,1=3.9; P=0.12). 

 

Considerando el TRH de 4 días, al RIV le siguieron los HA RV y RI con valores de 

1.71±0.19 g (41%) y 1.21±0.26 g (33%); En cuanto al TRH de 2 días, el RV retuvo 3.73 ± 0.31 

g por parte del RI, equivalente al 44.6% y 29% respectivamente. Con estos resultados, el 

análisis estadístico reflejó diferencias entre los dos humedales sólo con TRH de 2 días 

(F7,16=133; P=0.0001). 

 

Por su parte, el RC fue el que retuvo la menor cantidad de plomo con 1.18±0.29 g 

con TRH de 4 días y 1.08±0.25 g con TRH de 2 días, que equivalen al 30% y 15 % 

respectivamente, por lo que se encontraron diferencias significativas entre la operación con 

los dos TRH empleados (F4,1=3.9; P=0.001). 

 

Con resultados similares, en la Tabla 4.4 se indica que la masa total de cromo 

ingresada en cada uno de los HA evaluados fue de 2.89 g para el TRH de 4 días y de 5.78 g 

para el TRH de 2 días. El RIV mostró la mayor acumulación del metal con 1.64±0.20 g para 

el TRH de 4 días y 3.24±0.33 g para el TRH de 2 días, lo cual equivalen al 56.8% y 56.1% 

respectivamente. Le sigue el RV con 1.47±0.27 g para el TRH de 4 días y 2.9±0.51 g con TRH 

de 2 días, lo cual equivale a una remoción del 51.1% y 50.1% respectivamente. Con lo que 

cabe destacar que los porcentajes de acumulación del cromo fueron similares 
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estadísticamente entre los HA RIV (con ambos TRH) y los RV con TRH de 4 días (F7,16=65.86; 

P=0.19). 

 

Por su parte, el RI logró retener 1.1±0.26 g de cromo al operarse con TRH de 4 días 

y 1.95±0.53 g con TRH de 2 días, valores que equivalen al 36.8% y 33.7% respectivamente. 

Finalmente, el RC (sin inóculo ni vegetales) logró retener 0.65±0.22 g (23.5%) de cromo al 

operarse con TRH de 4 días y 1.10±0.45 g (19%) con TRH de 2 días. Tanto el RI como el RC 

presentaron diferencias significativas al variar el TRH durante su operación (F7,16=65.86; 

P=0.0001). 

 

La mayor acumulación de plomo en los HA con inóculo y con vegetales (RIV) 

probablemente se relaciona con la sinergia entre organismos vegetales y bacterias 

tolerantes a metales descrita por Kosolapov y col. (2004), quienes mencionan que dichas 

bacterias al no verse inhibidas, asimilan los exudados orgánicos de las raíces, propiciando 

que las membranas plasmáticas vegetales puedan albergar cationes tales como los metales 

pesados, los cuales ingresan a través de acarreadores secundarios como las proteínas 

(Clemens y col., 2002). 

 

En el caso particular del cromo, a pesar de que el RIV acumuló mayor cantidad del 

metal (sin diferencia estadística entre los dos TRH), no se encontraron diferencias 

significativas con el RV operado con TRH de 4 días, lo cual se puede relacionar con la 

habilidad de las macrofitas para asimilar y distribuir hacia sus órganos cromo y otros 

metales, independientemente de los organismos presentes en organismos asociados al 

rizoma, en especial cuando el metal no es tóxico en alguno de sus estados de oxidación tal 

y como lo sugieren en sus estudios de fitorremediación Domingos y col. (2009) y Eapen y 

D’Souza (2005).  

 

En cuanto a la operación con diferentes TRH, tanto para plomo como para cromo, 

los HA que presentaron diferencias estadísticas entre su operación con TRH de 2 y 4 días 
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fueron los que no contenían vegetales (RI y RC), lo cual evidencia la importancia de la 

presencia de plantas en humedales artificiales, ya que los microorganismos 

independientemente de ser tolerantes a metales pesados, cuentan con condiciones más 

propicias para su desarrollo como lo son los exudados orgánicos de las raíces, el continuo 

suministro de oxígeno a través de las aerénquimas, aunado a la propia fitoextracción de los 

metales (Marchand y col., 2010; Stottmeister y col., 2003). 

 

Finalmente, los resultados de las Tablas 4.3 y 4.4 indicaron que los HA sin vegetales 

ni inóculo (RC), alcanzaron a retener hasta 30% del total del metal ingresado. Como se ha 

mencionado, el material de empaque fue tezontle, el cual está compuesto por silicatos y 

minerales de hierro que no presentan intercambio iónico con cromo y/o plomo. No 

obstante, considerando el tiempo de operación a la intemperie, la considerable remoción 

de materia orgánica (~50%, ver en IV.5.1) y los valores positivos de redox (Apartado IV.5.3), 

son condiciones que hacen factible el desarrollo de microorganismos en el medio de 

soporte formando biopelícula (Kadlec y Wallace, 2009), estructura bacteriana que incluso 

es usada como bioadsorbente para algunos iones metálicos (Zhai y col., 2004; Sheoran y 

Sheoran, 2006). Acorde a esto, en las Figuras 4.12-4.19 se señala que una considerable 

proporción de cromo y plomo fue cuantificada en el tezontle. 

 

IV.7.1.1. Acumulación de plomo y cromo en el medio de empaque de los humedales 

artificiales 

En las Tablas 4.3, 4.4 y las Figuras 4.12 a 4.19 se puede apreciar que los porcentajes 

de plomo y cromo cuantificados en tezontle son muy similares entre ellos, tanto para el TRH 

de 4 días como de 2 días. En la operación con diferentes TRH, el único HA que presentó 

diferencias significativas al respecto fue el RC (F7,16=36.82; P=0.0001), ya que para el caso 

del plomo, acumuló 0.82 g en el tezontle con TRH de 4 días, equivalentes al 20%, mientras 

que con TRH de 2 días acumuló 1.06 g que sólo equivalen al 14.01% del total ingresado 

(Tabla 4.4 y Figura 4.15). En el caso del cromo, los porcentajes de acumulación del metal en 

el tezontle fueron muy similares a los exhibidos para el plomo (Tabla 4.5 y Figura 4.19). 
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Figura 4.12. Distribución de plomo en los reactores RIV (con inóculo y vegetales) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 
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Figura 4.13. Distribución de plomo en los reactores RV (con vegetales sin inóculo) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

 

El RC operado con TRH de 4 días acumuló en el tezontle 0.82 g de plomo y 0.65 g de 

cromo, valores que equivalen cerca del 20% del total ingresado, siendo significativamente 

mayor que la acumulación en tezontle exhibida por los otros HA y que el mismo RC pero 

con TRH de 2 días (F7,16=36.82; P=0.0001). 
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Los humedales sin presencia de bacterias tolerantes (RV y RC) acumularon en el 

tezontle, para ambos TRH, porcentajes de retención significativamente menores al de los 

sistemas inoculados (F7,16=36.82; P=0.0001). 

 

 

 

Figura 4.14. Distribución de plomo en los reactores RI (con inóculo sin vegetales) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 
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Figura 4.15. Distribución de plomo en los reactores RC (solamente tezontle) con tiempos 

de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

 

Acorde con esto, los HA RIV y RI presentaron un porcentaje de acumulación similar 

estadísticamente (F7,16=36.82; P=0.15), con valores alrededor del 30% para ambos metales 

y ambos TRH. 
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Como se ha mencionado, el tezontle no presenta intercambio iónico con metales 

pesados dada su composición. No obstante, el crecimiento bacteriano en forma de 

biopelícula se presenta al existir medios de soporte adecuados como lo son precisamente 

los intersticios de roca volcánica, dando lugar a un efectivo bioadsorbente (Chong y col., 

2009). 

 

 

 
Figura 4.16. Distribución de cromo en los reactores RIV (con inóculo y vegetales) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 
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De acuerdo con esto, los resultados descritos indican que los sistemas inoculados con cepas 

tolerantes (RIV y RI) acumularon una alta cantidad de plomo y cromo en el tezontle, lo cual 

posiblemente se relacione a que dichos microorganismos al ser tolerantes a metales 

pesados, no fueron inhibidos en el desarrollo de sus funciones metabólicas, tal y como lo es 

la formación de biopelícula (Nies, 2003; Silver y Phung, 2005). 

 

 

 
Figura 4.17. Distribución de cromo en los reactores RV (con vegetales sin inóculo) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 
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Figura 4.18. Distribución de cromo en los reactores RI (con inóculo sin vegetales) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

 

Esto obedece al considerar ambos TRH, cabiendo recordar que los sistemas RC acumularon 

una considerable cantidad de plomo y cromo (Tabla 4.3 y 4.4 y Figuras 4.12-4.14) a pesar 

de no estar inoculado ni contener vegetales.  Este suceso podría explicarse por el ingreso 

de microorganismos al sistema, que a pesar de no subsistir por no ser tolerantes, su material 

celular puede quedar adherido al tezontle, dando lugar a un bioadsorbente del cual se han 

reportado buenas eficiencias de remoción de metales pesados (Gavrilescu, 2004; Odukuma 

y Emedolu, 2005). 
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Figura 4.19. Distribución de plomo en los reactores RC (solamente tezontle) con tiempos 

de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

 

En efecto, los resultados de SSV en la Figura 4.7 señalan que la concentración de 

microorganismos en el sistema RC fue incrementándose de manera proporcional al tiempo 

de operación. Otro sustento teórico, son los valores de pOR registrados para el RC (Figura 

4.8), los cuales son muy cercanos a cero pero sin alcanzar valores reductores, condición que 
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propicia que las moléculas orgánicas de las células bacterianas (posterior a la lisis) queden 

adheridas a medios de soporte como el tezontle, fenómeno que a la vez se  ve incrementado 

por su porosidad ocluida (Milliken y col., 2013). 

 

 Por otra parte, también cabe mencionar que la menor cantidad de cromo y plomo 

registrada en tezontle corresponde a los sistemas RV, incluso menor que en los RC (Tablas 

4.3 y 4.4), lo cual posiblemente se relaciona con la mayor tasa de asimilación de metales 

pesados que presenta Phragmites australis en comparación con la del tezontle (Chong y 

col., 2009; Dhir, 2010), en especial si éste no contiene microorganismos tolerantes (Leung 

y col. 2000). En este orden de ideas, en el siguiente apartado se detalla la acumulación y 

distribución de plomo y cromo en la vegetación de los HA. 

 

 Finalmente, la cantidad de plomo y cromo cuantificada en el tezontle de los sistemas 

RV (humedales artificiales convencionales) es similar a la reportada en los estudios de 

Matagi y col. (1998) y Wood y McAtamney (1996) quienes trabajaron con diferentes medios 

de empaque pero con características constructivas similares a las del presente estudio. En 

este sentido, la cantidad de metales pesados cuantificada en los sistemas RIV es mayor a la 

reportada en estudios similares, en los que no emplearon bacterias tolerantes a los metales. 

 

IV.7.1.2. Distribución de plomo y cromo en la biomasa vegetal de los humedales 

artificiales 

Reeves y Baker (2000) mencionan que las plantas hiperacumuladoras de metales 

pesados, son aquellas que pueden almacenar al menos 1,000 mg del metal por kg de masa 

seca. Acorde a esto, la masa seca de los vegetales no excedió los 800 mg en ningún caso, y 

considerando los resultados de masa de metal acumulada (en la biomasa) de las Tablas 4.3 

y 4.4, la acumulación es mayor a 1,000 mg kg-1, tanto de plomo como de cromo. Con este 

criterio, puede considerarse que la especie vegetal empleada (Phragmites australis) es 

hiperacumuladora de plomo y cromo, tal y como lo han descrito Liu y Dong. (2007) y 

Bonanno, (2011), quienes también utilizaron Phragmites australis en su investigación. 
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En la Tabla 4.3 se indica que la cantidad de plomo acumulada en la biomasa vegetal 

de los sistemas RIV y RV es muy similar entre ellos, con valores alrededor de 1.2 g de plomo 

que equivalen al 34% del total ingresado. Esto considerando la operación con TRH de 4 días 

y de aproximadamente 2.70 g para el TRH de 2 días, que equivalen al 35% del total. Acorde 

a esto, no se encontraron diferencias significativas entre el tipo de HA y el TRH empleado 

(F3,8=2.71;P=1.12). 

 

En lo que respecta a la distribución de plomo en la biomasa, en las Figuras 4.12 y 

4.13 se indica que los dos HA con vegetales (RIV y RV) acumularon cantidades muy similares 

en las secciones aérea y subterránea (rizoma y raíz) de la planta. En efecto, no existieron 

diferencias significativas entre los valores reportados, tanto para el TRH de 2 días como de 

4 días. A pesar de que, al considerar la definición de Reeves y Baker (2000), existe 

hiperacumulación de plomo, la cantidad acumulada en la parte aérea es significativamente 

menor que la acumulada en la raíz y rizoma (F3,8=1.65;P=0.00001), resultado que coincide 

con los de Cheng y col. (2002) y Clemens y col. (2002), quienes mencionan que es usual que 

exista poca traslocación de plomo, debido a que presenta mayor afinidad por el rizoma de 

las especies vegetales que por cualquier otro órgano. 

 

Por su parte la cantidad de cromo acumulado en las plantas, se indica a detalle en la 

Tabla 4.4, en la que se observa que, al igual que el caso del plomo, los valores registrados 

en la biomasa vegetal son muy similares entre ambos tipos de HA (RIV y RV) sin encontrarse 

diferencias significativas entre ellos (F3,8=2.65;P=0.121). Al respecto, ambos HA lograron 

acumular alrededor de 0.9 g de cromo, con TRH de 4 días, equivalentes al 30% del total 

ingresado al sistema durante los 151 días de operación.  Así mismo, con TRH de 2 días los 

dos HA acumularon aproximadamente 1.8 g, equivalente al 35% del total ingresado.  

Ahora bien, en cuanto a la distribución de cromo en la biomasa vegetal, las Figuras 

4.16 y 4.17 señalan que, para ambos TRH en el sistema con cepas tolerantes (RIV), la 

cantidad de cromo acumulado en la parte aérea es significativamente mayor que en la parte 
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subterránea de la planta (F3,8=1.83;P=0.001).  En el RV, también se cumple esto, pero sólo 

con el TRH de 2 días.  Con esto, cabe destacar que para ambos TRH, la cantidad de cromo 

acumulada en la parte aérea fue alrededor de un 20% más en los HA RIV que contienen las 

bacterias tolerantes en comparación con los HA convencionales. En relación a esto, si el RIV 

se opera con TRH de 2 días y demás parámetros descritos en la metodología, se acumularían 

en la parte aérea alrededor del 11% del total de cromo ingresado, alrededor de 0.82 g Cr 

kg-1 de biomasa vegetal, con lo que cabe destacar que sería la cantidad susceptible a ser 

recuperada a través de la poda y cosecha de las plantas (Clemens y col., 2002), que 

precisamente es parte del mantenimiento preventivo de los HA (Kadlec y Wallace, 2009). 

 

Finalmente, la mayor proporción de cromo en la sección aérea de las plantas indica 

el fenómeno de traslocación, con lo que para este metal la hiperacumulación existe tanto 

por la cantidad acumulada (Reeves y Baker, 2000) como por el factor de traslocación 

(Olivares y Peña, 2009; Zhang y col., 2006). Lo anterior coincide con los resultados de Amuda 

(2009); Baker y col. (1994); Cunningham y Ow (1996); Obarska-Pempkowiak y Limkowska 

(1999) y Raskin y col. (1997) quienes reportan mayor cantidad de cromo en la sección aérea 

de la vegetación que en la raíz y rizoma de diferentes especies vegetales. 

 

IV.7.1.3. Distribución de plomo y cromo en el efluente de los humedales artificiales 

Las Tablas 4.3 y 4.4 y las Figuras 4.12 a 4.19 indican la distribución de plomo y cromo 

en el efluente de los cuatro tipos de humedales artificiales (HA) evaluados, tanto para el 

TRH de 4 días como para el de 2 días. Las fracciones que conforman el efluente de los 

reactores son la parte disuelta y la suspendida. Esta última se refiere a la cantidad de plomo 

y cromo adheridos a las bacterias, que no conformaron o se han desprendido de la 

biopelícula por algún mecanismo extracelular o intracelular desarrollado para la tolerancia 

a metales pesados (Obarska-Pempkowiak y Klimkowska 1999; Yeh y col., 2009). 

 

 En la Tabla 4.3 y Figuras 4.12 a 4.15 se observa que, para ambos TRH, la fracción 

suspendida de plomo en el RIV es cercana al doble de la disuelta. En efecto, cerca del 25% 



 

 
 

77 

del total ingresado se cuantificó en forma suspendida en el efluente del RIV, mientras que 

en el RI las fracciones suspendidas y disueltas son muy similares entre ellas y en los HA sin 

inóculo (RV y RC) predominó la fracción disuelta. Acorde a esto, se encontraron diferencias 

significativas entre los resultados de plomo suspendido en el efluente de los cuatro HA 

(F7,16=39.6; P=0.0001). 

 

 La cantidad y distribución de plomo en el efluente de los RV, que son los sistemas 

que emulan un humedal artificial convencional, coinciden con lo reportado en los estudios 

previos de Walker y Hurl (2002) y por ende, difieren con la distribución reportada  para los 

sistemas RIV que son los de interés en el presente proyecto. 

 

 Cabe mencionar que la cantidad de plomo suspendido en el efluente del sistema de 

interés (RIV) con TRH de 4 días fue de 0.92 g y con el TRH de 2 días fue de 1.9 g (Tabla 4.3 y 

Figura 4.12), lo que representa un 24.3% y 25.6 % respectivamente del total de plomo 

ingresado al sistema. Este resultado sugiere que el plomo suspendido es factible de ser 

recuperado por sedimentación física o química, la cual es una importante etapa dentro de 

los procesos de tratamiento de aguas residuales (Kadlec y Wallace, 2009; Masters y Ela, 

2008). En efecto, recientes estudios se han enfocado a la optimización de procesos de 

recuperación de metales pesados presentes en lodos de aguas residuales, incluyendo 

métodos enzimáticos (Peruzzi y col., 2009; Sheoran y Sheoran 2006). 

 

 En lo que respecta al cromo, para ambos TRH, la fracción que prevalece en el 

efluente de los cuatro HA, es la disuelta (Tabla 4.4 y Figuras 4.16 a 4.19). El HA que acumuló 

mayor cantidad del metal fue el inoculado con las cepas tolerantes, ya que presentó la 

menor cantidad en su efluente total con 1.13 g considerando TRH de 4 días y 2.53 g con TRH 

de 2 días, lo que equivale al 45.2% y 43.5% respectivamente, valores que se encuentran por 

arriba de lo reportado para estudios similares (Amuda, 2009; Sheoran y Sheoran, 2006; Ye 

y col., 2009). Además, no se encontraron diferencias significativas en los resultados (en 

porcentaje) de los dos TRH evaluados (F7,16=35.2; P=0.19), mientras que los valores de las 
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fracciones disueltas fueron muy similares entre los dos HA con vegetales y ambos, 

significativamente menores que los RI y RC (ambos sin vegetales) (F7,16=35.2; P=0.0001). 

Este hecho se relaciona directamente con la eficiencia de remoción coadyuvada por las 

plantas, ya que en la Tabla 4.4 se observa que los HA RIV y RV acumulan mayor cantidad de 

cromo, coincidiendo con los resultados descritos en el apartado IV.7.1.2, en los que se puso 

de manifiesto el papel de las plantas al acumular y traslocar el metal pesado. 

 

IV.7.2. Acumulación, volatilización y distribución de mercurio en los humedales artificiales 

En el presente estudio, el mercurio fue el único elemento para el que se consideró 

la evapotranspiración del metal, debido al déficit en el balance de masa que fue hasta de 

un 39 % del total ingresado en cada sistema (5.9 mg). Para corroborar esto, se realizó un 

diagrama de estabilidad de fase para el mercurio, considerando como variables de entrada 

los valores de pH, pOR, temperatura, presión y concentraciones de otros elementos 

químicos que también se encontraban en el sistema (carbono, nitrógeno, fósforo, potasio, 

plomo y cromo). El resultado de este diagrama se muestra en la Figura 4.20, en la que se 

puede observar que el mercurio se encuentra en considerables proporciones como dimetil 

mercurio y/o mercurio elemental (especies encontradas entre las líneas rojas), las cuales 

por naturaleza fisicoquímica son transferidos a la atmósfera por gradiente de concentración 

(Kabata-Pendias y Pendias, 2001; Mason y Sulivan, 1998). 
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Figura 4.20. Diagrama de fase del mercurio (Pourbaix) considerando las condiciones 

ambientales y químicas a las que operaron los 4 humedales artificiales 

evaluados. Los valores de pH y pOR entre las líneas rojas, son el rango 

registrado a lo largo de la fase experimental (pH de 6.1 a 7.4 y pOR de 50 a 

208 mV) 

 

 

 En la Tabla 4.5 se muestra la cantidad de mercurio acumulado y volatilizado en cada 

uno de los HA evaluados. Con base en la ecuación 2, para el TRH de 4 días ingresaron 15.18 

mg de mercurio, de los cuales los dos sistemas con vegetales (RIV y RV) acumularon 

alrededor de 5.0 mg de mercurio, equivalentes al 33%. Les sigue con valores similares el HA 

sin vegetales, pero con inóculo bacteriano (RI) que acumuló 4.03 mg que equivalen al 30.1%. 

Por su parte, el HA que sólo fue empacado con tezontle (RC) solamente acumuló 1.9 mg de 

mercurio, equivalentes al 12.5%, cantidades significativamente menores a las registradas 
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en los otros tres HA (F7,16=27.26; P=0.0001). En la misma Tabla 4.5, puede apreciarse que 

para el TRH de 2 días ingresaron 30.36 mg de mercurio, cuya acumulación porcentual en los 

cuatro HA es prácticamente la misma que con el TRH de 4 días. La similitud y mayor 

acumulación de los sistemas RIV y RV se relaciona con la capacidad de las plantas para 

acumular metales pesados. Al respecto, Clemens y col. (2002); Clemens (2006); Patra y 

Sharma (2000) mencionan que, en la rizosfera, los metales pesados se ligan con sitios 

activos del malato y citrato, lo que permite que atraviesen las membranas de la raíz y el 

rizoma, para después ser precipitados en la vacuola y posteriormente ser trasportados por 

el parénquima del xilema hacia las hojas y tallos. Esto también puede explicar que los 

sistemas RIV y RV transfieran mayor cantidad de mercurio a la atmósfera (Figura 4.21-4.24), 

ya que el metal al estar en los órganos del carrizo se encuentra como especie orgánica, y 

precisamente una de ellas es el dimetil mercurio, que se caracteriza por ser fácilmente 

transferido hacia la atmósfera por la vegetación (Kabatas-Pendias y Pendias, 2001; Mason 

y Sulivan, 1998). 

 

 Considerando lo mencionado arriba, el dimetil mercurio sólo existe en condiciones 

neutras y oxidantes del medio, que son precisamente a las que operaron los HA (Parequetti 

y col., 2004) y en el caso específico del sistema sin vegetales pero con inóculo bacteriano 

(RI), esto puede explicar la ocurrencia de volatilización de mercurio hacia la atmósfera, dada 

la interacción del metal con los microorganismos para dar lugar a la mencionada forma 

metilada de mercurio (King y col., 2002). En este mismo orden de ideas, las condiciones 

fisicoquímicas descritas para el medio acuoso, también dan lugar al mercurio en su estado 

elemental, el cual además del dimetil mercurio, es la otra forma química del metal que 

tiende a volatilizarse debido a la ocurrencia natural de la presión de vapor (Kabata-Pendias 

y Pendias, 2001; Ventura y col., 2005). Este hecho puede explicar que el sistema HC a pesar 

de no contener plantas ni bacterias, haya transferido a la atmósfera 3.22 mg (± 0.68 mg) de 

mercurio al término de los 151 días de operación con TRH de 4 días y 5.51 mg (0.75 mg) con 

TRH de 2 días. Aunque estas cantidades fueron significativamente menores (F7,16=28.33; 
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P=0.0001) que la transferida por los otros HA, tal y como se muestra en la Tabla 4.5 y Figuras 

4.21 a 4.24. 

 

 
Figura 4.21. Distribución de mercurio en los reactores RIV (con inóculo y vegetales) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

IV.7.2.1. Distribución de mercurio en la biomasa vegetal de los humedales artificiales 

La Tabla 4.5 y Figuras 4.21 y 4.22 muestran la distribución del mercurio acumulado 

en la biomasa vegetal de los humedales artificiales RIV y RV, observándose valores muy 

similares entre los dos sistemas, sin encontrarse diferencias estadísticamente significativas 

para ambos TRH (F3,8=2.16; P = 0.1453). 
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Figura 4.22. Distribución de mercurio en los reactores RV (con vegetales y sin inóculo) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

Así, para el TRH de 4 días la cantidad de mercurio acumulado en la biomasa vegetal 

del RIV es 2.35 ± 0.7 mg, lo que equivalen al 15%. De esta cantidad, 1 ±0.32 g se cuantificó 

en raíz y rizoma y 1.35 mg ±0.46 mg  en la parte aérea, lo que equivalen al 6.6% y 10.5% 

respectivamente. 

 

En cuanto a la operación con TRH de 2 días, la cantidad de mercurio acumulada en 

la biomasa vegetal fue 5.06 mg ±1.56 mg (aproximadamente el 16.7% del total ingresado), 
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de los cuales 2.04 mg ± 0.57 mg se encontraron en rizoma y raíz y 3.0 mg ± 0.98 mg en la 

sección aérea de la planta, siendo equivalentes al 6.7% y 9.9% del total ingresado 

respectivamente. 

 

 

Figura 4.23. Distribución de mercurio en los reactores RI (con inóculo sin vegetales) con 

tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 
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Figura 4.24. Distribución de mercurio en los reactores RC (solamente con contenido de 

tezontle) con tiempos de residencia hidráulica de 2 y 4 días 

 

De manera similar, en la vegetación del RV se cuantificaron 2.3 ± 0.67 mg de 

mercurio al final de la operación con TRH de 4 días. De esta cantidad 0.5 ± 0.12 mg se 

registraron en el rizoma y raíz y 1.8 ±0.58 mg en la parte aérea de la planta; valores que 

equivalen al 3.3% y 5.9%, respectivamente. 
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Por su parte, durante la operación del RV con TRH de 2 días, las plantas acumularon 

4.97 ±1.2 mg de mercurio al final de la operación, de los cuales 1.97 ± 0.27 mg se registraron 

en rizoma y raíz y 2.99 ± 0.97 mg en la sección aérea de la planta. Estas cantidades equivalen 

al 6.5% y 9.8% del total ingresado, respectivamente. 

 

Cabe mencionar que independientemente de la distribución de mercurio en la 

biomasa vegetal de los humedales, la acumulación en cualquiera de ellos fue la menor de 

todos los compartimientos ambientales, tal y como se indica en las Figuras 4.21 y 4.22. Sin 

embargo, la importancia que exhibieron las plantas en los humedales artificiales fue la 

capacidad de traslocar el metal, para propiciar su continua volatilización. Acorde con 

Clemens (2006) y con LeDuc y Terry (2005) se trata de un mecanismo de desintoxicación de 

algunos metales, que no tienen afinidad por la raíz, aunque también es dependiente de la 

especie vegetal (García-Gallegos y col., 2011). En efecto, si se aplica un factor de 

bioconcentración y de traslocación (Olivares y Peña, 2009; Zhang y col., 2006), las Figuras 

2.21 y 2.22 evidencian que al dividir la cantidad de mercurio presente en la parte aérea 

entre la cantidad presente en la raíz y rizoma, el resultado sería superior a 1. Este hecho 

indica que a pesar de existir poca acumulación de mercurio en las plantas, la mayoría se 

encuentra en la parte aérea. 

 

IV.7.2.2. Distribución de mercurio en el efluente y medio de empaque de los humedales 

artificiales 

Por la naturaleza del mercurio, los compartimientos importantes en su distribución 

fueron la biomasa vegetal y la cantidad evapotranspirada. Sin embargo, al observar las 

Figuras 4.21 a 4.24, se indica que para ambos TRH el medio de empaque también acumuló 

una cantidad considerable del metal, en especial en los sistemas inoculados y aún más en 

el RI que no contiene vegetales, alcanzando alrededor del 28.5 %, que equivalen a 4.24 mg 

del mercurio total ingresado. Como se ha mencionado para otros metales, la capacidad de 

acumulación de mercurio por parte del material de empaque se encuentra en función de la 

cantidad de microorganismos asociados o adheridos a él, ya que en conjunto dan lugar a un 
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bioadsorbente con capacidad de realizar quimisorción hacia el mercurio (Akar y Divriklioglu, 

2010; Zhang, 2011). 

 

Por su parte, la distribución del mercurio en el efluente de los sistemas indica que 

se encontró mayoritariamente en su fracción disuelta para los reactores RIV, RV y RC en 

ambos TRH de operación (Figuras 4.21, 4.22 y 4.24).  En contraste, el reactor RI exhibió 

mayor cantidad del metal en su fracción suspendida (Figura 4.23), lo cual puede explicarse 

con el hecho de que al contener las bacterias tolerantes, se formaron compuestos 

organometálicos, que son suspendidos, y egresaban del sistema por el efluente al no poder 

interactuar con las plantas por ausencia de éstas, tal y como lo mencionan Teitzeln y Parsek 

(2003). En efecto, solamente en el reactor RI la fracción de mercurio suspendido en el 

efluente es considerable (Figura 4.23) alcanzando hasta 23.6 % al operarse con TRH de 4 

días, lo que equivale a 3.57 ± 1.2 mg del metal, resultado que coincide con lo reportado por 

Von Canstein y col. (1999). 

 

Finalmente, cabe destacar que el reactor de interés no exhibe factibilidad de 

recuperar este metal, de su fase suspendida, al acumular solamente 3.3% del total 

ingresado con el TRH de 4 días y 10% con el TRH de 2 días (Figura 4.21). 
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V. CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 
 

V.1. CONCLUSIONES 

 

 Del análisis de los resultados obtenidos, se establece que el sistema de humedales 

artificiales implementado operó eficientemente en la remoción de metales pesados 

y materia orgánica, al presentar eficiencias de remoción considerablemente altas y 

estabilidad para ambos parámetros. 

 

 Derivado de la evaluación de los resultados de remoción de metales pesados y de 

los relacionados con su acumulación y distribución dentro de los humedales 

artificiales, se concluye que es posible disminuir los tiempos de residencia hidráulica 

si se usan las cepas tolerantes a metales pesados. Esto se reflejaría en menores áreas 

superficiales requeridas durante su dimensionamiento. 

 

 De la descripción y análisis del balance de masa realizado, es posible concluir que las 

plantas utilizadas son hiperacumuladoras de metales pesados, en especial de cromo, 

que mayoritariamente fue traslocado hacia la parte aérea. Así mismo, el medio de 

empaque logró retener una considerable cantidad de metales pesados a pesar de su 

composición geológica, por lo que se concluye que, dada la presencia de biopelícula 

bacteriana en su superficie, es un componente importante a considerar en la 

implementación de humedales artificiales para remover metales pesados. En 

específico para el mercurio, la mayor cantidad se cuantificó transferida a la 

atmósfera por volatilización y transpiración, por lo que las plantas y el medio de 

empaque no retienen el metal bajo las condiciones de operación evaluadas y, por 

ende, no es factible sugerir parámetros de diseño para la remoción de mercurio. 

Además, dadas las condiciones fisicoquímicas de operación, no se encontraron 

formas precipitadas de los metales, por lo que se puede prescindir de ellas en el 

balance de masa. 
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 Del análisis de la distribución de metales pesados, se concluye que el uso de cepas 

tolerantes permitió que las plantas asimilaran mayor cantidad de cromo en las hojas 

y tallos, planteando su recuperación posterior a la cosecha vegetal. De manera 

similar, el inóculo bacteriano dio lugar a una mayor proporción de plomo 

suspendido en los efluentes, el cual puede ser objeto de separación luego de su 

sedimentación. Para el caso del mercurio, la inoculación no originó cambios 

relevantes en su acumulación y distribución. En términos generales, se concluye que 

el inóculo bacteriano además de propiciar una mayor eficiencia y estabilidad en la 

remoción de cromo y plomo, posibilita su continua recuperación durante la 

operación del sistema. 

 

 

V.2. RECOMENDACIONES 

 

 Dado que los resultados de la presente investigación ponen de manifiesto el potencial 

de los humedales artificiales inoculados con cepas tolerantes a metales pesados para 

la remoción de estos compuesto, a escala de laboratorio, es recomendable escalar el 

experimento a nivel piloto, para posteriormente establecer la propuesta técnico-

económica de su implementación a escala real. 

 

 Aunque en el Capítulo IV se puso de manifiesto la factibilidad de operar los humedales 

artificiales con un menor tiempo de residencia que el calculado con organismos 

convencionales, se considera pertinente realizar pruebas cinéticas de degradación de 

materia orgánica con el consorcio tolerante a metales pesados. Así mismo, se 

recomienda realizar cinéticas de crecimiento bacteriano, que consideren el efecto 

inhibitorio de los metales, para elucidar su intervención observada en la acumulación 

y distribución de los metales dentro de los humedales artificiales. 

 

 Dado que los resultados indican que la mayor cantidad de mercurio es transferida a 

la atmósfera durante su tratamiento con humedales artificiales, es recomendable 
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evaluar dicho tratamiento bajo otras condiciones de operación, en especial en 

anaerobias/facultativas, que puedan evitar las especies químicas volátiles del 

mercurio. 

 

 A pesar de que las bacterias del consorcio tolerante utilizado fueron identificadas 

genéticamente en un estudio previo, es recomendable una identificación durante y al 

final de la operación para conocer las bacterias que subsisten y las que se incorporan 

en el humedal artificial, lo cual podría redituar en conformar un nuevo y más apto 

consorcio bacteriano.  
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ANEXOS 

 

ANEXO 1 

DATOS EXPERIMENTALES DE FIGURAS DEL CAPÍTULO IV 

 

 

ANEXO 1A. PRUEBAS DE TOXICIDAD 

Fitotoxicidad Radícula 

Concentración 
ejemplo de  Cr 

% medio de 
inhibición 

% Inhibición 
máxima 

% inhibición 
mínima 

0 0 0 0 

1 8 1.3 0.9 

4 12 2.2 1.5 

10 22 2 1.9 

20 48 3 2.5 

55 54 2 2 

75 50 3.6 2.5 

100 67 2.7 3.1 

 

Fitotoxicidad hipocotilo 

Concentración 
ejemplo de  Cr 

% medio de 
inhibición 

% Inhibición 
máxima 

% inhibición 
mínima 

0 0 0 0 
1 8 1.1 0.7 

4 12 1.8 2.38 

10 22 3 2.3 

20 48 3.6 1.8 

55 54 2.5 1 

75 50 8 3.6 

100 67 2.4 3.4 

 

Densidad 
bacteriana, 

UFC mL-1 
[%Metales] % Inhibición 

Nivel de 
mezcla 

UFC máxima 
UFC 

mínimas 

1300000 100 96.70 100 2.20 0.70 
5900000 75 95.08 75 1.42 2.58 

13000000 55 89.17 55 3.83 4.77 
63000000 20 47.50 20 7.50 3.50 
80000000 10 33.33 10 3.67 3.33 

120000000 0 0.00 0     
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ANEXO 1B. CRECIMIENTO BACTERIANO POSTERIOR A LA INOCULACIÓN Y PREVIO A LA ADICIÓN DE 
METALES PESADOS 

UFC promedio mL-1, previos a vertimiento de metales pesados 
Días de operación RI RIV RV RC 

3 195,000 195,000 1,000 500 
4 155,000 147,000 3,500 1,000 
5 124,000 132,000 4,500 1,500 
6 112,000 105,000 5,500 1,800 
7 69,000 54,000 8,200 3,500 
8 61,000 44,000 16,000 7,000 
9 65,000 64,000 23,000 7,800 

10 72,000 76,000 30,000 8,500 
11 82,000 89,000 36,000 9,200 
12 83,000 92,000 55,000 11,500 
13 84,000 91,000 57,000 10,500 
14 83,000 91,000 55,500 9,800 

UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor 

inoculado con vegetación; RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin 

plantas ni inóculo) 

 

 

ANEXO 1C. DATOS EXPERIMENTALES DE LA DQO EN FUNCIÓN DE LOS DÍAS DE OPERACIÓN 

DQO, mg L-1 

Días de 
operación 

RI 4d RIV 4d RV 4d RC 4d RI 2d RIV 2d RV 2d RC 4d 

15 600.0 600.0 600.0 600.0 600.0 600.0 600.0 600.0 
19 400.6 417.0 462.0 492.1 489.2 481.8 554.9 585.2 
23 361.0 355.0 429.5 461.2 400.6 470.1 539.6 580.0 
27 321.7 312.0 389.2 432.2 370.8 395.2 589.7 570.4 
31 250.2 272.1 352.1 417.6 284.8 340.4 461.6 565.1 
35 220.0 230.6 318.9 390.2 256.2 309.6 449.8 544.6 
39 189.2 172.8 270.2 389.2 209.1 285.1 422.9 535.2 
43 151.0 142.7 250.2 348.3 166.1 210.2 398.7 529.7 
47 162.0 133.2 232.3 305.2 179.6 185.0 384.6 525.3 
51 150.2 133.2 225.3 270.2 170.4 162.1 351.0 515.4 
55 142.8 155.6 221.2 241.5 151.2 164.5 334.8 505.2 
59 125.8 117.6 211.1 220.3 132.0 158.2 329.0 502.5 
63 109.2 147.6 202.1 212.2 115.3 163.6 320.7 501.2 
67 127.5 147.6 185.9 200.3 133.9 175.1 308.5 490.5 
71 88.1 105.6 181.6 198.6 89.1 165.4 292.6 485.2 
75 86.4 85.2 172.4 190.5 87.2 144.9 292.0 471.7 
79 87.9 110.6 165.6 189.6 98.2 110.6 285.2 441.8 
83 88.6 101.2 147.2 175.6 100.3 105.2 282.3 430.2 
87 93.9 95.6 141.2 161.2 104.2 98.6 289.1 410.1 
91 93.5 92.1 139.9 166.2 103.5 98.1 273.5 394.4 
95 92.8 97.9 138.2 174.8 102.0 101.0 283.8 380.3 
99 89.0 88.5 137.6 182.4 97.1 98.7 275.4 370.0 

103 95.3 85.3 167.8 192.4 95.3 103.5 281.0 360.1 
107 97.9 82.5 185.8 200.2 107.0 99.8 282.1 355.2 
111 98.3 91.3 162.9 201.0 102.6 94.0 275.8 350.0 
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115 97.5 92.6 139.0 204.3 109.8 90.0 269.7 344.7 
119 99.1 101.4 180.0 206.2 115.2 110.0 264.4 340.2 
123 100.3 91.5 146.5 212.4 104.7 105.0 259.2 350.0 
127 100.9 84.6 181.7 221.4 100.9 103.0 256.1 347.9 
131 110.3 97.5 149.2 255.2 100.2 99.0 258.8 340.9 
135 101.3 82.4 189.8 263.5 111.2 104.0 263.4 342.8 
139 98.5 80.2 149.9 280.6 108.7 99.0 260.3 342.7 
143 99.2 93.6 150.2 285.5 109.0 95.0 256.9 345.6 
147 100.0 81.3 215.3 287.3 110.0 90.0 243.0 340.4 

151 101.6 89.0 218.7 293.1 111.9 87.1 249.8 332.1 

UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor inoculado con vegetación; 

RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin plantas ni inóculo) 

 

 

ANEXO 1D. DATOS EXPERIMENTALES DE SÓLIDOS SUSPENDIDOS VOLÁTILES EN FUNCIÓN DE LOS DÍAS DE 
OPERACIÓN 

Solidos Suspendidos volátiles, mg L-1 

Días de 
operación 

RI 4d RIV 4d RV 4d RC 4d RI 2d RIV 2d RV 2d RC 2d 

15 15.7 7.5 4.8 9.3 11.3 10.1 3.9 2.6 

19 25.0 8.2 1.8 10.6 14.0 15.2 3.1 6 

23 9.8 9.4 1.6 12.5 12.0 11.6 2.8 6.5 

27 13.1 14.3 16.0 14.2 15.3 17.3 6.3 7 

31 24.4 12.3 1.5 16.5 19.0 20.0 20.0 8 

35 19.5 15.2 25.8 29.0 17.0 24.0 25.0 7.6 

39 18.0 14.4 30.0 4.8 19.5 33.0 39.0 12 

43 50.6 52.5 67.0 30.4 28.6 30.0 51.0 15 

47 37.5 64.7 34.1 44.3 34.6 34.0 42.0 17 

51 52.5 36.5 24.6 31.1 42.3 40.0 31.0 20 

55 49.2 51.2 85.0 30.8 45.7 42.0 65.0 25 

59 50.1 57.0 85.9 28.8 49.6 45.0 60.0 24 

63 81.9 53.5 46.3 75.6 76.2 49.0 36.0 23 

67 82.1 70.4 51.1 71.6 77.3 52.0 38.0 20 

71 84.5 55.6 59.9 65.3 79.8 63.0 42.0 26 

75 60.3 60.3 61.2 55.9 82.6 55.0 44.0 27 

79 78.2 67.3 54.3 51.6 75.4 65.0 37.0 20 

83 61.2 77.2 45.6 38.2 71.3 67.0 34.0 24 

87 63.5 68.2 37.9 31.2 66.3 71.0 27.0 25 

91 65.6 66.2 36.7 32.5 61.3 72.5 26.0 27 

95 69.6 62.2 39.3 33.1 62.3 73.5 28.0 25 

99 77.6 64.2 40.1 33.9 69.8 75.0 29.0 23.2 

103 69.3 71.7 43.9 34.6 72.3 74.0 33.0 27.2 

107 72.1 72.3 44.3 35.6 74.6 76.0 32.0 29.6 

111 63.7 81.3 43.4 33.3 70.6 71.0 30.0 25.4 

115 64.5 80.4 39.5 32.4 75.3 74.0 27.0 25.2 
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119 65.4 77.9 37.7 30.6 72.1 78.0 26.0 23 

123 59.8 74.3 41.2 30.2 66.9 75.0 32.0 26 

127 67.9 69.7 40.1 28.6 70.4 76.0 33.0 27 

131 66.0 75.6 32.6 27.7 65.2 77.0 32.3 23.2 

135 66.4 77.5 41.3 26.9 77.9 75.0 30.0 22 

139 64.6 72.5 42.2 22.3 76.3 69.0 28.0 21.2 

143 67.0 69.7 36.1 21.1 77.2 66.3 28.2 19.5 

147 66.4 75.2 34.6 20.5 78.2 74.3 27.5 17.2 

151 67.0 73.1 36.3 18.3 71.1 72.2 28.9 17.4 

UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor inoculado con vegetación; 

RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin plantas ni inóculo) 

 

 

 

ANEXO 1E. DATOS EXPERIMENTALES DE POTENCIAL DE ÓXIDO-REDUCCIÓN EN FUNCIÓN DE LOS DÍAS DE 
OPERACIÓN 

    pOR, mV           

Día operación RI 4d RIV 4d RV 4d RC 4d RI 2d RIV 2d RV 2d RC 2d 

13 140 149.5 262.5 195.6 145.2 147.3 250.7 198.6 

17 262.3 200.2 181 224.39 167.2 158.3 119.9 211.8 

21 130.0 168.0 191.8 178.8 135.3 170.2 210.2 185.2 

25 195.0 147.0 157.0 200.3 189.7 156.38 169.3 145.1 

30 - 208.6 206.5 212.0 195.2 203.6 187.9 204.8 

34 200.1 155.1 175.9 174.0 199.6 175.6 180.2 163.2 

38 - 152.3 187.8 .- 179.9 179.6 159.6 179.5 

42 167.2 166.1 133.0 195.6 155.6 171.9 145.3 201.2 

46 172.2 175.2 127.2 198.2 154.3 158.3 129.6 192.5 

50 165.6 179.2 117.8 191.2 146.3 192.3 122.4 182.4 

54 161.2 189.2 105.6 182.6 152.4 189.7 115.6 176.3 

58 175.2 188.6 100.5 175.6 164.6 186.4 109.2 172.2 

62 178.9 191.3 105.6 165.1 170.3 170.3 104.6 160.3 

66 182.5 188.6 110.6 162.3 186.2 179.1 99.3 146 

70 192.5 200.2 112.6 147.9 192.1 181.2 92.6 125.3 

74 207.8 200.1 121.5 141.2 220.7 181.9 92.6 98.8 

78 206.5 199.5 120.6 132.3 212 189.6 87.9 89.9 

82 208.1 178.6 119.6 131.2 209.6 194.3 84.6 79.2 

86 200.6 188.2 112.5 125.2 203 191.4 77.9 67.3 

90 199.6 195.6 114.6 108.2 189 201.3 75.2 66.6 

94 206.3 189.6 115.6 103.9 170 211.3 72.5 65.1 

98 200.7 188.2 111.2 101.5 189.3 214 63.4 60.3 

102 195.6 191.4 105.7 100.2 182.3 212.6 68.9 54.9 

106 191.3 195.4 103.3 95.7 192.6 210.6 64.9 49.8 
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110 186.3 198.4 92.6 89.7 179.8 208.5 62.5 45.1 

114 192.4 199.7 81.6 82.1 185.6 210.6 46.2 39.8 

118 201.0 200.5 76.5 78.2 196.3 209.6 64.9 41.2 

122 197.2 212.2 69.66 63.2 192.1 208.4 63.7 44.6 

126 191.3 210.2 68.11 25.9 160.8 201.9 59.6 42.1 

130 185.3 207.7 69.87 59.7 159.8 199.6 57.8 39.4 

134 179.7 201.3 71.22 50.1 163.4 206.9 52.6 37.6 

138 181.2 193.7 71.06 56.0 161.3 204.7 55.6 35.3 

142 178.3 190.3 70.33 32.0 157.2 193.6 53.2 37.2 

146 176.6 193.1 69.46 33.7 154.6 194.3 53.9 38.9 

150 176.9 195.61 67.93 30.7 159.8 200.1 51.8 38.5 

UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor inoculado con vegetación; 

RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin plantas ni inóculo) 

 

 

ANEXO 1F. DATOS EXPERIMENTALES DEL PORCENTAJE DE REMOCIÓN DE MERCURIO EN FUNCIÓN DEL 

TIEMPO DE OPERACIÓN 

% Remoción de Hg con concentración inicial (100%) de 0.11 mg L-1 

Días de 
Operación 

RI 4d RIV 4d RV 4d RC 4d RI  2d RIV 2d RV 2d RC 2d 

15 57.00 82.00 80.00 60.00 50.2 68.7 66.1 29.3 

19 55.00 74.00 83.00 56.00 52.3 66.0 70.2 36.0 

23 53.00 77.00 76.00 63 50.5 64.0 63.2 33.2 

27 56.35 70.85 67.80 45.89 54.3 61.0 64.2 31.0 

31 58.98 73.00 72.10 54.96 48.9 56.9 65.2 28.0 

35 49.21 77.00 73.00 83.36 47.2 54.5 61.2 27.9 

39 32.40 81.81 80.00 81.60 30.3 66.5 52.2 27.2 

43 78.55 85.50 78.90 69.50 69.9 67.3 53.4 28.0 

47 75.15 81.00 77.00 77.68 71.3 68.9 54.2 27.5 

51 67.38 78.20 69.00 76.00 69.6 72.4 51.2 27.0 

55 26.05 73.00 76.00 50.31 41.2 73.6 57.6 26.0 

59 37.20 71.20 75.00 48.20 51.3 71.2 59.9 25.0 
63 48.60 72.30 71.60 45.80 56.2 64.5 60.4 24.0 
67 58.30 63.10 59.60 47.20 61.3 63.6 61.2 22.2 

71 63.20 48.70 44.00 41.30 62.4 62.3 56.4 21.6 

75 61.20 51.30 43.20 39.80 64.3 71.5 50.2 20.0 
79 43.80 53.60 49.60 38.10 55.6 74.6 65.3 21.0 

83 48.30 58.90 50.00 40.10 43.0 76.9 72.3 19.0 
87 53.60 51.00 50.20 33.65 55.8 72.4 70.2 17.0 
91 55.60 65.20 60.00 31.20 58.6 68.2 64.5 16.0 

95 57.20 66.30 55.20 29.82 40.6 66.6 60.2 12.2 
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99 49.20 65.20 56.90 25.20 40.1 62.5 54.2 11.0 

103 48.10 63.30 49.2 24.30 31.8 61.6 53.0 13.0 
107 46.25 64.5 51 24.2 36.7 58.6 57.0 12.9 

111 46.70 64.10 44.2 22.90 43.2 58.0 51.0 12.0 

115 45.10 61.30 36.6 20.90 44.9 54.3 46.5 11.5 

119 45.40 58.60 48 18.60 43.0 48.0 48.6 11.0 
123 44.60 55.30 38 16.50 46.8 45.5 47.0 10.0 
127 45.60 55.40 33.2 13.50 43.9 48.0 41.0 11.2 
131 47.00 55.00 50 12.30 41.2 49.0 39.0 8.9 

135 45.70 54.00 44 12.80 38.0 48.0 42.0 9.2 

139 44.95 53.90 46 11.30 41.7 49.0 37.0 7.1 
143 44.10 55.00 41 10.90 37.3 47.2 35.0 7.1 

147 43.95 53.95 36 10.20 36.1 49.0 33.2 6.1 
UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor inoculado con vegetación; 

RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin plantas ni inóculo) 

 

 

ANEXO 1G. DATOS EXPERIMENTALES DEL PORCENTAJE DE REMOCIÓN DE CROMO EN FUNCIÓN DEL 

TIEMPO DE OPERACIÓN 

% Remoción de Cr con concentración inicial (100%) de 21.0 mg L-1 

Días de 
Operación 

RI 4d RIV 4d RV 4d RC 4d RI 2d RIV 2d RV 2d RC 2d 

19 52.30 50.50 45.00 49.8 50 48 42.1 30 

23 41.77 60.00 55.20 42.20 40.20 48.60 43.60 28.00 

27 39.63 57.34 59.00 60.31 41.30 49.20 44.30 34.00 

31 40.10 58.10 58.00 60.26 42.30 49.70 46.20 31.00 

35 41.20 59.60 56.00 52.20 39.60 50.20 41.20 27.00 

39 42.30 60.20 55.60 49.20 46.00 51.20 46.50 26.10 

43 43.60 60.10 55.10 46.30 45.30 52.30 47.30 25.20 

47 44.50 58.90 53.50 42.30 41.10 51.90 49.60 30.30 

51 45.20 58.30 52.50 39.60 43.20 50.20 52.30 23.20 

55 45.05 57.90 50.60 36.50 44.10 49.60 48.60 24.20 

59 43.20 56.90 47.60 32.20 42.10 48.70 45.30 21.30 

63 41.90 55.60 39.10 31.20 40.90 50.40 46.70 19.30 

67 40.50 55.20 42.60 30.20 41.60 47.60 42.30 20.60 

71 41.60 54.10 42.90 28.50 43.20 49.80 45.20 21.20 

75 40.90 52.50 42.10 27.50 42.30 49.50 41.20 18.60 

79 41.8 50.5 41.9 27.6 40.9 48.8 37.6 17.2 

83 41.3 47 41.6 29.2 43.6 46.8 42.63 15.3 

87 41.6 48.8 39.6 29.4 45 47.6 40.3 14.6 

91 40.5 49.1 38.9 25.6 42 48.6 42.6 12.3 

95 40.9 47.9 39.1 24.2 41.3 47 41 10.9 

99 41.5 48.5 38.7 23.1 40.8 47.8 42 8.12 

103 41.2 47.2 35.2 21.2 44 46.9 29 8.3 
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107 41.1 46.5 35.2 17.2 46 45.6 34 9.21 

111 40.6 48.1 33.9 15.9 47 44.5 32.4 9.35 

115 42.3 48.2 32.7 15.2 45 42.6 31 8.57 

119 43.2 48.6 33.6 13.9 43.9 43.5 35 8.2 

123 42.9 49.2 33.2 13.4 40.8 42.9 37 7.9 

127 40.9 47.3 34.6 11.9 42.9 42.6 31 6.5 

131 41.5 47.6 30.9 10.1 38 39 29 6.8 

135 43 48.6 27.5 9.55 36 43.6 24 7.1 

139 43.2 48.7 29.1 8.95 34.5 43.8 26 6.8 

143 42.1 48.1 27.8 10.5 36 44 21 6.6 

147 40.2 46.3 25 9.2 37 42.5 22 6.2 

151 41.35 47.1 24.5 9.1 35 43 21.2 5.9 
UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor inoculado con vegetación; 

RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin plantas ni inóculo) 

 

 

 

ANEXO. 1H. DATOS EXPERIMENTALES DEL PORCENTAJE DE REMOCIÓN DE PLOMO EN FUNCIÓN DEL 

TIEMPO DE OPERACIÓN 

% Remoción de Pb con concentración inicial (100%) de 28.0 mg L-1 

Días de 
Operación 

RI 2d RIV 2d RV 2d RC 2d RI 4 d RIV 4d RV 4d RC 4d 

15              

19 40.2 46.0 51.5 21.2 29.3 51.6 45.8 32.3 

23 42.9 47.0 39.0 23.0 30.1 52.3 46.0 32.1 

27 44.6 51.0 35.2 22.3 34.5 57.3 46.8 32.7 

31 46.8 54.0 39.6 24.2 35.2 54.3 39.3 32.1 

35 41.6 53.0 35.7 25.2 33.2 56.4 38.5 32.5 

39 45.9 44.8 33.4 23.2 38.5 54.2 37.0 31.9 

43 43.2 41.3 31.6 21.2 39.8 53.7 35.8 30.2 

47 48.1 58.0 28.9 22.6 32.4 61.2 37.0 29.2 

51 51.9 56.6 23.2 20.6 34.6 57.5 30.4 29.3 

55 52.6 52.4 25.4 19.6 41.4 57.3 32.3 28.4 

59 51.9 58.5 28.2 20.9 45.8 54.7 36.3 27.3 

63 53.8 61.0 31.2 21.0 39.7 53.1 34.5 26.4 

67 54.8 64.1 30.6 19.2 40.5 51.3 33.2 25.9 

71 52.2 60.2 29.2 19.1 41.6 54.1 32.5 25.9 

75 55.8 63.1 36.5 18.2 46.7 52.5 39.6 25.3 

79 51.2 62.8 41.2 17.0 41.8 50.5 38.6 23.8 

83 57.4 61.1 38.1 16.0 41.3 53.2 38.2 28.3 

87 53.8 61.2 33.3 14.7 45.6 54.5 34.4 28.3 

91 51.0 63.5 30.8 15.2 40.5 58.9 34.7 25.6 

95 49.1 69.8 32.6 14.0 40.9 58.2 35.4 23.2 
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99 47.6 70.0 33.9 13.6 46.5 58.4 36.3 23.1 

103 53.2 66.6 34.5 13.5 35.6 58.7 37.4 22.1 

107 55.7 69.3 28.2 13.7 38.1 60.1 32.9 17.3 

111 48.2 67.6 30.8 13.1 37.8 61.1 34.2 16.1 

115 49.1 62.5 31.3 11.9 45.3 60.7 35.7 15.1 

119 50.2 63.2 29.2 11.0 42.1 61.2 33.1 13.5 

123 45.6 63.9 30.0 10.5 42.8 61.0 36.3 13.1 

127 42.3 65.0 28.1 10.0 41.0 61.2 33.6 10.8 

131 41.2 62.4 25.0 8.0 39.2 60.4 29.3 8.3 

135 40.8 61.0 24.6 7.1 42.1 59.9 29.8 8.1 

139 48.7 65.0 25.6 6.1 45.1 61.2 30.1 7.3 

143 46.5 67.3 23.5 5.4 41.9 61.7 29.3 6.7 
147 45.5 65.2 21.7 5.1 39.5 61.7 29.0 5.5 

151 48.0 66.3 22.3 4.8 41.4 61.2 29.9 5.2 
UFC = Unidades formadoras de colonias; RI = Reactor inoculado; RIV = Reactor inoculado con vegetación; 

RV = Reactor con vegetación; RC = Reactor control (sin plantas ni inóculo) 
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ANEXO 2 

ANÁLISIS ESTADÍSTICO 

 

 

ANEXO 2A. ANÁLISIS ESTADÍSTICOS DE LA REMOCIÓN DE LOS TRES METALES CONSIDERANDO LOS DOS 
TRH UTILIZADOS 
ANOVA: %Remoción Pb versus HA, TRH, Días operación 
 
Factor          Type    Levels 

HA              random       4 

TRH             fixed        2 

Días operación  fixed       34 

 

Factor          Values 

HA              RC, RI, RIV, RV 

TRH             2, 4 

Días operación    4,   8,  12,  16,  20,  24,  28,  32,  36,  40,  44,  48,  52,  56,  60,  64,  68,  72,  76,  80,  84,  

88,  92,  96, 100, 104, 108, 112, 116, 120, 124, 128, 132, 136 

 

 

Analysis of Variance for %Remoción Pb 

 

Source                  DF        SS       MS       F      P 

HA                       3  109813.8  36604.6  858.85  0.000* 

TRH                      1     112.3    112.3    0.08  0.801 

Días operación          33    2214.3     67.1    0.51  0.986 

HA*TRH                   3    4462.0   1487.3   34.90  0.000* 

HA*Días operación       99   13143.4    132.8    3.11  0.000* 

TRH*Días operación      33     646.0     19.6    0.83  0.729 

HA*TRH*Días operación   99    2344.8     23.7    0.56  1.000 

Error                  272   11592.8     42.6 

Total                  543  144329.4 

 

 

S = 6.52845   R-Sq = 91.97%   R-Sq(adj) = 83.97% 

 

 
 

                      Variance   Error  Expected Mean Square for Each 

Source                component   term    Term (using restricted model) 

1  HA                    268.838    8  (8) + 136 (1) 

2  TRH                              4  (8) + 68 (4) + 272 Q[2] 

3  Días operación                   5  (8) + 4 (5) + 16 Q[3] 

4  HA*TRH                 21.246    8  (8) + 68 (4) 

5  HA*Días operación      22.535    8  (8) + 4 (5) 

6  TRH*Días operación               7  (8) + 2 (7) + 8 Q[6] 

7  HA*TRH*Días operación  -9.468    8  (8) + 2 (7) 

8  Error                  42.621       (8) 

  

 
Residual Plots for %Remoción Pb  
 
 

ANOVA: % Remoción Cr versus HA, TRH, Días operación  
 
Factor          Type    Levels 

HA              random       4 

TRH             fixed        2 

Días operación  fixed       34 

 

Factor          Values 

HA              RC, RI, RIV, RV 

TRH             2, 4 

Días operación    4,   8,  12,  16,  20,  24,  28,  32,  36,  40,  44,  48,  52,  56,  60,  64,  68,  72,  

76,  80,  84,  88,  92,  96, 100, 104, 108, 112, 116, 120, 124, 128, 132, 136 

 

 

Analysis of Variance for % Remoción Cr 

 

Source                  DF         SS        MS       F      P 

HA                       3   57809.40  19269.80  751.18  0.000 

TRH                      1    3002.60   3002.60    3.57  0.155 

Días operación          33   21333.43    646.47    5.66  0.000 

HA*TRH                   3    2520.98    840.33   32.76  0.000 

HA*Días operación       99   11307.28    114.21    4.45  0.000 

TRH*Días operación      33    1204.08     36.49    1.86  0.010 

HA*TRH*Días operación   99    1945.34     19.65    0.77  0.939 

Error                  272    6977.50     25.65 
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Total                  543  106100.60 

 

 

S = 5.06484   R-Sq = 93.42%   R-Sq(adj) = 86.87% 

 

 

                           Variance  Error  Expected Mean Square for Each 

   Source                 component   term  Term (using restricted model) 

1  HA                       141.501      8  (8) + 136 (1) 

2  TRH                                   4  (8) + 68 (4) + 272 Q[2] 

3  Días operación                        5  (8) + 4 (5) + 16 Q[3] 

4  HA*TRH                    11.980      8  (8) + 68 (4) 

5  HA*Días operación         22.141      8  (8) + 4 (5) 

6  TRH*Días operación                    7  (8) + 2 (7) + 8 Q[6] 

7  HA*TRH*Días operación     -3.001      8  (8) + 2 (7) 

8  Error                     25.653         (8) 

 

Residual Plots for % Remoción Cr  
 
 
ANOVA: %Remoción Hg versus HA, TRH, Días operación  

 
Factor          Type    Levels 

HA              random       4 

TRH             fixed        2 

Días operación  fixed       34 

 

Factor          Values 

HA              RC, RI, RIV, RV 

TRH             2, 4 

Días operación    4,   8,  12,  16,  20,  24,  28,  32,  36,  40,  44,  48,  52,  56,  60,  64,  68,  72,  

76,  80,  84,  88,  92,  96, 100, 104, 108, 112, 116, 120, 124, 128, 132, 136 

 

 

Analysis of Variance for %Remoción Hg 

 

Source                  DF        SS       MS       F      P 

HA                       3   87681.1  29227.0  827.56  0.000 

TRH                      1   15776.7  15776.7    7.68  0.065 

Días operación          33   67459.0   2044.2   10.19  0.000 

HA*TRH                   3    6163.8   2054.6   58.18  0.000 

HA*Días operación       99   19860.0    200.6    5.68  0.000 

TRH*Días operación      33   16008.8    485.1    3.77  0.000 

HA*TRH*Días operación   99   12724.3    128.5    3.64  0.000 

Error                  272    9606.3     35.3 

Total                  543  235280.0 

 

 

S = 5.94283   R-Sq = 95.92%   R-Sq(adj) = 91.85% 

 

 

                           Variance  Error  Expected Mean Square for Each 

   Source                 component   term  Term (using restricted model) 

1  HA                        214.64      8  (8) + 136 (1) 

2  TRH                                   4  (8) + 68 (4) + 272 Q[2] 

3  Días operación                        5  (8) + 4 (5) + 16 Q[3] 

4  HA*TRH                     29.70      8  (8) + 68 (4) 

5  HA*Días operación          41.32      8  (8) + 4 (5) 

6  TRH*Días operación                    7  (8) + 2 (7) + 8 Q[6] 

7  HA*TRH*Días operación      46.61      8  (8) + 2 (7) 

8  Error                      35.32         (8) 
 

  

Residual Plots for %Remoción Hg  
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ANEXO 2B. HOJA DE CÁLCULO UTILIZADA EN EL SOFTWARE ESTADÍSTICO MINITAB 15 PARA LAS 

COMPARACIONES DEL BALANCE DE MASA (EJEMPLO DEL CASO DEL PLOMO) 
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ANEXO 3 

ACERVO FOTOGRÁFICO 

 

ANEXO 3A. OBSERVACIÓN EN MICROSCOPIO (100X) DEL CONSORCIO BACTERIANO SIN METALES 

(IZQUIERDA) Y CON METALES (DERECHA) 

        

 

 

ANEXO 3B.PRUEBA DE TOXICIDAD BACTERIANA HACIA LA MEZCLA DE METALES PESADOS. 

CALDOS DE CULTIVO A DIFERENTES CONCENTRACIONES DE METALES PESADOS PREVIO A SU 

INOCULACIÓN IN VITRO 

 

 

 

 

 



 

 
 

102 

ANEXO 3C. CONTEO DE LAS UFC POSTERIOR A LA INCUBACIÓN DE LA PRUEBA DE TOXICIDAD 

BACTERIANA 

 

 

 

ANEXO 3D. VEGETACIÓN CULTIVADA EN HIDROPONIA PARA SU “SEMBRADO”EN LOS 

HUMEDALES ARTIFICIALES 
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ANEXO 3E. MUESTRA DE PRUEBAS DE GERMINACIÓN (ENSAYO DE FITOTOXICIDAD) 

 

 

ANEXO 3F. ISOTERMAS DE ADSORCIÓN CON EL MEDIO DE EMPAQUE (TEZONTLE) UTILIZADO EN 

LOS HUMEDALES ARTIFICIALES 
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ANEXO 3G. INOCULACIÓN (IZQUIERDA Y OPERACIÓN DE LOS HUMEDALES ARTIFICIALES 

(DERECHA) 

 

 

 

ANEXO 3H. PRUEBAS DE REQUERIMIENTO DE OXÍGENO DEL CONSORCIO BACTERIANO 

(IZQUIERDA) Y CURVA DE CALIBRACIÓN DE CROMO GENERADA POR EL ESPECTRO DE 

ABSORCIÓN ATÓMICA 

119 11711131115 217
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ANEXO 4 

DISPOSICIÓN CONTROLADA DE LOS RESIDUOS PRODUCIDOS EN ESTA INVESTIGACIÓN 

DIAGRAMA DE FLUJO DE LA GENERACIÓN DE RESIDUOS
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CUlntificlción di mltllu 

· Digest ión ácida de metales pesados en · HNO" H2S04, y HCI 

t ezontle y veget ación - - Sales de Cr(NOl)~ Pb(NO~)¡ y HgCI en R7 

· Cr(NO,)~ Pb(NO,h, HgCI ~ 

solución ácida (pH<2) 

· Análisis por espect rometria de · Fil tros de borosilicato de O.4S ~m 

absorción atómica 

CUlntificlción de DQO y SSV 

· Preparación de soluciones 

Determinación analítica de OQO 
. Solución ácida (pH<2 con Cr(NO,)~ 

~ 

· · H2S04, Cr(N01)~ HgCI y Ag2S04 f-
08 

(diges tión de muestras y lec tura en Fil tros de borosilicato de 0.45 ¡,¡m 1- HgCI y Ag2S04 
~ 

· ~ . 
espectrofotómetro) 

Filt ros de borosilicato con Hg, Pb Y Cr -< R9 

· Microfil tración de mues tras de efluentes 

Desmlntllldo di los humedllu · Tezontle con Cr, Pb, Hg Y bacterias 010 

IrtificilllS 1-- adsorbidos 

· E)(tracción de vegetación 

· Eñracción de tezontle · Vegetación seca con contenido de Cr, 
011 

Hgy Pb 
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MANEJO Y DISPOSICIÓN FINAL DE RESIDUOS 

 

R1. Todo el material y las soluciones fueron esterilizados a 115 °C durante 30 min para su posterior disposición como residuos orgánicos. 

R2. Debido a la combinación de material orgánico con metales pesados, la solución fue almacenada y etiquetada bajo los lineamientos de la Unidad 

de Gestión Ambiental de la Facultad de Química de la UNAM, para que dicha dependencia los recolectara en un plazo no mayor a tres meses. 

R3. Las semillas se separaron del algodón para que las primeras fueran dispuestas como residuos sólidos orgánicos y el segundo como residuo 

sólido inorgánico. 

R4 y R5.  Todos los restos de vegetación fueron dispuestos como residuos sólidos orgánicos y la solución nutritiva fue vertida en los maceteros y 

árboles del Conjunto E de la Facultad de Química. 

R6, R7 y R8. La solución fue almacenada y etiquetada bajo los lineamientos de la Unidad de Gestión Ambiental de la Facultad de Química de la 

UNAM, para que dicha dependencia los recolectara en un plazo no mayor a tres meses. 

R9 y R10. Los filtros fueron deshumidificados para liberarlos del exceso de humedad y posteriormente almacenarlos en bolsas naranjas (color 

asignado a residuos peligrosos) etiquetadas bajo los lineamientos de la Unidad de Gestión Ambiental de la Facultad de Química de la UNAM, para 

que dicha dependencia los recolectara en un plazo no mayor a tres meses. 

R11. La vegetación fue incinerada para que sólo se obtuviera como producto final las cenizas con Cr, Hg y Pb, las cuales fueron dispuestas en bolsas 

naranjas (color asignado a residuos peligrosos) etiquetadas bajo los lineamientos de la Unidad de Gestión Ambiental de la Facultad de Química de 

la UNAM, para que dicha dependencia los recolectara en un plazo no mayor a tres meses.
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