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eléctricas y la maquila de equipo electrónico. También se 

registra la aplicación de cerca de más de 2300 sustancias 

químicas aplicadas en actividades agrícolas, de las cuales 

90% son de origen sintético, 10% son bioplaguicidas, y 20% 

tiene algún tipo de restricción para su uso. En este número, 
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fitorremediación, cuyos resultados de investigación muestran 
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RESUMEN
Dentro de la terminología que se utiliza en la fitorremediación existen muchas expresiones ambiguas que conducen 

frecuentemente a la confusión en la comunidad científica sobre la interpretación, discusión, transmisión y aplicación de 

la información del tema, así como de la difusión de las tecnologías de fitorremediación a otros sectores de la sociedad. 

En el presente trabajo se intenta aclarar el uso y significado de las expresiones más comunes con la finalidad de adoptar 

terminología objetiva, clara, correcta y estandarizada en relación con la contaminación y fitorremediación de sitios 

contaminados con elementos potencialmente tóxicos, conocidos comúnmente como metales pesados.

Palabras clave: remediación, metales pesados, contaminación conceptos

ABSTRACT
Within the terminology used in phytoremediation, there are many ambiguous terms that frequently lead to confusion in the 

scientific community language about the interpretation, discussion, transmission and application of information about the 

theme, as well as the diffusion of the phytoremediation technologies to other sectors of society. In this study we attempt to 

clarify the use and meaning of the most common terms with the aim of adopting objective, clear, correct and standardized 

terminology related to contamination and phytoremediation of sites polluted with potentially toxic elements, also known 

commonly as heavy metals.

Keywords: remediation, heavy metals, contamination concepts.
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INTRODUCCIÓN
Definiciones más pertinentes de los metales pesados

E
n el estudio de elementos contaminantes se 

han integrado varias términos que aluden al 

mismo concepto: metales pesados, elemen-

tos traza o elementos potencialmente tóxicos. 

Metales pesados es un término químico que se 

refiere a elementos que tienen densidad mayor de 5 g 

cm3. Sin embargo, en varios casos, al describir al me-

tal pesado, no se incluyen a elementos metálicos que 

son tóxicos, como el aluminio, cuya densidad es de 2.6 

g cm3. Tampoco incluye a metaloides, tales como el 

arsénico o el antimonio, los cuales no son propiamen-

te metales, con densidad de 5.7 y 6.6 g cm3, respecti-

vamente. Elemento traza es un término que en general 

se refiere a aquellos que están presentes en un medio o 

sistema en concentraciones muy bajas. Algo similar ocu-

rre con el vocablo micro-elemento. En nutrición vege-

tal generalmente se incluye dentro de este término a los 

elementos que tienen función fisiológica conocida en la 

planta y que se requieren en bajas concentraciones para 

la supervivencia de ésta (Aubert y Pinta, 1977). También 

se les llama elementos menores o microelementos, refi-

riendo la cantidad en que usualmente se encuentran. En 

geología se refiere a los elementos en la biosfera que no 

se encuentran dentro de los ocho más abundantes (O, Si, 

Al, Fe, Ca, Na, K, Mg) y generalmente están presentes en 

concentraciones menores de 0.1 % en la corteza terrestre 

(Jenkins y Wyn, 1980), mientras que en contaminación 

ambiental el término elemento traza se refiere a los ele-

mentos presentes en pequeñas cantidades en sistemas 

naturales o perturbados y que su concentración dispo-

nible es suficiente para ser tóxicos para los organismos 

(Adriano, 2001). Otros autores proponen el uso del tér-

mino: elementos potencialmente tóxicos (Carrillo-Gon-

zález, 2005), que incluye cualquier elemento (esencial 

o no), e inclusive metaloides o elementos ligeros, como 

el antimonio, los cuales en cierta concentración pueden 

causar daños a los organismos. En este documento se 

empleará el término elementos potencialmente tóxicos 

(EPT). Este trata, por tanto, de dar una definición de los 

contaminantes en mención, abordando criterios de to-

xicidad, independientemente de otras propiedades quí-

micas o características geoquímicas. Los principales ele-

mentos contaminantes son: arsénico (As), plata (Ag), boro 

(B), bario (Ba), berilio (Be), cadmio (Cd), cobalto (Co), cro-

mo (Cr), cobre (Cu), flúor (F), mercurio (Hg), manganeso 

(Mn), molibdeno (Mo), níquel (Ni), plomo (Pb), antimonio 

(Sb), selenio (Se), estaño (Sn), talio (Tl), vanadio (V) y zinc 

(Zn) (Adriano, 2001). Otros autores incluyen elementos 

no tan comunes, como litio (Li), rubidio (Rb), cesio (Cs), 

estroncio (Sr), aluminio (Al), antimonio (Sb), galio (Ga), in-

dio (Y), escandio (Sc), germanio (Ge), titanio (Ti), zirconio 

(Zr), bismuto (Bi), niobio (Nb), polonio (Po) y platino (Pt) 

(Kabata-Pendias y Pendias, 2001).

Recientemente se han hecho revisiones del potencial 

contaminante y fitotóxico de otros elementos poco 

comunes (elementos raros), como tungsteno (W), torio 

(Th), cerio (Ce) (Babula et al., 2008) o lantano (La) (Shan 

et al., 2003; Lai et al., 2006). Sin embargo, poco se co-

noce de las funciones ecofisiológicas, rutas de entrada 

a las plantas y criterios apropiados para definir su riesgo 

(van der Ent et al., 2013), por lo que es necesario reali-

zar investigaciones que ayuden a aclarar los puntos en 

mención. Varios de los EPT causan severos daños a los 

organismos del suelo y agua, así como al funcionamien-

to del ecosistema. Por ello, su remediación es necesaria 

aun cuando su concentración sea baja. A diferencia de 

los contaminantes orgánicos, como el dicloro difenil tri-

cloroetano (DDT) o los plaguicidas, los EPT son inmuta-

bles; es decir, no se degradan y solo puede cambiarse 

su estado químico. En el suelo, la vida media de los EPT 

es de 150 a 500 años (Soboloev y Begonia, 2008), por 

lo que se dice que son virtualmente permanentes en el 

ambiente.

Factores de bioacumulación y translocación

Comúnmente, para la elección de especies vegetales 

útiles en la remediación, las variables de interés que se 

han utilizado son la concentración de EPT en la parte aé-

rea y radical, y los factores de bioacumulación. De esta 

forma, si se opta por la fitoestabilización se recomienda 

que las plantas sean exclusoras de EPT (o acumulen muy 

bajas concentraciones) en su parte aérea. Con esto se 

busca que la mayor concentración de los EPT esté in-

movilizada en la rizósfera (parte de influencia de la raíz) o 

en la raíz misma. Pero, en el caso de la fitoextracción, se 

sugiere que las plantas acumulen alta concentración de 

EPT en la parte aérea (plantas acumuladoras). Idealmen-

te, para una extracción eficiente y económicamente re-

dituable, las plantas deben ser hiperacumuladoras (Arthur 

et al., 2005). Para poder clasificar a las plantas bajo este 

contexto, lo que se hace generalmente es determinar 

la concentración de EPT en la raíz y la parte aérea, así 

como en el suelo o residuo. A partir de esta información 

se pueden obtener factores de bioacumulación. Los más 

comunes son el factor de bioconcentración (FBC) y el 

de translocación (FT). El FBC es la relación de la con-

centración de EPT en el suelo entre la concentración en 
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tejido vegetal. Sin embargo, no hay acuerdo en la forma de calcularlo. Algu-

nos autores sugieren que se tome en cuenta la concentración de EPT en la 

raíz (Lorestani et al., 2011; Nouri et al., 2011), mientras que otros -siendo la 

mayoría- mencionan que el FBC se calcule con la concentración en la parte 

aérea. Situación similar ocurre con la concentración en suelo. La mayoría 

de los autores emplean la concentración total, pero como es un indicador 

pobre de la toxicidad y riesgo de EPT, otros autores usan la concentración 

de EPT en la fracción disponible (Barbafieri et al., 2011; Cortés-Jiménez et 

al., 2013) o en la extraída con DTPA (Carrillo-González y González-Chávez, 

2006). Con base en lo anterior se sugiere emplear la fórmula siguiente:

FBC
Concentración de EPT en parte aérea

Concentración de EPT disponible o extraída con DTPA en el suelo

El FT es la relación de la concentración de EPT en la parte aérea respecto a 

la concentración en la raíz. Si el valor de FT es menor de 1, la mayor parte 

del contaminante se acumula en la raíz y no se transloca (mueve) hacia la 

parte aérea. En este caso la planta es exclusora (Deng et al., 2004). Si por el 

contrario el FT es mayor de 1, el contaminante se almacena principalmente 

en la parte aérea y no en la raíz; entonces, se trata de una planta acumulado-

ra (Yoon et al., 2006). Se menciona que cuando el FBC y el FT (ambos) son 

mayores de 1, la planta se clasifica como acumuladora. Si el FBC y FT son 

menores de 1, es una planta exclusora. Otros investigadores concluyen que 

el estudio de la concentración de EPT en la planta no debería ser el único 

factor que determine si una planta es exclusora o no (Dickinson et al., 2009). 

En muchos casos, tal vez por confusión, acumulación e hiperacumulación 

se manejan como sinónimos; sin embargo, son conceptos diferentes. Como 

se mencionó anteriormente, las plantas hiperacumuladoras son capaces de 

acumular cantidades excesivas de EPT en su follaje. Erróneamente se clasi-

fica como hiperacumuladora a aquella planta que acumula en su raíz altas 

concentraciones de EPT. Lo correcto es considerar la acumulación en la par-

te aérea de la planta. Para que se considere como tal, la acumulación de EPT 

en la parte aérea debe ser 1 % del peso seco de la planta (Cuadro 1) (van der 

Ent et al., 2013).

Aunque parece sencillo aplicar los 

criterios de clasificación, en la rea-

lidad puede no serlo. Un intento de 

esquematizarlo se presenta en el 

Cuadro 2. Ahí se observa que cuan-

do ambos FBC y FT, son mayores de 

1, la planta es acumuladora. Si am-

bos valores son menores de 1 será 

una planta exclusora. Sin embargo, 

en el caso de que el FBC sea mayor 

de 1 y el FT menor de 1 o vicever-

sa, ¿qué mecanismo está implicado: 

exclusión o estabilización?. También 

se menciona que con FBC mucho 

mayor de 1 se trata de una planta 

acumuladora, lo cual es una ase-

veración ambigua. No es lo mismo 

FBC de 10 que de 30; ambos son 

mayores de 1 y las plantas no están 

acumulando EPT en la misma mag-

nitud. Retomando el ejemplo de 

FBC de 20, ¿dicho valor es suficiente 

para considerar a una planta como 

hiperacumuladora? Estos son cabos 

sueltos que permanecen en el área 

de investigación. Existen otros fac-

tores que pueden afectar los valores 

de FBC. Por ejemplo, las plantas que 

crecen en un suelo con deficiencia 

de nutrimentos pueden presentar 

valores muy altos porque los nu-

trientes se absorben continuamente 

por ser requeridos para el metabo-

lismo de la planta y la concentra-

ción en el suelo es muy baja, lo que 

resulta en alto FBC. Otros criterios 

que son de ayuda en el estudio de 

plantas con uso potencial para la 

fitorremediación son los umbrales 

de fitotoxicidad y de hiperacumula-

ción (Cuadro 1). En el Cuadro 1 se 

presentaron los umbrales para al-

gunos de los EPT más estudiados. 

Como ya se señaló, hay una gran 

cantidad de elementos que apenas 

comienzan a estudiarse; para estos 

aún no existen criterios de acumu-

lación en plantas. Los factores de 

bioacumulación y los umbrales de 

fitotoxicidad o hiperacumulación 

Cuadro 1. Criterios de clasificación de plantas de acuerdo con su concentración de EPTs en 
biomasa aérea.

Clasificación
Zn Cd Pb Ni Co Cu

mg kg1*

Normal en sitios no 
contaminados
(Alloway, 1995)

1-400 0.1-2.4 0.2-20 0.02-5 0.02-1 5-20

Fitotóxico
(Vamerali et al., 2010)

150-200 5-10 10-20 20-30 60-170 15-20

Hiperacumulación
(Brooks, 2000)

10,000 100 1,000 1,000 1,000 1,000

Hiperacumulacion
Nueva propuesta
(van der Ent et al., 2013)

3,000 100 1,000 1,000 300 300

* Con base en peso seco 
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por sí solos no pueden ayudar a la determinación del 

comportamiento de una planta respecto a la acumula-

ción de EPT, sino que se deben analizar en conjunto. 

Sin embargo, hay que mencionar que los umbrales de 

fitotoxicidad pueden variar y no son únicos en todas las 

especies vegetales.

Cabe mencionar que para evaluar la concentración de 

EPT es conveniente diferenciar entre suelo o residuos 

rizosféricos de los no rizosfé-

ricos. Las condiciones fisico-

químicas que presentan son 

diferentes si el material de 

análisis es rizosférico o no; 

por ejemplo, en el pH o en la 

concentración de EPT, por lo 

que el cálculo del FBC puede 

variar. Se recomienda tomar 

en cuenta los valores de sue-

lo o residuos rizosféricos, ya 

que esta es el área (rizósfera) donde se llevan a cabo ac-

tivamente (por la planta y microorganismos asociados) 

los fenómenos de absorción, precipitación y otros rela-

cionados con los EPT (Kuiper et al., 2004).

Datos de campo vs experimentos en invernadero

En la literatura existe amplia información en relación 

con plantas, EPT y remediación. Sin embargo, pocas 

investigaciones tienen bases metodológicas bien esta-

blecidas, datos experimentales robustos y que aporten 

conclusiones relevantes que se basen en los resultados 

experimentales obtenidos. En contraste, muchos artí-

culos tienen conclusiones equivocadas porque hacen 

generalizaciones de experimentos cortos con suelos 

donde se adicionaron sales de EPT sin incubación para 

su estabilización; se hicieron en hidroponía, etcétera. 

Por ejemplo, existe investigación donde se toman ho-

jas de una planta, estas se ponen en contacto con so-

luciones de ciertos EPT durante algunos minutos, se 

hacen análisis bioquímicos y se concluye que la planta 

es tolerante, que posee mecanismos de tolerancia, y se 

afirma que son útiles en la fitorremediación. En general, 

trabajos de invernadero están asociados a experimen-

tos hidropónicos. En muchas ocasiones la solución nu-

tritiva que se usa tiene concentraciones excesivas del 

elemento estudiado que no reflejan lo que sucede en el 

suelo, por lo que la absorción de EPT es forzada o indu-

cida, lo que no corresponde al comportamiento real de 

la planta (van der Ent et al., 2013). Generalmente, en es-

tos experimentos, a las soluciones nutritivas se les adi-

ciona solo un EPT en dosis creciente; la interacción de 

dos o más EPT se estudia poco, mientras que en condi-

ciones naturales simultáneamente se encuentran varios 

elementos contaminantes. Los reportes adolecen de 

considerar la interacción química de cationes y anio-

nes, y la actividad real de los iones en la solución del 

suelo. Situación similar sucede con suelos contamina-

dos artificialmente (Dickinson et al., 2009). Si se realizan 

experimentos de invernadero es recomendable usar re-

siduos o suelos naturales o 

incubados adecuadamente 

(van der Ent et al., 2013). Otra 

situación que puede ser pro-

blemática en experimentos 

hidropónicos o de adición 

de contaminantes al suelo 

es que no se tiene enten-

dimiento claro de las reac-

ciones probables con otros 

iones presentes (Adriano et 

al., 2004), ni con otros componentes del suelo, lo que 

determina la forma química en que se encontrarán los 

contaminantes, ya sea en la fracción líquida del mismo 

(especiación química) o en la forma en que están dis-

tribuidos en la parte sólida del suelo (fraccionamiento). 

Probablemente el EPT estudiado reaccione y se forme 

una especie química no asimilable por la planta. De este 

modo, se pueden adicionar cantidades altas y reportar 

que la planta es tolerante, llegando a conclusiones que 

no corresponden a la realidad. En este tipo de experi-

mentos es necesario realizar estudios que determinen 

la especiación y el fraccionamiento de EPT, después de 

la adición artificial de los contaminantes, para así de-

terminar con precisión las condiciones disponibles de 

toxicidad a las que está expuesta la planta. Asimismo, 

la evaluación del efecto a los EPT suele realizarse en 

un punto específico del desarrollo de la planta y no se 

reporta el comportamiento durante su ciclo completo, 

por lo que no se obtiene referencia clara y completa 

de la capacidad que tienen las especies vegetales es-

tudiadas para sobrevivir en ambientes contaminados a 

nivel de especie. Con las explicaciones anteriores no se 

menciona que las investigaciones llevadas a cabo en 

condiciones artificiales no sean válidas. Solo hay que 

tener cautela en la interpretación y extrapolación de los 

resultados, así como de las conclusiones a las que se 

llegan. Se prefiere la confirmación experimental usando 

suelos contaminados que los estudios con hidroponía. 

De igual manera, los suelos con adición de sales de EPT 

difícilmente reflejan los enriquecidos con EPT, ya sea 

Cuadro 2. Criterios de clasificación de plantas por su 
comportamiento en la acumulación de EPT basados en 
el factor de translocación (FT) y el factor de bioacumu-
lación (FB).

FBC

1 1

FT
1

Acumuladora
(1 hiperacumuladora)

-

1 - Exclusora
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en forma natural o por contaminación inducida por el 

hombre.

CONCLUSIONES

E
xiste el uso inadecuado de varios términos utili-

zados en la fitorremediación. Por ello, el uso de 

terminología estandarizada y conceptos claros 

es fundamental para la comunicación correcta 

de ideas y propuestas objetivas dentro de la comunidad 

científica, aún más importante al momento de transferir 

las tecnologías a sitios contaminados en campo para el 

éxito de los proyectos de fitorremediación.
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RESUMEN
El presente trabajo describe las principales alternativas prácticas de remediación, fundamentadas científicamente y con 

mayor aceptación pública. Aunque la información se enfoca a elementos potencialmente tóxicos (EPT), el conocimiento 

científico básico que se tiene se puede aplicar para la remediación de sitios con otros problemas de contaminación y a 

sitios degradados o marginales.
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ABSTRACT
This review describes the existing phytoremediation alternatives that rely on strong scientific basis and at the same time 

are accepted by the public in general. 

Keywords: phytostabilization, phytoextraction, phytomining, hyperaccumulation.
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INTRODUCCIÓN

Actualmente, la fitorremedia-

ción se conside-

ra la única alternativa eco-sustentable para el tratamiento 

in situ de suelos contaminados con EPT (Barbafieri et al., 

2013; Vamerali et al., 2010). Esta es una tecnología ami-

gable con el ambiente, no invasiva y permite recuperar la 

estructura y la función del suelo. Se estima que su costo 

es de 10 a 100 veces más barato en comparación con los 

métodos físicos y químicos que se usan tradicionalmen-

te, cuyo costo varía de 0.27 a 1.6 millones de dólares por 

hectárea (Kidd et al., 2009). No obstante, esta tecnolo-

gía depende de variables específicas del sitio a restaurar, 

como características del suelo, niveles de contaminación, 

tipo de vegetación y clima (Barbafieri et al., 2013). Muchas 

de éstas hacen que el éxito de la fitorremediación, y por 

tanto, el establecimiento de cubiertas vegetales no sea 

siempre fácil de alcanzar (Mendez y Maier, 2008).

Alternativas de remediación

En general existen tres principales métodos de remedia-

ción de suelos: 1) físicos, que consisten en restringir el 

riesgo de los contaminantes por medio de la remoción 

o contención, 2) químicos, que intentan alterar la espe-

ciación del contaminante para aumentar su movilidad 

y extracción o para disminuir los riesgos de exposición 

(Adriano, 2001) y; 3) biológicos, que involucran el uso de 

plantas, microorganismos o sus productos para remover 

o contener contaminantes ambientales.

Físicos

Vitrificación. Consiste en calentar el suelo contami-

nado o residuos hasta que el contaminante se funda 

(2,000 °C), produciendo un material parecido al vidrio. 

Durante el calentamiento se presentan emisiones, por lo 

que se necesita un control de estos gases.

Encapsulación. Consiste en aislar el suelo contaminado 

o residuos, cubriéndolos con una capa de algún material 

impermeable, como plástico de alta densidad o en reci-

pientes de acero o concreto.

Lavado. Involucra la mezcla y contacto del suelo conta-

minado o residuos con una solución acuosa (ácidos o 

bases diluidas, quelatos) para solubilizar los EPT y remo-

verlos. Este proceso se repite varias veces. Después de 

cada lavado puede ser necesario sedimentar, centrifugar 

o filtrar los contaminantes. Este proceso generalmente 

se hace ex situ, aunque puede llevarse a cabo in situ, lo 

cual requiere de trabajo previo de ingeniería.

Electroquímica. Consiste en el uso de un ánodo y un 

cátodo separados uno del otro insertados en el suelo a 

tratar. A través de éstos se hace pasar corriente eléctri-

ca que induce el movimiento de iones a su electrodo 

respectivo. Se necesita de un acondicionador de flui-

dos y de una fuente poderosa de energía eléctrica.

Químicos

Neutralización. Está técnica se basa en que la mayoría 

de los metales son móviles en pH bajos. Consiste en ele-

var el pH o, en ocasiones, disminuirlo, dependiendo del 

contaminante que se desea inmovilizar. Por lo general, 

los elementos catiónicos precipitan en medio alcalino 

y los que tienen varios estados de oxidación son más 

móviles a pH extremos.

Solidificación. Se trata de la adición de un agen-

te cementante al suelo contaminado o residuos para 

producir un material endurecido, no lixiviable y no 

poroso.

Estos métodos, neutralización y solidificación, son lla-

mados el alto impacto. Son de costo elevado, destruc-

tivos, generan productos, presentan riesgo de exposi-

ción del personal durante la remediación y, en varios 

casos, el problema de contaminación no se soluciona 

(González-Chávez, 2005) u ocurre solo parcialmente 

cuando se trata de residuos con una mezcla de con-

taminantes.

Estabilización. Es la adición de materiales (cal, hidroxia-

patita, zeolitas, arcillas) que induce la adsorción o pre-

cipitación de contaminantes. Este método ha recibido 

mucha atención por las ventajas que ofrece para dismi-

nuir la concentración disponible de EPT. La combina-

ción de este método con la fitorremediación se aborda 

más adelante.

Es común encontrar suelos contaminados con EPT y 

con afectación también por sales. Ruiz-Olivares (2016) 

analizó un suelo altamente contaminado por Pb y con-

ductividad eléctrica de hasta 26 dS m1. Las sales invo-

lucradas fueron sulfatos y cloruros. En relación con téc-

nicas convencionales de remediación, la presencia de 

sales es factor limitante, no solo para el establecimiento 

de la planta, sino también debido a la interferencia de la 

abundancia de sales en reacciones químicas que pue-

den tener con los compuestos correctivos, como en-

miendas, aplicados para la fitorremediación (EPA/OERR/

ORD, 1997).
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Biológicos

Se basan en procesos bioquímicos naturales presentes en plantas y microor-

ganismos, ya sea para reducir la movilidad de los contaminantes o extraer-

los (Shukla et al., 2010), por lo que su impacto ambiental es mínimo. Al uso 

de plantas para remediar sitios contaminados se le llama fitorremediación, 

mientras que al de microorganismos o consorcios de microorganismos, sus 

procesos o productos metabólicos se le ha denominado biorremediación 

(Juwarkar et al., 2010); recientemente también se propuso el término de mi-

croremediación (Wu et al., 2010). A la combinación del uso de plantas y mi-

croorganismos se le nombra fitorremediación asistida por microorganismos. 

En términos estrictos, biorremediación debe ser un vocablo genérico que 

incluya a la fitorremediación y la microrremediación.

Fitorremediación y fitotecnologías para suelos contaminados

Las plantas participan por diferentes vías en la remediación de sitios alte-

rados o contaminados. La fitorremediación de EPT tiene dos modalidades 

principales: 1) estabilización (fitoestabilización), que se refiere a mantener 

los EPT en la rizósfera de una planta sin translocarlos a su parte aérea. 2) 

extracción (fitoextracción), que implica acumulación de EPT mayormente 

en la parte aérea de la planta. Aunque en algunos casos, como con Hg y Se, 

se puede inducir la fitovolatilización, que consiste en la absorción del EPT; 

su conversión a una forma volátil y su posterior liberación a la atmósfera (Ali 

et al., 2013). Poco se conoce de los riesgos que este proceso puede ocasio-

nar al ambiente. Actualmente existe gran diversidad de términos científicos 

empleados en la fitorremediación y en los mecanismos involucrados. Solo 

por ejemplificar, la fitoexclusión se define como el uso de plantas excluso-

ras, es decir, con bajos valores de bioacumulación de EPT en sus tejidos 

(Dickinson et al., 2009). Este término puede ser considerado como fitoes-

tabilización. Otro es la fitorremoción (Campos y Pires, 2003), que puede 

ser sinónimo de fitoextracción. De igual modo, los de remediación y res-

tauración son manejados indistintamente. Hay autores que sugieren que la 

restauración implica que el sitio en tratamiento recupere las condiciones 

originales antes de que fuera contaminado (Peer et al., 2006). Otros inves-

tigadores lo manejan como el uso de plantas nativas (Conesa et al., 2012) 

y el término que se plantea es de fitorestauración. Sin embargo, recuperar 

a las condiciones naturales es casi imposible, así que es preferible preve-

nir que remediar la contaminación. La fitorremediación es una alternativa 

no destructiva que además tiene alto valor estético; se considera una tec-

nología solar y tiene alta aceptación social. Se menciona que una de sus 

principales ventajas respecto a otras es su bajo costo. Sin embargo, en la 

literatura no existen estudios económicos que lo demuestren. Este aspecto 

representa una relevante necesidad en conocimiento que debe considerar-

se para confirmarla como una alternativa económica (Conesa et al., 2012). 

Algunos sugieren que es más barata que otras alternativas fisicoquímicas 

(Tordoff et al., 2000). Como toda tecnología, la fitorremediación también 

presenta algunas desventajas que deben considerarse. A pesar de que se 

seleccionen especies adaptadas a las condiciones del sitio contaminado, 

es necesario procurar mejorar las condiciones que propicien el crecimien-

to de las plantas (González-Chávez, 2005). Otra desventaja puede ser que 

el tiempo requerido para remediar resultará largo (Ali et al., 2013) y es nece-

sario corroborar que a largo plazo 

la remediación sea exitosa. 

El término fitotecnología se define 

como la aplicación de la ciencia e 

ingeniería para estudiar problemas y 

proveer soluciones donde se invo-

lucran plantas (UNEP, 2003) o como 

el grupo de tecnologías en las que 

se usa plantas para remediar o con-

finar la contaminación en suelos, 

agua superficial y mantos freáticos 

o sedimentos (ITRC, 2009). Más re-

cientemente, las fitotecnologías se 

aplican al fitomanejo de sitios con-

taminados para la producción eco-

nómica (Robinson et al., 2009). Por 

tanto, las fitotecnologías no tienen 

como meta única la remediación 

del suelo (Carrillo González y Gon-

zález-Chávez, 2012). En este nuevo 

esquema la remediación se perci-

be como un sistema dinámico que 

mantiene en nivel seguro el riesgo 

de los contaminantes y genera ga-

nancia económica (cultivos energé-

ticos, pastos, productos fortificados, 

etcétera). Las necesidades de inves-

tigación se dirigen hacia aspectos 

más aplicados (González-Chávez y 

Carrillo González, 2013a) y, por tan-

to, la remediación debe manejarse 

como una estrategia integral.

Fitoextracción

La fitoextracción se basa en la par-

ticularidad de que algunas plantas 

poseen mecanismos para absorber, 

acumular y tolerar altas cantidades 

de EPT en la parte aérea. Los EPT 

se remueven del sitio y se considera 

la posterior cosecha y recuperación 

de los mismos (Arthur et al., 2005). 

La concentración en las hojas se 

considera como la única propiedad 

para establecer la capacidad de las 

plantas para acumular EPT. Sin em-

bargo, es necesario enfatizar que 

dicha concentración es de tipo es-

tructural, dentro de las hojas, y que 
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no debe considerarse aquella pro-

veniente de partículas de polvo de-

positadas en la superficie de dichas 

hojas. No obstante, algunos autores 

ya consideran la función de la parte 

aérea de las plantas como barrera fí-

sica para atrapar EPT y le han deno-

minado fitotrampas (Sánchez-Ló-

pez et al., 2015). La concentración 

de EPT presentes en la superficie de 

las hojas de las plantas varía con res-

pecto a su morfología, topografía y 

aún es dependiente del elemento 

(Sánchez-López et al., 2012b). Por 

tanto, la minuciosa preparación de 

las muestras para la cuantificación 

de EPT es de suma importancia 

para la correcta designación de 

la capacidad de acumulación en 

las plantas (Sánchez-López et al., 

2012a). El protocolo de lavado de 

material vegetal en la mayor parte 

de las investigaciones ha consistido 

en enjuagues con agua corriente y 

agua destilada. Algunos incluyen el 

uso de surfactantes o quelatantes. 

Sin embargo, se ha demostrado que 

a pesar de un protocolo de lavado 

exhaustivo que incluye todos los 

agentes mencionados las partícu-

las que contienen EPT permanecen 

en la superficie de las hojas, lo que 

sobreestima la concentración de 

dichos elementos (Sánchez-López 

et al., 2012a; Sánchez-López et al., 

2015). Al final de la década de los 

ochenta, el auge de la fitoextracción 

produjo avances importantes en el 

entendimiento de la fisiología e in-

cluso en el mejoramiento genético 

de plantas extractoras de EPT (Gar-

bisu y Alkorta, 2001). Los investiga-

dores se centraron en la búsqueda 

continua de especies vegetales que, 

aunque no fueran hiperacumula-

doras (ver más adelante), tuvieran 

cierta capacidad acumuladora que, 

aunada al rápido crecimiento vege-

tal y abundante producción de bio-

masa, representaran ser alternativa 

económica y factible. Varios investigadores han planteado que las plantas 

transgénicas pueden ser una opción para cultivar plantas con mayor capaci-

dad acumuladora de EPT; sin embargo, el costo económico y el tiempo in-

volucrados para este fin pueden ser incosteables. El pleno conocimiento de 

los umbrales de concentración interna de EPT en la parte aérea de las plantas 

también es relevante para establecer dicha capacidad de acumulación de 

EPT (Cuadro 1 del artículo anterior dentro de este número).

Para incrementar la extracción también se sugirió el uso de diversas sustan-

cias. Por ejemplo, agentes quelatantes (DTPA, EDTA, etc.) y ácidos orgánicos 

(Nascimento y Xing, 2006). El efecto de éstas consiste en aumentar la movi-

lidad y disponibilidad de EPT. Sin embargo, de este modo, su mayor disponi-

bilidad se convierte en un riesgo ambiental (Ernst, 2005) si las plantas no los 

absorben a la misma velocidad en la que se incrementa su disponibilidad. Lo 

anterior representa mayor riesgo de contaminación de aguas superficiales y 

mantos freáticos por arrastre superficial o lixiviación de la solución del suelo 

hacia los cuerpos de agua. La fitoextracción exitosa requiere la limpieza (des-

contaminación) del suelo a una concentración que cumpla con la regulación 

ambiental, siguiendo prácticas normales de cultivo sucesivo (Koopmans et 

al., 2008). En teoría, esto se logra con el cultivo repetido de plantas de ciclo 

corto, con rápida y alta producción de biomasa (Garbisu y Alkorta, 2001). Sin 

embargo, la práctica demuestra que en suelo con altas concentraciones de 

EPT este proceso puede requerir numerosos años para lograr la desconta-

minación a niveles aceptables. También se requiere de prácticas de manejo 

agronómico para incrementar la producción de biomasa. Por ejemplo, la 

fitoextracción estaría limitada en sitios contaminados con residuos de mina-

con concentraciones altas de EPT, debido a su alta toxicidad al acumularse 

en la parte aérea. Otro factor limitante es que la mayoría de las plantas no 

muestran tolerancia a diversos EPT (Miransari, 2011). Usualmente son toleran-

tes a uno o dos elementos, por lo que su crecimiento se dificulta en medios 

contaminados por varios de éstos.

Existen muy pocos ejemplos que demuestren el éxito de la fitoextracción en 

ensayos de campo o en operaciones comerciales. Una muestra de ello es 

el uso de plantas genéticamente modificadas de Brassica juncea L. Este es 

uno de los pocos casos de la aplicación en campo de la fitoextracción de 

Se (Bañuelos et al., 2005). Sin embargo, al igual que los alimentos genética-

mente modificados, el principio de precaución, los aspectos legales, éticos 

y de seguridad ecológica deben considerarse, así como aceptación pública, 

antes de su amplia implementación. El desarrollo de la fitoextracción debe 

considerar algunos aspectos para llevarse a la práctica: 1) tratamiento de la 

biomasa vegetal para recuperar los EPT acumulados (Arthur et al., 2005). En 

este proceso, el EPT se transfiere del suelo a la planta para posteriormente 

recuperarlo de ésta. Finalmente, los EPT pueden reutilizarse; de lo contrario, 

éstos tienen que confinarse en otro sitio (Ernst, 2005) lo cual, de no hacerse 

adecuadamente, mantiene el riesgo de exposición (Ghosh y Singh, 2005); 

2) falta de conocimiento de prácticas agronómicas para plantas tolerantes 

y acumuladoras; 3) riesgos de acumulación de contaminantes en la cadena 

alimenticia; 4) aceptación social e institucional por el uso de plantas trans-

génicas.
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Hiperacumulación

El término hiperacumulación ha sido excesivamente 

utilizado con diversos grados de precisión, propiedad y 

entendimiento (van der Ent et al., 2013). Inicialmente se 

aplicó para especies vegetales que tenían la habilidad de 

acumular y tolerar altas concentraciones de EPT, entre 

10 y 100 veces más que cultivos normales (plantas hi-

peracumuladoras). La primera publicación se reportó en 

especies de Thlaspi en 1885, con acumulación excesi-

va de Zn y en Alyssum bertolonii en 1948, con más de 

10,000 mg kg1 (1 %) de Ni de peso seco aéreo. A partir 

de entonces, numerosas investigaciones se han dirigi-

do para la identificación de especies vegetales hipera-

cumuladoras. Para la definición de especies hiperacu-

muladoras se deben estudiar las poblaciones vegetales 

naturales (en campo) y corroborar los hallazgos en inver-

nadero, utilizando los mismos suelos contaminados, ya 

que estudios independientes en hidroponía y con suelos 

artificialmente contaminados con EPT (usualmente adi-

cionando sales de EPT) no reflejan condiciones reales 

que pueden influir en la hiperacumulación. Además, la 

adición de EPT usualmente implica que el elemento esté 

en mayores concentraciones a las observadas en suelos. 

La información que se tiene de la confirmación expe-

rimental de plantas hiperacumuladoras solo involucra 

elementos como: Ni, Zn, Cd, Mn, As y Se, pero no se 

ha confirmado para el caso de Pb, Cu, Co, Cr y Tl. Fi-

nalmente, se requiere de evaluación crítica para los ele-

mentos raros (van der Ent et al., 2013), los cuales están 

considerados en estudios muy recientes. El mecanismo 

de hiperacumulación implica alta tolerancia específica 

a EPT. Las plantas hiperacumuladoras, también llama-

das metalofítas, generalmente son endémicas de áreas 

contaminadas, presentan lento crecimiento y poca pro-

ducción de materia vegetal (Arthur et al., 2005), lo cual 

en cierta manera restringe su amplio uso y aplicación.

Fitominería

Un caso específico de la fitoextracción, pero visto con 

fines económicos, es la fitominería. En años recientes se 

ha planteado el potencial de dicha tecnología para cier-

tos elementos de valor económico, como lo es el oro 

(Au) (Anderson et al., 2011, Wilson-Corral et al., 2012). 

También se ha utilizado comercialmente para la fitomi-

neria de Ni. El incremento de su precio en el mercado, 

los reportes de acumulación y el rendimiento en bioma-

sa de diferentes plantas son la base para sugerir que la 

fitominería de Au es una tecnología económicamente 

viable. Si tan solo 100 mg de Au se extraen por kg de 

materia seca, esto sería suficiente para hacer esta tecno-

logía redituable (Wilson-Corral et al., 2011). La fitominería 

también puede ser aplicable a Ag, Tl y Ni. Sin embargo, 

la tecnología permanece limitada a ciertos factores am-

bientales y fisiológicos de las plantas. Presenta también 

una problemática similar expuesta anteriormente en la 

fitoextracción, el manejo de residuos y posible daño al 

suelo tratado con sustancias que favorezcan la solubi-

lización de elementos para su mayor absorción por las 

plantas. Como mencionado anteriormente, hay una 

aceptación y cambio progresivo del uso de la fitoextrac-

ción por la fitoestabilización. También, porque la mayo-

ría de las plantas que crecen en sitios contaminados no 

son acumuladoras, mucho menos hiperacumuladoras, 

sino más bien la mayoría de las plantas se comportan 

como exclusoras de EPT.

Fitoestabilización

La fitoestabilización involucra la retención o inmoviliza-

ción de EPT por especies vegetales. La anterior defini-

ción involucra el uso o no de enmiendas (Czupyrna et 

al., 1989, ver más adelante en este número). La concen-

tración de EPT no disminuye, sino que su movilidad y 

disponibilidad se controlan, previniendo así los riesgos 

a la salud humana, así como los ambientales (Arthur et 

al., 2005). Las plantas pueden inmovilizar EPT en su ri-

zósfera, precipitándolos o formando complejos, absor-

berlos en el interior y adsorbiéndolos en la superficie 

de la raíz (Vangronsveld et al., 2009). La disponibilidad 

de los EPT se restringe a niveles aceptables (Arthur et 

al., 2005). La accesibilidad de los EPT se mantiene en 

el suelo a menos que se formen capas superiores de 

suelo o materia orgánica. Debido a que la fitoestabili-

zación no remueve EPT del suelo, es imperativo imple-

mentar un programa de monitoreo a largo plazo para 

asegurar que se mantiene reducción en la movilidad y 

disponibilidad del EPT. Recientemente, algunos autores 

llaman a esto monitoreo ecológico a largo plazo y debe 

ser analizado al menos durante diez años (Lindenmayer 

y Likens 2010). Lo anterior es necesario para conducir un 

análisis de riesgo ambiental para predecir riesgo poten-

cial a la salud humana o al ambiente; sin duda, el cos-

to económico asociado a este programa de monitoreo 

debe considerarse cuando se calcule la efectividad del 

proceso de fitoestabilización. La adsorción en la materia 

orgánica implica un proceso de liberación cuando ésta 

se oxide. Asimismo, el uso de plantas exclusoras es la 

base de la fitoestabilización. Recientes revisiones y es-

tudios muestran que la fitoestabilización tiene mayor 

aplicación que la fitoextracción en sitos altamente con-

taminados. El establecimiento de una cubierta vegetal, a 
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través de la fitoestabilización, bien desarrollada, reduce 

la dispersión de EPT (Vangronsveld et al., 2009). Sin em-

bargo, se menciona que es una solución temporal (Ali 

et al., 2013). Las condiciones ambientales pueden alterar 

las características físicas, químicas y biológicas del sue-

lo o residuos y liberar los contaminantes nuevamente. 

No se tiene información respecto al tiempo que los EPT 

pueden permanecer estables en la rizósfera o en la raíz 

de la planta.

Fitorremediación multipropósito

Durante mucho tiempo, el único objetivo de la reme-

diación ha sido la eliminación o inmovilización de los 

contaminantes. Poco se ha pensado acerca de la posible 

utilidad de los sitios contaminados. El aprovechamiento 

de los sitios contaminados, así como los suelos margi-

nales, infértiles y degradados, representan una opción 

no solo de fitorremediación, sino un aprovechamiento 

multipropósito. Para que la fitorremediación pase de ser 

una tecnología prometedora a una con amplia aplica-

ción debe vincularse a la obtención de algún producto 

de valor económico y social, además del ambiental; por 

ejemplo, la producción de materia prima con aplicación 

en la bioenergía, productos biofortificados, cultivos de 

aplicación industrial, servicios ambientales y áreas de 

esparcimiento, etcétera (González-Chávez y Carrillo 

González, 2013b; Ruiz-Olivares et al., 2016; Conesa et 

al., 2012). Probablemente, tomando en cuenta las alter-

nativas mencionadas, se podrá lograr que la fitorreme-

diación sea vista como una verdadera opción por parte 

de las autoridades y de la sociedad. Una investigación 

pionera muestra que en sitios altamente contaminados, 

donde se desarrolla la remediación natural, es posible 

obtener productos de interés bioenergético. En diferen-

tes áreas con problemas de contaminación con residuos 

mineros conteniendo altas concentraciones de EPT se 

observó la producción de semillas de Ricinus communis 

(ricino o higuerilla), con alta producción de aceite (40-

64%) (Ruiz-Olivares et al., 2013), el cual podría emplearse 

en la elaboración de biocombustibles. La investigación 

futura debe plantear las directrices prioritarias para ob-

tener el mayor beneficio ambiental, social y económico 

por la combinación de la fitorremediación con servicios 

ambientales y manejo multipropósito de los sitios con-

taminados.

CONCLUSIÓN

La fitorremediación es una tecnología aplicable 

en el tratamiento de suelos contaminados con 

EPT. Por ello, es necesario estudiar las propiedades 

físicas y químicas específicas del suelo a tratar, para 

así elegir el procedimiento más adecuado a usar. En la 

fitoextacción pueden utilizarse plantas que acumulen 

concentraciones altas de un EPT de interés para que 

éste se aproveche posteriormente. La fitoestabilización 

en una de las alternativas de mayor uso el tratamiento 

de suelos contaminados. Los EPT se mantienen en el 

sitio tratado, pero su riesgo ambiental disminuye al es-

tar en formas químicas menos disponibles. La fitomi-

nería es útil para extraer metales preciosos a través de 

plantas. Así, la fitoremediación es una alternativa que 

puede utilizarse también para agua y lixiviados conta-

minados. Además, puede vincularse con los servicios 

ambientales, tales como la captura de carbono, pro-

ducción de biomasa y prevención de la erosión, entre 

otros.
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RESUMEN
Los procesos naturales, como la remediación natural o la atenuación natural para controlar la contaminación con elementos 

potencialmente tóxicos (EPT) pueden tomar mucho tiempo (años) para llegar a un estado de equilibrio. En general, los 

suelos contaminados con EPT presentan limitaciones físicas, químicas y biológicas para el establecimiento y desarrollo de 

las plantas. En esta situación, la remediación inducida por el hombre reduce el período de su recuperación. Una alternativa 

para ayudar en este proceso consiste en adicionar enmiendas y reintroducir microorganismos simbióticos benéficos para 

las plantas. A esta alternativa se le conoce como fitorremediación asistida o inducida. En este trabajo se resumen las 

prácticas de manejo de enmiendas que pueden tener alto impacto positivo en la fitorremediación. 

Palabras clave: alternativas de remediación, residuos de minas.

ABSTRACT
Natural processes, such as natural remediation or natural attenuation to control contamination with potentially toxic 

elements (PTE), can take very long time (years) to achieve a state of equilibrium. In general, soils polluted with PTE have 

physical, chemical and biological limitations for establishment and development of plants. However, man aided remediation 

reduces the soil recuperation period. An alternative to help in this process consists in adding amendments and reintroducing 

symbiotic microorganisms that are beneficial for plants. This alternative is known as aided phytoremediation or induced 

phytoremediation. In this study, amendments management practices with possible high positive impact on phytoremediation 

are summarized.

Keywords: remediation alternatives, mine residues.
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INTRODUCCIÓN
Inmovilización de EPT

Las técnicas de estabilización incluyen el uso de en-

miendas que inmovilizan EPT, las cuales 

se clasifican como alternativas suaves o gentiles. La estabilización de EPT se 

logra mediante la aplicación de enmiendas al suelo o a los residuos con altas 

concentraciones de estos contaminantes. Enmienda se refiere a la incorpo-

ración de materiales que intervienen en los procesos fisicoquímicos de los 

EPT en el suelo. La técnica también se conoce como inmovilización in situ de 

EPT, inactivación de EPT o estabilización agronómica. Las enmiendas pue-

den adsorber, precipitar, modificar la especiación (forma química del conta-

minante) y formar complejos con los EPT (Adriano et al., 2004). También alte-

ran sus propiedades físicas y químicas, por lo que disminuyen la transferencia 

de EPT a niveles tróficos superiores (Vangronsveld y Cunningham, 1998). En 

varios casos, el manejo previo de enmiendas en suelos contaminados permi-

te el establecimiento de una cubierta vegetal (Vangronsveld et al., 2009), por 

lo que puede asociarse a la fitoestabilización.

Uso de enmiendas para estabilizar EPT

La estabilización química de EPT a través de enmiendas se ha considerado 

como una alternativa viable y económica para la remediación de suelos o 

sustratos contaminados con EPT. Ésta tiene la ventaja de que se puede apli-

car tanto in situ como ex situ (Galende et al., 2014). Su objetivo es reducir la 

disponibilidad y movilidad de los EPT en el suelo o sustrato contaminado. En 

el caso de los residuos de mina, la adición de enmiendas permite hacer un 

preacondicionamiento del residuo al bajar su toxicidad y mejorar sus propie-

dades físicas y químicas, para posteriormente introducir plantas (Córdova et 

al., 2011). Las enmiendas también aceleran los procesos de inmovilización 

que incluyen: sorción, precipitación, complejación y reacciones redox (Hou-

ben et al., 2012). Sin embargo, también se puede incrementar la solubilidad de 

algunos componentes tóxicos (Hernández-Soriano y Jiménez-López, 2012), 

por lo que antes de su aplicación a larga escala es necesario realizar pruebas 

piloto con evaluación a través del tiempo. Entre las enmiendas que más se 

han investigado están los fosfatos (Adriano et al., 2004), calcita, dolomita, ce-

nizas (Ulmanu et al., 2007), arcillas, óxidos (Komárek et al., 2013), hidróxidos 

y zeolitas (Vangronsveld et al., 2009), entre otras. La adición de materiales 

orgánicos también se ha analizado como enmiendas útiles en la estabiliza-

ción de EPT, como el caso de estiércol, compost, vermicompost (Park et al., 

2011; Carrillo-González et al., 2014) y biochar (Beesley et al., 2011; González-

Chávez et al. 2016). De igual manera, la combinación de enmiendas solas o 

con inoculación de microorganismos benéficos han sido analizadas por di-

versos investigadores (González-Chávez et al., 2013; Perea-Vélez et al., 2015; 

González-Chávez et al., 2016; Cuellar-Sánchez 2016). Los estudios que se 

lleven a cabo con enmiendas deben considerar el tiempo de estabilización, 

así como dirigir la atención a efectos de largo plazo o programas piloto en 

condiciones de campo. Para la selección de una enmienda se debe conside-

rar que el proceso de adsorción puede ser reversible (González-Chávez et al., 

2016) y que, aun si los EPT se precipitan o adsorben, existe la posibilidad de 

que se disuelvan o liberen nuevamente. Esto va a depender de las condicio-

nes físicas, químicas y biológicas prevalecientes en el suelo contaminado y 

la enmienda adicionada. Vangrons-

veld et al. (2009) recomiendan que 

la evaluación de enmiendas incluya 

un tratamiento testigo y un suelo no 

contaminado para evitar efectos co-

laterales, como la inmovilización de 

elementos nutritivos. La enmienda 

debe producirse abundantemente 

y no tener problemas de adquisi-

ción en la zona donde se pretende 

aplicar, además de tener bajo costo 

(Adriano et al., 2004). Para que ésta 

y otras alternativas puedan adoptar-

se en campo, fuerte conocimiento 

teórico, observado en el laboratorio 

o invernadero, debe demostrarse en 

el campo bajo programas a gran es-

cala y ganar aceptación en cuanto 

a regulaciones legales. En una eva-

luación adecuada de la efectividad 

de la fitoestabilización y enmiendas, 

además de vigilar la concentración 

de EPT en planta, es recomendable 

incluir organismos de varios niveles 

tróficos, así como el monitoreo del 

aumento de la biodiversidad como 

parámetro de la inmovilización de 

EPT (Vangronsveld et al., 2009). 

Durante los últimos años se ha pro-

puesto una diversidad de enmien-

das para la estabilización in situ de 

EPT (Lee et al., 2009). El Cuadro 1 

lista algunas de las enmiendas que 

se recomiendan y que han teni-

do éxito en la estabilización de Al, 

As, Cr, Cu, Pb, Mn, Mo, Ni y Zn. Las 

que comúnmente se usan incluyen 

compuestos fosfatados, carbona-

tos, óxidos de Fe y Mn, diversos 

materiales orgánicos (Cuadro 2) y 

aluminosilicatos. En el Cuadro 2 se 

observa que el uso de enmiendas 

se ha probado para adsorber EPT en 

soluciones conteniendo estos con-

taminantes, por lo que podría suge-

rirse como biosorbente para la lim-

pieza de aguas contaminadas. De 

igual forma se muestran estudios 

exitosos en suelos artificialmente 

contaminados con EPT pero, sin 
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duda, los resultados más prometedores son los obteni-

dos con suelos contaminados y con residuos de mina, 

pues representan problemas reales y muchas veces con 

más de un EPT, como contaminante. Los cuadros mues-

tran que aparentemente se tiene amplia gama de mate-

riales que pueden usarse para reducir la disponibilidad 

de EPT. Sin embargo, es necesario hacer pruebas de su 

efecto en los materiales a estabilizar, y considerar siem-

pre abatir costos y tiempos de respuesta. Es importante 

resaltar que los resultados obtenidos después de la apli-

cación de una enmienda dependen de las propiedades 

del suelo, sustrato o residuo de mina y de la capacidad 

de adsorción de la enmienda (Barbafieri et al., 2013; 

Houben et al., 2012). En algunos casos se ha reportado 

mayor disponibilidad de algunos elementos después de 

la adición de dichas enmiendas (González-Chávez et al., 

2016; Hernández-Soriano y Jiménez-López 2012, Zhang 

y Zhang 2010).

No se puede estandarizar y generalizar el proceso de 

estabilización química de EPT a través de enmiendas, 

Cuadro 1. Enmiendas propuestas para la inmovilización in situ de EPT (modificado de EPA, 2007).

Contaminante Enmiendas Observación

Al
Materia orgánica y P, yeso mineral u otra fuente de Ca altamente 
soluble

A pH 5.5 es tóxico. 
Bajo contenido de P aumenta la toxicidad.
Alto contenido de Ca disminuye la toxicidad

As
Materia orgánica, óxidos de Fe, Mn y Al; sulfatos de Fe con 
CaO, Fe0, goetita con sulfato de Fe(II), nanopartículas de Fe0, 
materiales arcillosos como limonita y bentonita

A pH 8 es tóxico. 
El P en alta concentraciones solubiliza el As

CrO4
2 Reductores como: materia orgánica y biosólidos

A pH 8, CrO4
2 es tóxico. Esto debido a que la adición 

de materiales alcalinos promueve la oxidación del Cr(III) 
a Cr(VI). Por lo que se recomienda acidificar el suelo a 
pH 6.5

Cu
Carbonatos, fosfatos, materia orgánica y materiales adsorbentes 
como la paligorsquita

A pH 5.5, Cu es más toxico y móvil. 
Bajo contenido de materia orgánica causa toxicidad. 
Se recomienda ajustar pH a 6-7

Pb

Hidroxiapatita, roca fosfórica, sales de fosfatos, fosfato de 
diamonio, ácido fosfórico. Compuestos alcalinos como Ca(OH)2, 
CaCO3, CaO, cenizas, biosólidos, compost, yeso y fosfoyeso, 
óxidos de Fe y Mn (en caso de presencia de As)

Bajo contenido de P aumenta la toxicidad del Pb. Se 
sugiere aumentar pH entre 6 y 8. 
Sí hay presencia de As elevar pH entre 5.5-6

Mo Añadir Cu
A pH 8, Mo es más tóxico.
Se recomienda ajustar pH ente 5.5-6.5.
Bajo contenido de Cu promueve toxicidad de Mo.

Ni P, materia orgánica y materiales adsorbentes
A pH 5.5, Ni es más tóxico.
Se sugiere incrementar pH entre 7-8. 
Bajo contenido de P es más tóxico

Zn
Materia orgánica, óxidos de Fe y Mn, arcillas como: paligorquita, 
sepolita

A pH 5.5 Zn es más tóxico. 
En bajo contenido de P, el Zn es más tóxico. 
Incrementar pH entre 7-8.

dado que este proceso depende de las condiciones 

ambientales, así como de las propiedades, tanto del 

suelo como de la enmienda. A continuación se listan 

algunas recomendaciones para la elección de en-

miendas.

	Evaluar y comparar precios de las enmiendas con la 

duración de su efectividad (Barbafieri et al., 2013).

	La enmienda debe inmovilizar rápidamente EPT des-

pués de su aplicación sin necesidad de tratamientos 

adicionales (Miller y Miller, 2007).

	Evitar que el material ocasione amplias fluctuaciones 

de pH y la movilización de uno o más EPT (Kumpiene 

et al., 2008).

	Considerar el efecto sinérgico que algunos EPT de 

carga opuesta pueden tener. Dicho efecto puede au-

mentar la capacidad de retención de los materiales 

(Kumpiene et al., 2008).
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Cuadro 2. Enmiendas orgánicas para la inmovilización de EPT (modificado de Park et al. 2011).

Enmienda Sistema Observaciones

SOLUCIONES ACUOSAS CON

Fibra de coco tratada con peróxido de 
hidrógeno

Ni y Zn Adsorción de EPT

Carbón activado de fibra de coco 
(tamaño de partícula entre 250 y 500 m)

Cd Adsorción de Cd a pH 5

Rastrojo de soya tratado con ácido cítrico Cu
Adsorción de Cu, mayor cuando el pH de la solución 
aumentó de 2 a 6

Fibras de cáñamo Pb, Cd y Zn Adsorción de EPT

Cáscara de coco molida Cd Adsorción de Cd (285.7 mg g1)

Residuos de semilla de olivo Pb, Ni, Cd
Adsorción máxima de Cd, Pb, Ni, y Cu fue 68.8, 44.7, 
36.3 y 31.9 mmol kg1, respectivamente

Carbón activado Cu y Pb
La adsorción de Cu2+ varió de 44 a 95 mmol kg1 y de 
20 a 44 mmol kg1 para Pb

Cascara de café y residuos de pulpa, 
vermicompost y estiércol vacuno

Pb
Vermicompost y estiércol vacuno remueven 98% del Pb 
en la solución. El Pb precipita, formando óxidos de Pb 
(PbO) y PbFe

AGUAS RESIDUALES

Vermicompost Aguas contaminadas con Zn Menor disponibilidad de Zn

SUELOS ARTIFICIALMENTE CONTAMINADOS

Contaminante

Biosólidos, inóculante microbiano As, Cr y Zn
Reducción en la absorción de EPT en Jatropha curcas, 
cuando sólo se adicionó biosólidos y en combinación 
con el inoculante

Compost Cd Disminución 70% de Cd intercambiable

Compost de estiércol de aves Cd

Hubo cambio de la fracción de Cd soluble e 
intercambiable (47.8%) a Cd unido a la fracción orgánica 
(69.8%). Disminuyó la absorción de Cd en plantas de 
Brassica chinensis L. (de 56% a 63%) en comparación 
con el tratamiento testigo

SUELOS CONTAMINADOS

Compost Suelos agrícolas contaminados con Pb
Menor disponibilidad de Pb por aumento del pH del 
suelo

Abonos orgánicos Suelos contaminados con Mn, Cr y Ni Menor absorción de Mn, Cr y Ni en plantas de arroz

Biosólidos Suelos contaminados con Cu y Cr Reducción de la disponibilidad de Cu y de Cr(VI) 

Lodos de biosólidos municipales, 
desechos forestales, ceniza de madera, 
pulpa de papel, compost

Suelos urbanos contaminados con Zn, 
Pb y Cd

Disminución de la acidez y concentración extractable 
de Zn (con Ca(NO3)2). Restauración de cubierta vegetal 

RESIDUOS DE MINA

Contaminante

Cenizas, biosólidos Cd, Pb y Zn
Reducción de la concentración de Cd, Pb y Zn en 
la solución del suelo y la fracción extractable con 
NH4NO3

Biochar de residuos de poda de huertos 
(3%), biochar de estiércol (1.5%), pellets 
de árboles de abeto

Cd y Pb

Biochar de estiércol redujo la absorción de Cd y Pb en 
plantas de Anthyllis vulneraria, Noccaea rotundifolium. 

Biochar de residuos de huerto disminuyó la absorción 
de Cd en plantas de Anthyllis vulneraria, Noccaea 
rotundifolium y Poa alpina 

Lodos de plantas de tratamiento de 
aguas residuales, compost de residuos 
sólidos urbanos, compost de residuos de 
jardín

Cu, Pb y Zn
Reducción de la concentración extractable (con CaCl2, 
0.01M) de Cu, Zn y Pb 
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	Tomar en cuenta el efecto antagónico, la aplicación 

de una enmienda puede reducir la biodisponibilidad 

de un EPT, pero aumentar la de otro EPT (EPA, 2007; 

Kumpiene et al., 2008). Por ejemplo, si se tiene un 

suelo contaminado con Pb y As, una solución es la 

aplicación de P, lo cual permitiría reducir la biodis-

ponibilidad del Pb. No obstante, esto ocasionaría au-

mentar la solubilidad del As. En este caso, la elección 

de la enmienda depende de los EPT y el riesgo que 

cada uno representa (EPA, 2007).

	Es posible aplicar la combinación de dos enmiendas. 

Por ejemplo, Beesley et al. (2014) mostraron que la 

adición de biochar con compost (10% v/v) puede re-

ducir la toxicidad de Pb, Cd y Zn. Asimismo, se aumen-

tó el porcentaje de germinación de Lolium perenne.

Además de la inmovilización de EPT, las enmiendas pue-

den modificar propiedades químicas del suelo como 

pH, conductividad eléctrica, capacidad de intercambio 

catiónico, y físicas, tales como retención de humedad, 

densidad aparente del suelo e incluso color (EPA, 2007).

Estudios más recientes se relacionan con el uso de en-

miendas para remediar sitios contaminados con resi-

duos del reciclaje de baterías de automóviles, los cua-

les contienen elevadas concentraciones de Pb y Cu, así 

como de sales. Los resultados muestran que el uso de 

vermicompost y aserrín, solos o con inoculación con 

hongos micorrízico arbusculares, resulta en una en-

mienda orgánica muy eficiente para el crecimiento de 

plantas de interés forestal o bioenergético (Ruiz-Olivares 

2016 y Cuellar Sánchez 2016). Cuellar-Sánchez (2016) 

demostró que el uso de vermicompost disminuyó tres 

veces la concentración extractable de Pb en el suelo. 

La concentración inicial fue 6,246 mg kg1 y a los 15 

meses de establecidas plantas de Ricinus communis la 

concentración rizosférica (en el área radical) fue 2,837 

mg kg1. Ruiz-Olivares (2016) estudió el uso de dos en-

miendas (vermicompost solo y en mezcla con aserrín) 

en el establecimiento de siete especies arbóreas en un 

suelo contaminado con residuo de baterías de automó-

vil con altas concentraciones de Pb, Cu y sulfatos. To-

das las especies vegetales fueron capaces de sobrevivir 

y se establecieron exitosamente a pesar de las hostiles 

condiciones tóxicas del Pb en el suelo contaminado y 

la salinidad. Acacia farnesiana y Casuarina equisetifolia 

fueron las especies con mejor respuesta, considerando 

su supervivencia, grado de crecimiento y acumulación 

de EPT en la parte aérea. En general, la mezcla de ver-

micompost con aserrín se comportó mejor que el ver-

micompost solo.

Cuadro 2. Enmiendas orgánicas para la inmovilización de EPT (continuación).

Enmienda Sistema Observaciones

Bonote de coco (20%), compost de 
residuos verdes y corteza de madera 
(10%)

Pb, Cu y Zn
Menor disponibilidad de Cu, Pb, y Zn. Mayor biomasa 
en comparación con el suelo no enmendado

Desperdicios de jardinería, abono 
derivado de residuos sólidos urbanos

As, Cu y Pb
Menor absorción de EPT en plantas de Agrostis 
capillaris a través de la unión de éstos elementos con la 
materia orgánica

Compost de olivo y estiércol de vaca, 
biochar producido a partir de residuos de 
huertos (10%)

Cd, Pb y Zn

Biochar redujo la concentración de Cd, Pb y Zn 
después de 4 semanas de incubación. 

Mayor germinación de Lolium perenne (de 16% a 37%) 
en comparación con el tratamiento testigo. 

Reducción de la toxicidad en Vibrio fischeri con el 
tratamiento compost y carbón (5% v/v) 

SUELOS CONTAMINADOS CON RESIDUOS DEL RECICLAJE DE BATERIAS DE AUTOMÓVIL

Contaminante

Vermicompost, vermicompostaserrín Pb, Cu y sulfatos
Siete especies forestales se establecieron y lograron 
supervivencia de entre 80 - 100% (Ruiz-Olivares et al.,, 
2016)

Vermicompostaserrinhongos 
arbusculares

Pb, Cu y sulfatos

Se redujo la concentración extractable de Pb. La 
inoculación el hongo micorrízico Acaulospora sp., 
disminuyó en más de tres veces la concentraron Pb en 
la parte aérea (Cuellar-Sánchez et al., 2016).
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CONCLUSIÓN

L
a fitorremediación asistida con enmiendas y mi-

croorganismos ha demostrado ser efectiva en 

suelos contaminados con EPT. No obstante, es 

necesario estudiar a detalle las condiciones físi-

cas y químicas del suelo a tratar, así como la presencia 

de EPT en específico para determinar qué enmienda se 

puede aplicar para obtener los mejores resultados de fi-

toestabilización en cuanto a concentración de EPT esta-

bilizada y su estabilidad en el tiempo.
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RESUMEN
Se realizó una selección de enmiendas para reducir la disponibilidad de Cu, Pb, Cd y Zn de un residuo de mina de 

Zimapan, Hidalgo. Vermicompost (V) y estiércol ovino (E) se utilizaron como enmiendas orgánicas (15%, 210% y 

315% masa/masa) y perlita expandida como enmienda inorgánica (PE12%, PE25%, PE310% y PE420%). Se evaluó 

la estabilización (disponibilidad) de elementos potencialmente tóxicos (EPT) después de la incubación por 75 días del 

residuo de mina con las enmiendas. Se realizó análisis de infrarrojo (IR) para determinar grupos funcionales posiblemente 

involucrados en la estabilización de los EPT. Las enmiendas V2, V3 y E1 estabilizaron la mayor proporción de Pb (16%, 16% 

y 18%, respectivamente). Asimismo, E1, E2 y E3 redujeron de 14% a 18% la disponibilidad de Cu. No se observó disminución 

de disponibilidad de Zn con ninguna de las enmiendas. Todas las enmiendas solubilizaron Cd. El análisis de IR mostró 

que grupos fosfato de las enmiendas se modifican al estar en contacto con el residuo de mina. De igual manera, se 

observaron grupos aromáticos enlazados a los OH y NH. Estos podrían interactuar con EPT y estabilizarlos. Con base 

en los resultados obtenidos se recomienda el uso de V y E; sin embargo, se sugiere mayor tiempo de incubación para 

aumentar la estabilización de los EPT.

Palabras clave: enmiendas orgánicas e inorgánicas, contaminación del suelo.

ABSTRACT
A selection of amendments was carried out to reduce the availability of Cu, Pb, Cd and Zn from a mine residue of 

Zimapan, Hidalgo. Vermicompost (V) and sheep manure (E) were used as organic amendments (15%, 210% and 315% 

mass/mass) and expanded perlite as inorganic amendment (PE12%, PE25%, PE3=10% and PE420%). The stabilization 

(availability) of potentially toxic elements (PTE) was evaluated after incubation for 75 days of the mine residue with the 

amendments. Infrared analysis (IR) was performed to determine functional groups that were possibly involved in the 

stabilization of the PTE. The amendments V2, V3 and E1 stabilized the highest proportion of Pb (16%, 16% and 18%, 

respectively). Likewise, E1, E2 and E3 reduced Cu availability in a range from 14% to 18%. A decrease of availability in Zn was 

not observed with any of the amendments. In contrast, Cd was solubilized with all amendments. The IR analysis showed 

modification in phosphate and NH groups as well as aromatic groups linked to OH and NH from the amendments when 

mixed with the mine residue. These groups could interact with PTE and stabilize them. Based on the results obtained, the 

use of V and E is recommended. However, a longer incubation time is suggested to increase PTE stabilization.

Keywords: organic and inorganic amendments, soil contamination.

Agroproductividad: Vol. 10, Núm. 4, abril. 2017. pp: 21-27.
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INTRODUCCIÓN

Los residuos de mina poseen características que 

representan un obstáculo para el desarro-

llo de cubiertas vegetales y comunidades microbianas 

(Méndez y Maier, 2008). Estas son: bajo contenido de 

nutrientes esenciales (N, P y K) y materia orgánica, así 

como pH extremo (desde 2 hasta 9). Por ello, se han 

ideado estrategias para mejorar los procesos de fitoes-

tabilización, como la adición de enmiendas, la cual es 

un medio eficaz para reducir la biodisponibilidad de los 

EPT, tanto en suelos contaminados como en residuos 

de mina (Kumpiene et al., 2009). Incorporar la propor-

ción adecuada de enmienda en suelos contaminados 

con EPT promueve la sorción, precipitación y secuestro 

de los EPT por complejación (EPA, 2007), lo que puede 

reducir la disponibilidad de estos elementos. Además, 

las enmiendas pueden mejorar las características físi-

cas y químicas del suelo contaminado (Kumpiene et al., 

2012; González-Chávez et al., 2016). Se ha reportado la 

efectividad de diversas enmiendas útiles para disminuir 

la disponibilidad de EPT. Muchos de estos estudios se 

han realizado en soluciones acuosas o situaciones idea-

lizadas. Otros estudios han tenido resultados positivos 

en experimentos de campo. Sin embargo, dada la va-

riabilidad en las propiedades de los residuos de mina y 

de los materiales que se adicionan, es necesario hacer 

estudios a nivel laboratorio e invernadero para probar la 

efectividad de las enmiendas sobre la estabilización de 

EPT. El objetivo del presente trabajo fue seleccionar una 

enmienda para reducir la disponibilidad de los elemen-

tos potencialmente tóxicos en un residuo de mina.

MATERIALES Y MÉTODOS
Caracterización química del residuo 

de mina y enmiendas

El residuo de mina bajo estudio proviene de la denomi-

nada presa Santa María del distrito minero de Zimapán, 

Hidalgo. Como enmienda inorgánica se utilizó perlita 

expandida (PE) y para el caso de las orgánicas se em-

pleó vermicompost (V) de desechos de jardín, cocinas 

y estiércol caballar, y estiércol (E) ovino fresco. Tanto 

enmiendas como el residuo de mina se secaron a tem-

peratura ambiente durante tres días. Estos se homoge-

nizaron y se tamizaron a 2 mm. En los materiales se de-

terminó pH y conductividad eléctrica (CE; Rowell, 1994), 

materia orgánica (Dean 1974), concentración de N, S, P, 

Ca y Mg totales y sulfatos solubles (solo para el residuo 

de mina). La concentración extractable de EPT se de-

terminó con DTPA-TEA-CaCl2, con una relación soluto 

(residuo de mina o enmienda)/extractante de 4 g/20 mL 

(Lindsay y Norvell, 1978). La concentración total de EPT 

se determinó mediante el método EPA 3050. La concen-

tración de EPT se determinó por absorción atómica en 

un espectrómetro Perkin-Elmer 3110. Asimismo, se ana-

lizó la textura en el residuo de mina (Day, 1965). Todos 

los análisis se realizaron por triplicado.

Estabilización de EPT en mezclas de enmiendas 

y residuo de mina

Se realizaron mezclas de residuo de mina con las dife-

rentes enmiendas bajo estudio. V y E se utilizaron como 

orgánicas. Estas se mezclaron con el residuo de mina 

en proporciones 5% (V1 o E1), 10% (V2 o E2) y 15% (V3 o 

E3), mientras que PE, que fue inorgánica, se mezcló con 

residuo de mina en relaciones masa/masa: 2% (PE1), 5% 

(PE2), 10% (PE3) y 20% (PE4). Las mezclas se depositaron 

en frascos de plástico y se les agregó 10 mL de agua 

destilada (correspondientes a 80% de la humedad de 

capacidad de campo del residuo de mina). Las muestras 

se incubaron por 30 días en oscuridad a temperatura 

ambiente y cada semana se homogenizaron. Posterior-

mente, siguieron tres períodos de secado y humedeci-

miento en invernadero (20 a 35 °C). Esto es, una vez que 

las muestras se secaron se procedió a humedecerlas a 

80% de capacidad de campo. Después del último perio-

do de humedecimiento y secado (75 días), las muestras 

se homogenizaron y se determinó la concentración ex-

tractable de EPT.

Análisis por espectrofotometría infrarroja 

de grupos funcionales 

A través de espectrofotometría infrarroja (IR) se obtuvo 

información de los grupos funcionales que pueden par-

ticipar en la estabilización de EPT. Para ello, muestras de 

residuo de mina y de las mezclas estabilizadas con E y 

V se analizaron con base en su mayor capacidad para 

inmovilizar EPT. Las muestras se secaron y molieron has-

ta obtener partículas finas y se les realizó un barrido de 

4,000 a 600 cm1 en un espectrofotómetro de IR de 

transformadas de Fourier. Los resultados obtenidos se 

analizaron mediante un modelo lineal generalizado con 

el paquete estadístico SAS versión 9.0. Asimismo, se rea-

lizó una comparación de medias con la prueba de Tukey 

con un 0.05.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN
Caracterización química del residuo de mina 

y enmiendas

El residuo de mina presentó textura franco arenosa (82% 

arena y 18% limo) y pH neutro (Cuadro 1), mientras que la 
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PE tuvo pH moderadamente ácido, en contraste con V y 

E que mostraron pH fuertemente alcalino (NOM-021-SE-

MARNAT-2000). Con base en la CE, el residuo de mina 

y la PE no son afectados por sales. No obstante, la ver-

micompost se puede clasificar como moderadamente 

salina y el E como altamente salina. La CE de residuos de 

mina puede variar entre las fuentes de obtención debido 

a la adición de sales que se usan en el proceso de se-

paración de metales (Farrokhpay, 2011). El porcentaje de 

materia orgánica del residuo fue extremadamente po-

bre. Varios estudios reportan que el bajo contenido de 

materia orgánica y macronutrientes son característicos 

de los residuos de mina (Mendez y Maier, 2008), debido 

a que es roca molida con sales y otros compuestos que 

se adicionan durante la concentración del mineral. El V 

tuvo el mayor porcentaje de materia orgánica seguido 

del E. El contenido de N total en V fue 0.96% y en E fue 

2.20%. La aplicación de estos materiales puede servir 

como suplemento de N además de P, K, Ca y Mg. Por el 

contrario, el residuo 

de mina presentó 

bajo contenido de P, 

K y Mg.

La concentración de 

Cd, Pb y As en el resi-

duo de mina superó 

las concentraciones 

totales de referencia 

para suelos con uso 

agrícola y residen-

cial (NOM-147-SE-

MARNAT/SSA1-2004; 

Cuadro 2). Es decir, 

hay riesgo potencial para los asentamientos humanos 

cercanos a los montículos de residuos. También, hay 

riesgo para los ecosistemas y cuerpos de aguas natu-

rales cercanos a los depósitos de los residuos de mina. 

En las enmiendas orgánicas, el elemento que se en-

contró en mayor concentración fue Fe seguido de Mn. 

En la PE, los elementos que se encontraron en mayor 

concentración fueron Fe y Pb. La extracción con DTPA-

TEA-CaCl2 representa una estimación de la concentra-

ción de EPT que se encuentran en la solución del suelo 

en forma de iones libres, complejos solubles, o bien, en 

formas fácilmente lábiles (Davidson, 2013). La concen-

tración extractable de EPT en el residuo de mina tuvo 

la siguiente tendencia ZnPbFeCuMnCdNi 

(Cuadro 3). A pesar de que el Zn se encontró en ma-

yor concentración que los otros elementos, la fracción 

móvil de éste (concentración de EPT extraída con DTPA 

como porcentaje del contenido total de EPT) fue 0.15%, 

mientras que la fracción móvil de Cd y Pb fue 3.64% y 

Cuadro 1. Propiedades químicas de residuo de mina y enmiendas.

Variable Residuo de mina Vermicompost Estiércol ovino Perlita expandida

pH 6.910.04 8.470.01 8.960.01 5.600.07

CE (dS m1) 2.100.02 5.210.05 13.640.07 1.710.01

Materia orgánica (%) 0.580.13 57.670.29 22.170.27 NA

N total (%) NA 0.960.04 2.200.08 NA

Ca total (%) 15.531.49 2.040.05 1.530.01 0.130.01

Mg total (%) 0.800.05 0.610.01 0.800.02 0.030.00

K total (%) 0.230.02 1.790.03 5.320.25 0.270.02

P total (%) 0.060.00 0.460.02 0.430.01 0.020.01

S total (%) 1.560.59 NA NA NA

SO4
2 (mg L1) 516.5324.88 NA NA NA

CE: Conductividad Eléctrica; N: No analizado.

Cuadro 2. Concentración total de elementos potencialmente tóxicos (mg kg1) en residuo de mina y enmiendas.

EPT Residuo de mina Vermicompost Estiércol ovino Perlita expandida CT-A/R/C CT-I

Fe 91,1297396 93511 965123 2,575221

Mn 1,10749 19769 1384 120

Cu 1,48090 361 81 11

Zn 57,5693161 724 943 121

Ni 493 201 221 212 1,600 20,000

Cd 535 21 51 51 37 450

Pb 1748215 339 282 6517 400 800

As 30,0756846 Tz Tz Tz

EPT: elemento potencialmente tóxico; Tztrazas.
CT-A/R/C: Referencia Mexicana para concentración total en suelos de uso agrícola/residencial/comercial (NOM-147-
SEMARNAT/SSA1-2004).
CT-I: Referencia Mexicana para concentración total en suelos de uso industrial (NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004).
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4.74%, respectivamente, por lo que 

hay alta disponibilidad de estos ele-

mentos para las plantas. Por el con-

trario, la concentración extractable 

de EPT en todas las enmiendas es 

baja.

Concentración extractable de EPT 

en residuos de mina estabilizados 

con enmiendas

Plomo. Después de los tres perío-

dos de humedecimiento y secado, 

la mayor estabilización de Pb se ob-

servó en residuo de mina mezclado 

con E1, V2 y V3; en 17%, 16% y 18% 

Pb, respectivamente (Figura 1a). En 

contraste, la Pe incrementó la con-

centración extractable de Pb. Por 

otro lado, el tiempo de estabiliza-

ción es relevante para permitir que 

ocurran las reacciones lentas entre 

la enmienda y el residuo de mina 

para la estabilización de los EPT 

(Martínez y Motto, 2000).

Cadmio. Ninguna de las enmiendas 

disminuyó la disponibilidad de Cd 

(Figura 1b). Los resultados obtenidos 

por la adición de E son contrastan-

tes con los reportados por Galende 

et al. (2014), quienes encontraron 

que esta enmienda puede reducir 

la disponibilidad de Cd (extractable 

con CaCl2) en un residuo de mina 

ácido. La nula respuesta a la adición 

de enmiendas orgánicas se puede 

atribuir a que el Cd se une débilmen-

te a la materia orgánica (McBride, 

1994). Los complejos de Cd con los 

ácidos húmicos son poco estables y 

reversibles. Estos se realizan a través 

de intercambio catiónico (Borůvka y 

Drábek, 2004) de la siguiente forma: 

RCOOHMRCOOMH (McBri-

de, 1994). Cuando los ácidos húmi-

cos de la materia orgánica interac-

túan con los EPT; las reacciones de 

intercambio dominan inicialmente 

y posteriormente prevalecen las re-

Cuadro 3. Concentración extractable con DTPA de elementos potencialmente tóxicos (mg 
kg1) en residuo de mina y enmiendas.

EPT Residuo de mina Vermicompost Estiércol ovino Perlita expandida

Fe 17.183.19 120.104.67 40.014.03 20.313.44

Mn 2.440.11 55.911.37 45.390.32 1.590.32

Cu 9.360.09 9.150.48 5.760.68 3.480.19

Zn 88.925.17 58.701.88 5.660.20 6.070.49

Ni 0.780.15 0.290.38 11.2012.85 9.262.74

Cd 1.930.10 0.990.76 2.180.75 1.490.82

Pb 82.982.94 3.382.13 0.091.35 21.412.71

EPT: Elemento potencialmente tóxico.

Figura 1. Efecto de enmiendas en la concentración y estabilización de EPT del residuo de mina (RM). PEperlita expandida, 
Vvermicompost, Eestiércol fresco de borrego.

a) b)

c) d)
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acciones de quelatación. Sin embargo, se ha reportado 

que después de periodos prolongados algunos cationes 

no reaccionan con los ligandos orgánicos debido a im-

pedimentos estéricos o bloqueo de los sitios de reac-

ción por otros (Rashid, 1985).

Cobre. La mayor inmovilización de Cu se observó con 

E (Figura 1c). Walker et al. (2004) encontraron que la 

adición de estiércol de vaca fue efectiva para reducir 

la fracción soluble e intercambiable de Cu, Zn y Mn en 

comparación con residuo de mina solo y el residuo 

con vermicompost. Se ha observado alta afinidad del 

Cu para formar complejos coordinados con las sustan-

cias húmicas insolubles de la materia orgánica (Borůvka 

y Drábek, 2004). La adición de PE no modificó signi-

ficativamente la concentración de Cu extractable con 

respecto al residuo de mina; sin embargo, la adición de 

V1 y V2 aumentó significativamente la concentración 

de este elemento, lo que implica disolución de mine-

rales de Cu.

Zinc. Ninguna de las enmiendas orgánicas tuvo efec-

to significativo en la estabilización del Zn (Figura 3d). 

(Borůvka y Drábek, 2004) reportaron que los grupos 

COOH y OH forman complejos de Zn menos esta-

bles que los que se forman con Pb y Cu. Esto se debe 

a que Cd y Zn unen a través de intercambio catiónico. 

Otros autores creen que el Zn forma complejos fuera 

de la esfera o complejos inestables dentro de la esfera 

(Minkina et al., 2006). Además, las cargas positivas en su 

superficie ocasionan repulsión electrostática de los io-

nes metálicos (Sari et al., 2007).

Análisis por espectrofotometría infrarroja 

de grupos funcionales 

Las enmiendas E y V tienen grupos funcionales tales 

como carboxílicos, hidroxílicos, fenólicos y aminos (Fi-

gura 2). Estos grupos tienen gran afinidad con los EPT 

(Rashid, 1985) y son responsables de las reacciones de 

quelación, intercambio catiónico y formación de sales 

entre la materia orgánica y los EPT (Rashid, 1985). La 

presencia de compuestos orgánicos puede ayudar a 

formar complejos de Pb de alto peso molecular poco 

solubles (Farrell y Jones, 2010); por ejemplo, se ha re-

portado la formación de complejos coordinados entre 

el Pb y sustancias húmicas insolubles (Borůvka y Drá-

bek, 2004). En adición, la ma-

teria orgánica humificada con-

tiene moléculas más reactivas 

que la materia orgánica poco 

descompuesta (Rashid, 1985). 

El análisis en IR (Figura 2a), de 

la mezcla residuo de mina con 

E, muestra la desaparición de 

la banda en 1,646 cm1 (asig-

nada a los compuestos anilla-

dos C-C) de la enmienda origi-

nal. También se puede obser-

var la ausencia de bandas en la 

región de 1,830 a 1,650 cm1. 

Esto quiere decir que no se 

encuentran grupos carbonilo 

presentes en la mezcla residuo 

Figura 2. Espectro infrarrojo de resi-
duo de mina y las mezclas preparadas 
con enmiendas estabilizadas por tres 
ciclos de secado y humedecimiento 
(105 días). a) Estiércol ovino, b) vermi-
compost. En círculos se muestran los 
principales radicales involucrados en la 
interacción con los EPT.
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de mina con E. Se ha encontrado 

que la reacción entre ácido aspárti-

co y Cu hace desaparecer picos en 

2,080 y 1,640, 1,690 y 1,420 cm1 

en el complejo metal-orgánico 

(correspondientes a grupos car-

boxil y NH). Dupuy y Douay (2001) 

observaron que al incrementar la 

concentración de Pb, el espectro 

en IR de la materia orgánica del 

suelo sufrió perturbaciones. Es de-

cir, se incrementó la intensidad de 

las bandas en 1,670 y 1,690 cm1 

correspondientes a los grupos car-

boxílico y carboxilito, mientras que 

la banda en 1,710 cm1 desapare-

ció. Nuestros resultados muestran 

que en ambos espectros también 

se puede observar la formación de 

nuevas bandas en la región de 772 

a 650 cm1, correspondiente a los 

compuestos aromáticos. Además, 

se aprecia la aparición de peque-

ñas bandas en el intervalo de 3,748 

y 3,515 cm1, las cuales se generan 

por vibraciones de tensión de los 

enlaces O-H y N-H (Stuart, 2004; 

Stenberg et al., 2010). Esto indica 

que se están formando algunos 

compuestos hidratados, o bien, los 

grupos OH pueden estar unidos a 

los compuestos aromáticos o ami-

nas (Tan, 1998; Rajiv et al., 2013).

Los espectros tanto de E como de 

V muestran aumento de las bandas 

características de las tensiones del 

enlace C-H de compuestos alifáti-

cos (2,990; 2,986; 2,926; y 2,905 

cm1; Stuart, 2004; Stenberg et 

al., 2010). Igualmente, los picos 

en 2,302, 2,383 y 2,352 cm1 son 

producto de las vibraciones del 

enlace P-H. La aparición de estos 

picos surge del aporte de fosfatos 

por parte de las enmiendas. Ade-

más, las bandas en 1,415, 1,408, 

880 y 875 cm1 correspondientes 

al anión CO3
2 también aumen-

tan.

CONCLUSIONES

Los resultados obtenidos confirman que el uso 

de enmiendas orgánicas puede 

reducir la disponibilidad de EPT. Con base en dichos resultados es posible 

recomendar el V para la estabilización de Pb. Asimismo, se observa que es 

necesario más tiempo de incubación para que E estabilice una mayor con-

centración de Pb.
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RESUMEN
La contaminación de suelos por elementos potencialmente tóxicos (EPT) es 

un problema actual a nivel mundial. El objetivo de la remediación es reducir el 

riesgo de exposición de estos contaminantes a los organismos vivos. Ante ello, el 

uso de plantas asociadas con microorganismos benéficos es una alternativa verde 

promisoria. En este trabajo se enfatiza la participación de los hongos micorrízico 

arbusculares (HMA) en la fitorremediación con diversas ventajas para las plantas: 

el fomento del crecimiento y productividad, la inmovilización de EPT en las raíces 

micorrizadas y las estructuras fúngicas, así como la modificación del estado 

químico de dichos contaminantes para reducir su toxicidad. El presente trabajo 

resume varias investigaciones que muestran amplias perspectivas de su uso para la 

fitorremediación en el campo.

Palabras clave: Micorrizas, remediación, contaminación de suelos.

ABSTRACT
Soil contamination by potentially toxic elements (PTEs) is a current problem at the 

global level. The objective of remediation is to reduce the risk of exposure of living 

organisms to these contaminants. Before this, the use of plants associated with 

beneficial microorganisms is a promising green alternative. In this review the 

participation of AMF is emphasized, this association present relevant advantages 

for phytorremediation: improving growth and productivity, immobilizing the 

PTEs in mycorrhizal roots and fungal structures, as well as changing the 

chemical status of these contaminants to reduce their toxicity. This document 

sums up many studies that show broad perspectives of the use of AMF for 

phytoremediation in the field.

Keywords: mycorrhizae, remediation, soil contamination.
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INTRODUCCIÓN
Fitorremediación asistida por microorganismos

Dadas las condiciones físicas, quími-

cas y biológicas desfavora-

bles que se presentan en los sitios contaminados con 

elementos potencialmente tóxicos (EPT), el uso de mi-

croorganismos benéficos es muy importante en la fito-

rremediación. La rizósfera es la zona de influencia de la 

raíz y es muy dinámica. En ésta se presentan diversas 

relaciones mutualistas entre microorganismos y plantas. 

En este sitio hay una elevada exudación de sustancias 

útiles para el metabolismo microbiano y representa un 

hábitat ecológico (González-Chávez, 2005). Los mi-

croorganismos participan en diversos procesos que be-

nefician a la planta y resultan en ventajas para lograr su 

establecimiento y desarrollo en sitios contaminados con 

EPT. Por ejemplo: fijación biológica de nitrógeno atmos-

férico, solubilización de fósforo, producción de antibió-

ticos o sustancias para control de patógenos, sustancias 

promotoras del crecimiento, sideróforos, sustancias con 

actividad surfactante, etcétera (Khan, 2005; Ortega-

Larrocea et al., 2010; Velázquez-Aradillas et al., 2011; 

Sessitsch et al., 2013). Además, los microorga-

nismos pueden interactuar directamente sobre 

los contaminantes (Khan, 2006; Juwarkar et al., 

2010), por lo que resulta de suma importancia 

considerar dentro de la fitorremediación a los 

microorganismos mutualistas que se asocian 

a las raíces de las plantas (Carrillo-González 

y González-Chávez, 2012). Son varios los mi-

croorganismos que se asocian a las plantas en 

condiciones de contaminación por EPT (Nava-

rro-Noya et al., 2010), pero los más estudiados, 

debido a su abundancia y beneficios, son las 

bacterias promotoras del crecimiento de plan-

tas (BPCP) (Abhilash et al., 2012; Ma et al., 2011), 

hongos micorrízico arbusculares (HMA) (Figura 

1) (Miransari, 2011; Mathur et al., 2007; Gonzá-

lez-Chávez et al., 2002 a,b) y hongos endófitos 

(Cherian et al., 2012; Li et al., 2012). Además de 

las BPCP y de los HMA existen otros microorga-

nismos que también participan en los procesos 

químicos que involucran a los EPT en el suelo. 

Algunos de éstos son los actinomicetos, las al-

gas y las cianobacterias (El-Baz, 2015; El-Enany 

e Issa, 2000; Mehta y Gaur, 2005). A pesar de 

que estos grupos se asocian comúnmente con 

las raíces de las plantas existen muy pocos es-

tudios de su actividad y función en suelos con-

taminados, por lo que se deberían considerar 

en futuros estudios (González-Chávez et al., 2005). Bajo 

la tendencia de la fitoestabilización, que se basa en la 

estabilización o inmovilización de los EPT en la rizósfera 

o en las raíces de las plantas, hay que retomar la ventaja 

que brindan los microorganismos al aumentar la tole-

rancia a EPT y no solo centrarse en que aumenten la ab-

sorción de EPT en los tejidos de las plantas con las que 

se asocian. No obstante, se han realizado pocos trabajos 

referentes al uso de bacterias en la estabilización de EPT, 

lo que abre un campo de investigación muy prometedor 

(Gonzalez-Chávez y Carrillo González, 2013 a, b). Espe-

cial énfasis se debería hacer en la aplicación de BPCP, las 

cuales en condiciones sin contaminación son un com-

plemento natural al adecuado desarrollo de las plantas. 

Estos organismos pueden producir hormonas, proteger 

a las plantas, principalmente contra enfermedades de 

la raíz, e incrementar la tolerancia a diferentes tipos de 

estrés como salinidad, sequía o falta de nutrientes, por 

lo que es de esperarse que su función también sea im-

portante en sitios contaminados, dado el fomento del 

crecimiento de las plantas a utilizarse para remediación 

de suelos contaminados con EPT (Argumedo-Delira et 

Figura 1. Hongos micorrízico arbusculares aislados de la rizósfera de plantas 
que crecen en sitios contaminados con residuos de minas, los cuales contie-
nen altas concentraciones de EPT.
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al., 2005; Carrillo-González y González-Chávez, 2012; 

González-Chávez et al., 2009; González-Chávez, 2005; 

González-Chávez et al., 2005). Existen numerosos traba-

jos donde se analiza su participación en el aumento de 

la acumulación de EPT en la planta. Sin embargo, en una 

revisión reciente se menciona que la respuesta de las 

bacterias en la fitoextracción es inconsistente y que aún 

se necesitan entender claramente los procesos fisioló-

gicos involucrados en ello (Sessitsch et al., 2013); se ob-

serva una situación parecida con los microorganismos 

endófitos. Hasta ahora solo se ha reportado su participa-

ción en el aumento de la concentración de EPT en parte 

aérea y raíz, por lo que también este grupo de microor-

ganismos requiere mayor investigación para su uso en la 

fitorremediación de sitios contaminados. No obstante, 

existe una limitante en el empleo de microorganismos 

benéficos. Ésta es que en condiciones de campo en for-

ma natural existe una población microbiana nativa, que 

compite y puede ser antagónica con los microorganis-

mos que se inoculen, por lo que es necesario seleccio-

nar microorganismos altamente competitivos y realizar 

pruebas previas para confirmar la utilidad de la introduc-

ción de microorganismos al suelo, así como utilizar mi-

croorganismos nativos los cuales están adaptados a las 

condiciones edáficas (González-Chávez, 2005).

Fitorremediación y hongos micorrízico arbusculares

Los HMA del grupo Glomeromicetes, simbiontes obliga-

dos de la mayoría de las plantas terrestres, desempeñan 

funciones importantes en el suelo. Algunos autores los 

consideran parte integral de las raíces por su función 

para la mayor adquisición de nutrientes como P, N y al-

gunos micronutrimentos. De igual manera, participan 

en la modificación del ambiente rizosférico (área de in-

fluencia de las raíces en el suelo), mejoran la estructu-

ra del suelo, favorecen la presencia selecta de grupos 

microbianos benéficos para la planta, disminuyen las 

condiciones de estrés (salinidad, sequía, acidez, etcé-

tera) e incrementan la tolerancia a enfermedades de la 

raíz. En condiciones de altas concentraciones de EPT 

en el suelo se ha observado que los HMA colonizan en 

forma natural las raíces de plantas que crecen en estos 

sitios contaminados (Ortega-Larrocea et al., 2010; Figura 

1). Los hongos modulan la absorción de los EPT en un 

amplio intervalo de concentraciones. González-Chávez 

et al. (2009) mostraron evidencias de que éstos pueden 

estar involucrados en la atenuación natural de éstos am-

bientes. En esta condición, el manejo de buenas prác-

ticas agronómicas incrementará los propágulos fúngi-

cos y sus beneficios; por ejemplo, adición de materia 

orgánica, mínima labranza, uso de plantas micorrízicas 

(que son colonizadas con HMA), rotación de cultivos, 

bajo insumo de plaguicidas y fertilizantes. Además de 

los beneficios antes mencionados, bajo condiciones de 

contaminación se ha demostrado que los HMA incre-

mentan la tolerancia de la plantas a los contaminantes. 

Los principales mecanismos que actúan en HMA son la 

restricción en la absorción de EPT; si éstos se absorben 

entonces ocurre un secuestro intracelular y comparta-

mentalización. También los hongos cuentan con bom-

bas de expulsión de contaminantes.

En el caso de la restricción de ingreso de EPT, el mice-

lio externo (o extrarradical) y la glomalina son capaces 

de inmovilizar EPT. Éstos actúan a nivel de pared celular 

fúngica. El micelio se encuentra fuera de la raíz y explo-

ra ampliamente el suelo, mientras que la glomalina es 

una glicoproteína a nivel de superficie que las hifas de 

los HMA producen abundantemente durante su creci-

miento activo (González-Chávez et al., 2004). Por tanto, 

ambas estructuras fúngicas reducen la disponibilidad y 

así disminuyen la toxicidad de estos contaminantes en 

el sistema suelo-planta (Joner et al., 2000; González-

Chávez et al., 2002a, b). El secuestro intracelular ocurre 

a nivel de citoplasma por formación de complejos de 

los iones metálicos por medio de aminoácidos, fitoque-

lationas o metalotioneinas (González-Guerrero et al., 

2007 y Shine et al., 2015). También se observa compar-

tamentalización, principalmente en las vacuolas (Gon-

zález-Guerrero et al., 2008); así, se disminuye la forma 

iónica de los EPT y su toxicidad.

Cuellar et al. (2011) observaron significativamente menor 

producción de micelio externo al incrementar la con-

centración de Cd (1 mg L1 adicionado en la solución 

nutritiva), Pb (20 mg L1) y Zn (40 mg L1). Sin embargo, 

a estas altas concentraciones de los elementos la ca-

pacidad del micelio para secuestrar estos EPT aún fue 

significativa (20 g de Cd por g micelio seco, 60 g de 

Pb g1 y 25 g de Zn g1). González-Chávez et al. (2004) 

mostraron que la glomalina secuestra Pb, Cd, Cu, Zn, 

Mn, entre otros EPT presentes en suelos contaminados. 

Ésta disminuye el riesgo de EPT en su forma iónica y, 

por tanto, su toxicidad. Aunado al carácter recalcitrante 

de la glomalina y su abundante producción, el secues-

tro de EPT puede considerarse un proceso irreversible a 

largo plazo. El alto contenido de C en la glomalina tam-

bién ofrece ventajas de secuestro de C en el suelo de si-

tios contaminados con EPT. Esto representa un servicio 

ambiental que relaciona su participación a nivel global 
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con la mitigación de los efectos del cambio climático. 

Los HMA también cuentan con mecanismos molecu-

lares específicos de expulsión de ciertos EPT, como el 

arsénico (As). Una vez que el As (V) ingresa a la célula 

fúngica, el hongo lo reduce (AsIII) y la bomba inicia su 

expulsión en un tiempo tan corto como 3 h hasta su 

eliminación de la célula (González-Chávez et al., 2013b; 

González-Chávez et al., 2014). De esta manera, el As no 

se acumula en las células fúngicas ni hacen daño en su 

funcionamiento bioquímico (Figura 2).

Cuando las poblaciones nativas de HMA no son abun-

dantes o son ineficientes es necesaria la inoculación con 

HMA nativos y seleccionados. Khan (2006) propuso el 

término mico-

rrizorremedia-

ción para alu-

dir el empleo 

de los HMA en 

conjunto con 

plantas para 

remediar sue-

los contamina-

dos con EPT. 

González-Chávez et al. (2002b) observaron que pastos 

inoculados (Holcus lanatus) con HMA nativos producen 

mayor número de hijuelos por planta, incrementan su 

biomasa y absorben menos As, pero más P. Este último 

es un proceso paradójico debido a que As y P son quí-

micamente análogos y se absorben con el mismo siste-

ma de transporte (transportador de fosfatos de alta afi-

nidad); sin embargo, el hongo absorbe selectivamente 

más P que As. En suelos contaminados con EPT, al estar 

micorrizadas, las plantas adquieren mayor tolerancia y 

capacidad para sobrevivir la condición de estrés abióti-

co (Gonzalez-Chavez et al., 2009, 2011, 2013b; Gonzá-

lez-Chávez, 2009). Genes fúngicos involucrados en el 

transporte de Cu, Zn, Fe y Mn se han reportado recien-

temente (González-Guerrero et al., 2005, Tisserant et al., 

2013, Tamayo et al., 2014). Sin embargo, se ha obser-

vado que los HMA influencian menor translocación de 

estos contaminantes. González-Chávez y Carrillo-Gon-

zález (2013) demostraron que plantas de crisantemo 

(Chrysantemum maximum) creciendo en residuos de 

mina e inoculadas con Funneliformis mosseae BEG25 

tuvieron menor concentración de Cu y Pb en su parte 

aérea, en comparación con plantas no inoculadas (tes-

tigo). González-Chávez et al. (2016) también observaron 

que Acaulospora sp. disminuyó el factor de bioacumu-

lación de Cd en la parte aérea de plantas de Jatropha 

curcas establecidas en un residuo de mina en compa-

ración con el uso de biochar. Estos autores también ob-

servaron que la inoculación incrementó 31% la concen-

tración de clorofila a en estas plantas. La disminución de 

los pigmentos fotosintéticos son resultado de toxicidad 

de EPT en las plantas; así, los HMA pueden funcionar 

como organismos que disminuyen los efectos tóxicos 

de estos contaminantes. Recientemente, Cuellar-Sán-

chez et al. (2016) analizaron el uso de vermicompost y la 

inoculación de Ricinus communis con HMA como una 

alternativa verde para la fitorremediación de un sitio con-

taminado con residuos de baterías ácidas de automó-

viles. En sitios contaminados con estos residuos, el Pb 

en concentraciones muy altas (42,000 mg kg1 suelo) 

es el principal contaminante. Estos autores observaron 

que en las plantas testigo (sin inocular) el vermicompost 

disminuyó tres veces la concentración extractable de Pb 

en el suelo; adicionalmente, los HMA favorecieron las 

condiciones del suelo contaminado y disminuyeron la 

absorción de Pb en la parte aérea de las plantas de R. 

communis. Funneliformis mosseae BEG-25 fue el hongo 

que más disminuyó la conductividad eléctrica del sue-

lo rizosférico (0.3 dS m1 vs. 2.2 dS m1 en la rizosfera 

de plantas testigo), mientras que tres HMA: F. mosseae 

BEG-25, Acaulospora sp. y Glomus sp., disminuyeron la 

concentración de Pb en la parte aérea de plantas (67, 

100 y 107 mg Pb kg1 peso seco, respectivamente), en 

comparación con plantas no inoculadas y las inocula-

das con Gigaspora gigantea (234 y 119 mg Pb kg1 peso 

seco, respectivamente). La clorofila se incrementó en las 

plantas inoculadas (hasta 68 mg g1 de hojas) en com-

paración con las no inoculadas (43 mg g1 de hojas). 

También los HMA incrementaron el peso seco de semi-

llas, el contenido y la calidad del aceite de R. communis. 

Algunos investigadores han incursionado en el estudio 

de la interacción de los HMA con otros contaminantes 

menos comunes en el suelo. Guo et al. (2013) reporta-

ron la participación de los HMA en el establecimiento 

de plantas en suelos contaminados con elementos raros 

en China (La, Ce, Pr y Nd). La colonización micorrízica 

Figura 2. Cinética de expulsión de arsénico del micelio externo del hongo micorrízico Rhizofagus intraradices 
(Rhizofagus irregularis) observada a través del análisis de espectroscopia de radiación de sincrotrón.

	 0 h 	 1 h 	 3 h 	 6 h 	 24 h
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disminuyó la concentración de dichos elementos en el 

tejido aéreo de las plantas. Sin embargo, son necesarios 

más estudios que fortalezcan la información existente y 

demuestren la importancia de estos hongos y su inte-

racción con éstos y otros elementos raros.

CONCLUSIONES

La fitorremediación asistida con HMA es una op-

ción económicamente redituable para remediar 

suelos contaminados con EPT. Las diferentes investiga-

ciones demuestran que los HMA no solo interactúan 

con la planta, sino también con los contaminantes y el 

suelo. Todo ello modifica las condiciones para que las 

plantas se puedan establecer, crecer e incrementar su 

tolerancia y productividad en dichos sitios. La mayor es-

tabilización de los EPT con la consecuente disminución 

de su disponibilidad es uno de los principales efectos 

de los HMA, lo cual resulta en una alternativa altamente 

promisoria para su uso extensivo.
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RESUMEN
La fitorremediación ha surgido como una alternativa para el tratamiento in situ de suelos contaminados; sin embargo, 

las interacciones planta-microorganismo-elementos potencialmente tóxicos (EPT) en la rizósfera son un factor crítico. 

La participación microbiana es importante en la fitorremediación porque favorece el ciclo de nutrientes, aumenta 

producción de la biomasa vegetal y disminuye la toxicidad de los EPT para las plantas; todo ello mejora la eficiencia 

de la fitorremediación. Detectar cepas bacterianas que promueven el establecimiento, crecimiento y productividad 

de plantas tolerantes a EPT tiene implicaciones importantes en el desarrollo de procesos de fitorremediación más 

eficientes.

Palabras clave: elementos potencialmente tóxicos, asociación planta-microorganismo, ácido indolácetico, sideróforos, 

ACC desaminasa.

ABSTRACT
Phytoremediation has emerged as an alternative for in situ treatment of contaminated soils; however, the interactions 

of plant-microorganism-potentially toxic elements (PTE) in the rhizosphere are a critical factor. Microbial participation is 

important in phytoremediation because it favors the nutrient cycle, increases the plant biomass production, decreases the 

toxicity of PTE for the plants, and therefore improves the efficiency of phytoremediation. The identification of bacterial 

strains that promote the establishment, growth and productivity of PTE-tolerant plants has important implications in the 

development of more efficient phytoremediation processes.

Keywords: potentially toxic elements, plant-microorganism association, indole-acetic acid, siderophores, ACC 

deaminase.
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INTRODUCCIÓN

El proceso de fitorremediación de sitios conta-

minados con elementos poten-

cialmente tóxicos (EPT) depende de variables específicas del sitio a res-

taurar, tales como características del suelo, niveles de contaminación, tipo 

de vegetación y clima (Barbafieri et al., 2013). Muchas de éstas hacen que 

el establecimiento de cubiertas vegetales no sea fácil de alcanzar (Puga et 

al., 2006). Como estrategia para aumentar el establecimiento de plantas 

se propone utilizar la diversidad microbiana en conjunto con las especies 

vegetales (Rajkumar et al., 2012). Esta estrategia se llama fitorremediación 

asistida por microorganismos (Rayu et al., 2012). La asociación de plantas 

con microorganismos puede mejorar la eficiencia de la fitorremediación 

debido a que los microorganismos son capaces de alterar la biodisponibi-

lidad de los EPT (Glick, 2010; Kidd et al., 2009). Además, se mejora tanto la 

tolerancia de las plantas a los EPT como la producción de su biomasa (Den-

ton, 2007; Rajkumar et al., 2012). Asimismo, metabolitos producidos por 

bacterias, tales como el ácido indolacético (AIA), los sideróforos y algunos 

ácidos orgánicos, además de enzimas que alteran los niveles de hormonas 

en las plantas, tienen funciones destacadas en la absorción de nutrientes, 

el control de organismos patógenos, la elongación celular y regulación de 

la actividad metabólica de la raíz; además, mejoran los procesos de desin-

toxicación de EPT en las plantas (González-Chávez, 2005; Rajkumar et al., 

2012). Por consiguiente, contar con cepas bacterianas capaces de sintetizar 

dichos metabolitos abre áreas de oportunidad prometedoras en el campo 

de la fitorremediación (de-Bashan et al., 2010; Rajkumar et al., 2012). Sin 

embargo, se requiere de mejor comprensión de la rizósfera, lo cual ayudará 

a trasladar los resultados obtenidos en experimentos a nivel invernadero, a 

la complejidad y heterogeneidad del campo y, al mismo tiempo, mejorar la 

eficiencia y el éxito de la fitorremediación (Compant et al., 2010; Wenzel et 

al., 2009). El presente trabajo se enfoca en la fitoestabilización asistida por 

bacterias promotoras del crecimiento de plantas (BPCP) y su objetivo es 

ofrecer una revisión actualizada sobre la función de las BPCP para mejorar 

las estrategias de fitoestabilización.

Las bacterias promotoras de crecimiento de plantas

Estas cepas se caracterizan por su capacidad para: 1) colonizar la superficie 

de la raíz, 2) propagarse y sobrevivir en presencia de los microorganismos 

nativos del suelo (Bakker et al., 2007; Gamalero et al., 2009), y 3) estimular 

el crecimiento de la planta (Ahemad y Kibret, 2013). De manera general, 

las BPCP promueven el crecimiento de las plantas de forma directa (tam-

bién denominada activa) e indirecta (Nadeem et al., 2014; Sarabia-Ochoa 

et al., 2010). La promoción activa del crecimiento de la planta ocurre como 

consecuencia del suministro de nutrientes, tales como nitrógeno, fósforo 

y fierro (N, P, Fe) que no se encuentran disponibles en el suelo (Gamalero 

y Glick, 2011; Meldau et al., 2012). Por medio de la fijación biológica de N 

atmosférico se suministra de N a la planta, mientras que la solubilización 

de minerales a través de la síntesis de ácidos orgánicos de bajo peso mo-

lecular permite la disponibilidad de P (Joseph et al., 2007). Asimismo, la 

producción de sustancias quelantes, como los sideróforos, los cuales son 

compuestos de bajo peso molecular con alta constante para complejar 

hierro (Miethke y Marabiel, 2007), 

incrementan la disponibilidad de 

dicho elemento para plantas (Ga-

malero y Glick, 2011).

Los mecanismos directos incluyen 

también la producción de regulado-

res del crecimiento, como auxinas, 

giberelinas y citoquininas (Ahemad 

y Kibret, 2013; Joseph et al., 2007), 

o bien, la alteración de la concen-

tración de etileno en la planta por 

medio de enzimas como la 1-ami-

nociclopropano-1carboxilato desa-

minasa (ACC; Joseph et al., 2007). 

Por otra parte, los mecanismos 

indirectos de promoción de creci-

miento ocurren cuando las BPCP 

previenen o reducen los efectos 

nocivos de los organismos patóge-

nos (Nadeem et al., 2014). Estos in-

cluyen la competencia por espacio 

o sustrato con otros microorganis-

mos. Por ejemplo, los sideróforos 

pueden privar de Fe a los organis-

mos fitopatógenos (Compant et 

al., 2005). Asimismo, mediante la 

síntesis de compuestos con efecto 

biocida, como el ácido cianhídrico, 

amoniaco y antibióticos (Compant 

et al., 2005; Glick, 2003; Saharan y 

Nehra, 2011; Weyens et al., 2009). 

Al asociarse con bacterias, algunas 

plantas producen enzimas hidrolíti-

cas que causan la lisis de la pared 

celular, lo que puede funcionar 

para controlar patógenos fúngicos 

(Weyens et al., 2009). En adición, 

algunas BPCP provocan cambios 

físicos o químicos relacionados 

con la defensa de las plantas, lo 

que se le denomina resistencia sis-

témica inducida (RSI). Ésta supri-

me enfermedades generadas por 

una amplia gama de patógenos de 

plantas (Yang et al., 2009). Algunos 

autores sugieren que las BPCP se 

pueden clasificar en función del 

mecanismo que emplean para pro-

mover el crecimiento vegetal. Es 
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decir, como inoculantes microbianos (mal denomina-

dos biofertilizantes) que favorecen la nutrición, fitoes-

timuladores (síntesis de fitohormonas) o bioplaguicidas 

(agentes de control biológico; Ahemad y Kibret, 2013;). 

Sin embargo, en la mayoría de los casos las BPCP pre-

sentan más de un modo de promoción de crecimiento 

(Glick, 2003).

Función de las BPCP en suelos contaminados

Además de los mecanismos directos e indirectos, las 

BPCP inducen cambios en la biodisponibilidad de EPT, 

y ocurren a través de reacciones de óxido reducción, 

modificación del pH del medio y adsorción en la su-

perficie bacteriana (de-Bashan et al., 2012; Glick, 2003; 

Ma et al., 2011; Rajkumar et al., 2010) (Figura 1). La solu-

bilización de P es un medio para disminuir la concen-

tración de EPT en la solución del suelo. Wu et al. (2006) 

observaron disminución de la concentración soluble 

(en agua) de Pb y Zn por el aumento de P disponible 

en la solución del suelo. Estos elementos pueden re-

accionar con P y formar precipitados. La inoculación 

de Enterobacter sp., en suelos enmendados con P au-

mentó 51% la inmovilización de Pb (extractable con 

NH4NO3), comparado con el tratamiento sin inocular 

enmendado sólo con P (Park et al., 2010).

Una estrategia que algunas bacterias han desarrollado 

para reducir el efecto tóxico de EPT es la producción 

de sideróforos. Estos compuestos pueden formar com-

plejos estables con EPT 

como Al, Cd, Cu, Ga, In, Pb 

y Zn (Rajkumar et al., 2010), 

aumentando su solubili-

dad, pero reduciendo su 

toxicidad. Los mecanismos 

en los cuales los siderófo-

ros bacterianos coadyuvan 

a que las plantas puedan 

crecer en los sitios conta-

minados se observan en el 

Cuadro 1. Se puede notar 

una participación conjunta 

en al menos dos procesos 

atribuidos a la función de 

las bacterias. Los siderófo-

ros también han mostrado 

que incrementan el creci-

miento de plantas de cala-

baza (Cucurbita sp), mos-

taza (Brassica spp.) y soya 

verde (Glycine max). La inoculación de estas plantas 

con Pseudomonas redujo significativamente la absor-

ción por la planta de Cd y Pb (Sinha y Mukherjee, 2008; 

Tripathi et al., 2005). Diversas investigaciones han do-

cumentado que la biosíntesis de sideróforos se estimu-

la con la presencia de EPT (Rajkumar et al., 2009). Por 

ejemplo, la máxima producción de los mismos en ce-

pas de Pseudomonas aeruginosa se observó con 1.75 

mM de Cd en el medio de cultivo (Sinha y Mukherjee, 

2008). Algunos estudios muestran que 26% del total de 

los aislados bacterianos de sitios contaminados produ-

cen sideróforos (Dell’Amico et al., 2005). Otro meca-

nismo de reducción de la toxicidad de EPT es la trans-

formación de las formas químicas del contaminante. 

Por ejemplo, Rhizobium sp., y Pseudomonas putida re-

dujeron cadmio (Cd) a formas menos tóxicas (Belimov 

et al., 2005; Abou-Shanab et al., 2006), mientras que 

Stenotrophomonas maltophilia redujo selenio Se(IV) a 

Se(0), equivalente a una concentración de 82% menor 

que la original en el medio de cultivo (Di Greogorio et 

al., 2005). Asimismo, la acumulación de EPT en el tejido 

bacteriano reduce la concentración de éstos en el me-

dio; por ejemplo, Rhodococcus sp. y Flavobacterium 

sp. bioacumularon Cd, Zn, Cu y Co (Belimov et al., 

2005; Abou-Shanab et al., 2006).

Obtención de microorganismos para asistir 

la fitorremediación

Actualmente existen dos enfoques para aplicar BPCP 

Figura 1. Mecanismos de acción de bacterias promotoras de crecimiento de plantas (BPCP) en suelos 
contaminados con elementos potencialmente tóxicos.
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a la fitorremediación. El primero 

se basa en aislar cepas nativas de 

los sitios contaminados y poste-

riormente utilizarlas como inocu-

lantes. El segundo propone usar 

cepas de BPCP no nativas que ya 

tienen uso agrícola (de-Bashan et 

al., 2012). Se prefiere usar microor-

ganismos nativos del sitio a reme-

diar porque además de presentar 

atributos como BPCP son organis-

mos adaptados a las condiciones 

del sitio en comparación con los 

microorganismos no expuestos a 

estas condiciones. Los trabajos de 

Langella et al. (2013) y Grandlic et 

al. (2008, 2009) son ejemplos del 

éxito de este enfoque.

No obstante, el criterio más impor-

tante para la selección de microor-

ganismos es la adaptación de éstos 

a las condiciones de los suelos contaminados y la resistencia a EPT (Hafer-

burg y Kothe, 2012). Haferbug et al. (2009) encontraron que actinobacterias 

procedentes de suelos no metalíferos, resistieron una amplia gama de EPT, 

tales como cepas provenientes de zonas mineras. Wu et al. (2006) mostra-

ron que Azotobacter chroococcum, Bacillus megaterium y B. mucilagino-

sus aislados de suelos agrícolas estimularon el crecimiento y protegieron 

a Brassica juncea del efecto tóxico de EPT de residuos de mina. Por otro 

lado, la selección de bacterias con propiedades de BPCP comprende ensa-

yos que evalúan la solubilización de P, fijación de N atmosférico, liberación 

de sideróforos, producción de AIA y ACC (Haferburg y Kothe, 2012).

Bacterias promotoras del crecimiento vegetal en la fitoestabilización 

de residuos de mina

Al estimular el crecimiento de las raíces con BPCP se obtiene mayor área 

superficial para la adsorción de EPT. Al mismo tiempo, el aumento de 

la biomasa radical crea estabilidad física contra la erosión eólica e hídri-

ca (de-Bashan et al., 2012). También pueden mejorar la tolerancia de las 

plantas. Sánchez-Pardo y Zornoza (2014) sugirieron que la simbiosis de 

Bradyrhizobium con Lupinus albus incrementa la tolerancia a cobre (Cu). 

Se ha demostrado que las BPCP estimulan la colonización de otros orga-

nismos benéficos, tales como los hongos micorrízico arbusculares (HMA). 

Vivas et al. (2006) observaron que la inoculación de Trifolium repens con 

Cuadro 1. Tipo de sideróforo y función de las bacterias en las plantas.

Bacteria Sideróforos Planta EPT Función Referencia

Bacillus edaphicus
NR

Brassica juncea Pb
Estimula crecimiento vegetal, 
aumenta disponibilidad y 
acumulación de Pb

Sheng et al., 
2008

Streptomyces tendae F4
Desferrioxamina B, 
desferrioxamina E 
y coelichelin

Hellianthus 
annuus

Cd
Promueve crecimiento vegetal,
solubiliza EPTs, aumenta absorción 
de Fe y reduce absorción de Cd

Dimkpa et al., 
2009

Streptomyces acidiscabies E13
Desferrioxamina B, 
desferrioxamina E 
y coelichelin

Vigna 
unguiculata

Al, Cu, Fe, 
Mn, Ni, U

Protege a la planta de efecto tóxico, 
aumenta la absorción de Al, Cu, Fe, 
Mn, Ni y U

Dimpka et al., 
2009b

Streptomyces acidiscabies E13
Desferrioxamina B, 
desferrioxamina E 
y coelichelin

Vigna 
unguiculata

Ni
Promueve crecimiento vegetal por 
enlace de Fe y Ni

Dimpka et al., 
2008

Pseudomonas aeruginosa, 
P. fluorescens y Ralstonia 
metallidurans

Pioverdina, 
pyochelina y 
alcaligina E

Zea mays Cr, Pb
Promueve crecimiento vegetal, 
facilita movilización del EPTs, 
aumenta  absorción de Cr y Pb

Braud et al., 
2009

Pseudomonas aeruginosa

NR
Brassica juncea  
y Cucurbita 
máxima

Cd
Estimula crecimiento vegetal, 
reduce absorción del Cr

Sinha y 
Mukherjee 
2008

Pseudomonas putida KNP9
Pioverdine

Phaseolus 
vulgaris

Pb, Cd
Estimula crecimiento vegetal, 
reduce  absorción de Pb y Cd

Tripathi et al., 
2005

Pseudomonas fluorescens Avm 
y Rhizobium leguminosarum 
phaseoli CPMex46

NR Medicago sativa Cu Mejora translocación de Cu y Fe
Kayser et al., 
2000

NR= no reportado
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Brevibacillus B-I aumentó 20% la colonización de 

Funneliformis mosseae en suelos contaminados artifi-

cialmente con zinc (Zn); además, Brevibacillus B-I es-

timuló el crecimiento de Trifolium repens por medio 

de la síntesis de AIA. Las BPCP también tienen efectos 

benéficos sobre las propiedades del suelo. Wu et al. 

(2006) reportaron aumento significativo en el conteni-

do de N total, así como de materia orgánica en la reme-

diación de residuos de mina, debido a un mayor desa-

rrollo radical y a la producción de exudados inducidos 

por la inoculación de BPCP. Los estudios demuestran 

que, en conjunto con enmiendas, la fitoestabilización 

puede ser una técnica sostenible para rehabilitar sue-

los contaminados (Alkorta et al., 2004; de-Bashan et al., 

2012; Dickinson et al., 2009). Algunos de estos estudios 

muestran que la cantidad óptima de compost para el 

establecimiento de algunas especies vegetales en sue-

los contaminados con EPT se puede reducir de 15% a 

10% mediante el uso de BPCP (de-Bashan et al., 2010; 

Grandlic et al., 2008), e incluso, se puede sustituir el 

uso de fertilizantes para ayudar el establecimiento de 

plantas en residuos de mina (Petrisor et al., 2004). Expe-

rimentos en campo para la remediación de residuos de 

mina demuestran que la inoculación de un consorcio 

bacteriano y una enmienda pueden aumentar la tasa de 

supervivencia de plantas de 60% a 80% de Euphorbia 

pithyusa, comparada con las plantas cultivadas en resi-

duo enmendado después de cinco meses (Sprocati et 

al., 2013). El Cuadro 2 lista algunos ejemplos de BPCP 

que se han propuesto para mejorar la fitoestabilización 

de EPT. Sin embargo, es importante vigilar que BPCP 

no cause la absorción de EPT en la planta. Langella et 

al. (2013) encontraron que la aplicación de un consor-

cio bacteriano aislado de un residuo de mina aumentó 

significativamente la extracción de Cd, Ni (niquel), Sr 

(estroncio) y Zn en Festuca rubra y Agrostis capillaris. 

Bajo este contexto, las BPCP podrían participar en la 

fitoextracción de EPT, otra alternativa de la fitorreme-

diación.

Perea-Vélez et al. (2015) estudiaron, en Ricinus 

communis, el uso de estiércol ovino como enmienda 

y la inoculación con BPCP en un suelo de mina conta-

minado con EPT. La inoculación redujo la acumulación 

Cuadro 2. Ejemplos de estudios de fitorremediación asistida con microorganismos para remediar suelos contaminados con EPT.

Cepa bacteriana
Origen de la 

BPCP† Planta hospedera Condición 
Efecto de BPCP 

en plantas
Característica de 

BPCP
Referencia

Azotobacter 
chroococcum 
HKN-5, Bacillus 
megaterium 
HKP-1, 
B. mucilaginosus 
HKK-1

Suelos agrícolas 
de Hong Kong

Brassica juncea

Experimento 
en invernadero 
y suelo 
contaminado con 
Pb y Zn

Estimulación del 
crecimiento de la 
planta
Protección contra 
el efecto tóxico 
del Pb y Zn

Solubilización 
de P, K, y fijación 
de N

Wu et al. (2006)

Pseudomonas sp. 
PsA, Bacillus sp. 
Ba32 (RS)

Suelos 
contaminados 
con EPT de 
Chennai, India

Cámara de 
crecimiento

Promoción de 
crecimiento

Síntesis de AIA 
y sideróforos. 
Solubilización 
de P

Rajkumar et al. 
(2006)

Pseudomonas sp. 
Ps29C, Bacillus 
megaterium 
Bm4C

Suelos derivado 
de serpentina 
de Brangança 
Portugal

Experimento 
en invernadero 
con suelo 
contaminado 
con Ni

Aumento de la 
longitud de las 
hojas

Síntesis de ACC 
deaminasa, AIA 
y solubilización 
de P

Rajkumar y Freitas 
(2008a)

Rhodococcus 
erythropolis MtCC 
7905 

Suelo 
contaminado con 
Cr de la región del 
Himalaya, India

Pisum sativum

Experimento 
en invernadero 
con suelo 
contaminado 
con Cr

Promoción del 
crecimiento, 
disminución de la 
concentración de 
Cr6

Reducción de 
Cr6

Trivedi et al. 
(2007)

Pseudomonas sp. 
PsM6 y P. jessenii 
PjM15

Suelos derivado 
de serpentina 
de Brangança 
Portugal

Ricinus communis

Experimento 
en invernadero 
con suelo 
contaminado con 
Cu, Ni y Zn

Adsorción de 
Zn en la raíz, 
promoción de 
biomasa radical

Solubilización de 
P, síntesis de AIA y 
ACC deaminasa

Rajkumar y Freitas 
(2008b)

†BPCP: bacteria promotora de crecimiento de plantas.
Abreviaturas: 1-aminociclopropano-1-carboxilato (ACC), ácido indol-3-acético (AIA), elemento potencialmente tóxico (ETP).
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de Cd en la parte aérea de las plan-

tas y la concentración de malon-

dialdehído y peróxido de hidróge-

no (especies reactivas que causan 

estrés oxidativo).

CONCLUSIONES

A 
pesar de los avances sig-

nificativos en la investiga-

ción de la interacción entre 

microorganismos y plantas hace 

falta su aplicación en campo. Las 

investigaciones realizadas sugie-

ren que la inoculación de BPCP 

y la aplicación de enmiendas son 

una herramienta prometedora para 

crear sistemas de fitorremediación 

más eficientes, por lo que la identi-

ficación, aislamiento e inoculación 

de BPCP puede ser de utilidad para 

mejorar la revegetación de sitios 

contaminados con EPT; sin embar-

go, es crucial encontrar la combi-

nación adecuada de BPCP-planta-

enmienda a aplicar. También es 

importante crear herramientas que 

permitan el monitoreo de los cam-

bios en la población rizósferica, así 

como en la disponibilidad de EPT, 

para evaluar la eficiencia y duración 

del proceso de fitoremediación.
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RESUMEN
Trece cepas bacterianas se aislaron y caracterizaron bioquímicamente; se estudió su tolerancia a elementos potencialmente 

tóxicos (EPT). Siete se aislaron de nódulos de huizache (Acacia farnesiana), una de trébol (Trifolium repens) y cinco de 

suelo rizosférico procedente de sitios contaminados con residuos de mina de Zimapan, Hidalgo, México. Todas las cepas 

mostraron tolerancia a NaCl al 2%; sin embargo, solo ocho fueron altamente tolerantes a NaCl al 5%. Todas las cepas de 

bacterias fueron tolerantes a As, Pb, Cd, Zn, Cu y Cd. Con base en la producción de ácido indolacético (AIA), actividad de 

la enzima ACC-desaminasa, solubilización de fósforo y producción de sideróforos, cinco cepas (Mesorhizobium loti Af1, 

Agrobacterium tumefaciens (Rhizobium radiobacter) Af6, Enterobacter cancerogenus K131, Escherichia vulneris. K123 

y Enterobacter sp. K162), tienen potencial como bacterias promotoras de crecimiento de plantas (BPCP). Alcaligenes 

faecalis T2, tolerante a 168 mg Cd L1, formó una placa que recubrió la superficie colonial y representó 54% de Cd 

asociado a P, mientras que dentro de la colonia bacteriana se observó 41% de Cd acumulado, lo cual podría representar 

detoxificación, biosorción, precipitación o transformación enzimática de este elemento. Los resultados muestran que las 

bacterias poseen características relevantes pero, con excepción de Mesorhizobium loti Af1 y Agrobacterium tumefaciens 

(Rhizobium radiobacter) Af6, debe descartarse si las otras cepas bacterianas son patógenas para humanos y plantas, y 

evitar su uso en fitorremediación.

Palabras clave: ácido indol acético, ACC-deaminasa, solubilización de fósforo, sideróforos.

ABSTRACT
Thirteen bacteria strains were isolated and characterized biochemically, their tolerance to potentially toxic elements 

(PTE) was studied. Seven were isolated from acacia nodules (Acacia farnesiana), one from clover (Trifolium repens) 

and five from rhizosphere soil from contaminated sites with mine residues from Zimapan, Hidalgo, México. All the 

strains showed tolerance to NaCl at 2%; however, only eight were highly tolerant to NaCl at 5%. All the bacteria strains 

were tolerant to As, Pb, Cd, Zn, Cu and Cd. Based on the production of indole-acetic acid (IAA), the activity of the 

ACCdeaminase enzyme, solubilization of phosphorus and production of siderophores. Five strains (Mesorhizobium loti 

Af1, Agrobacterium tumefaciens (Rhizobium radiobacter) Af6, Enterobacter cancerogenus K131, Escherichia vulneris. 

K123 and Enterobacter sp. K162) have potential as plant growth-promoting bacteria (PGPB). The strain Alcaligenes 

faecalis T2, tolerant to 168 mg Cd L1, formed a plaque that coated the bacterial colony surface and represented 54% of 

the Cd associated to P. Meanwhile, 41% of accumulated Cd was observed within the bacterial colony, this could represent 

mailto:carmeng@colpos.mx
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detoxification, biosorption, enzymatic 

precipitation or transformation of 

this element. The results showed that 

bacteria have relevant characteristics for 

phytoremediation purpose. However, 

with the exception of Mesorhizobium 

loti Af1 and Agrobacterium tumefaciens 

(Rhizobium radiobacter) Af6, it should be 

ruled out whether other bacterial strains are 

pathogenic for humans and plants, and in 

this case avoid their use in phytoremediation.

 

Keywords: indole-acetic acid, ACC-deaminase, 

phosphorus solubilization, siderophores.

INTRODUCCIÓN 

El aislamiento, la caracteri-

zación mor-

fológica y bioquímica de bacterias promotoras de cre-

cimiento de plantas (BPCP) constituyen el primer paso 

para seleccionar microorganismos nativos que ayuden a 

las plantas que se utilizan en la fitorremediación de sitios 

contaminados (Valls y de Lorenzo, 2002). La selección 

se basa en aplicar microorganismos que posean pro-

piedades bioquímicas que auxilien el establecimiento y 

crecimiento de plantas en estos sitios (Glick et al., 2007), 

mediante el incremento en la disponibilidad de nutrien-

tes esenciales en el suelo a través de diversos mecanis-

mos como fijación biológica de N2, solubilización de 

fosfatos y producción de sideróforos (Vessey, 2003). Se 

seleccionan microorganismos que producen sustancias 

que mejoran las condiciones de crecimiento y el desa-

rrollo de la planta (Valls y de Lorenzo, 2002), como por 

ejemplo, la producción de ácido indolacético AIA (Ahe-

mad et al., 2014) y la enzima ACC-desaminasa. El prime-

ro es un promotor del crecimiento y la segunda degrada 

1-aminociclopropano-1-carboxilato, precursor del etile-

no (Glick et al., 2007), de tal forma que la reducción en 

los niveles de etileno por acción de BPCP puede favore-

cer el crecimiento de las plantas (Ghosh et al., 2003). En 

particular, las bacterias de los géneros Rhizobium, Brad-

yrhizobium y Mesorhizobium con frecuencia se reportan 

como BPCP y establecen simbiosis benéfica con ciertas 

especies de la familia Fabaceae (antes leguminosas) (Koo 

y Cho, 2009). Además de ser BPCP, las bacterias de los 

géneros Pseudomonas, Bacillus, Klebsiella, Azotobacter, 

Azospirillum y Azomonas (Ahemad et al., 2014) son pre-

cursoras para la colonización de sitios afectados por 

contaminantes (Gueffrachi et al., 2013). Sin embargo, 

para su uso en la fitoremediación de ambientes conta-

minados con elementos potencialmente tóxicos (EPT), 

las BPCP deben tolerar la presencia de estos elemen-

tos. Los objetivos de este trabajo fueron: 1) aislar cepas 

tolerantes a altas concentraciones de EPT, a partir de 

nódulos del huizache (Acacia farnesiana), trébol blanco 

(Trifolium repens), y de suelo rizosférico procedente de 

sitios contaminados con residuos de mina provenientes 

de Zimapan, Hidalgo, México. 2) caracterizar las bacterias 

seleccionadas mediante pruebas de tolerancia a sales y 

EPT, producción de ácido indolacético (AIA), actividad 

de la enzima ACC-desaminasa, solubilización de fósforo 

y producción de sideróforos para identificar su potencial 

como BPCP y posible aplicación en la fitoestabilización 

de EPT en sitios altamente contaminados.

MATERIALES Y MÉTODOS
Muestreo

Se recolectaron raíces noduladas de huizache (Acacia 

farnesiana) del municipio de Tepeji del Río, Hidalgo, 

muestras de suelo rizosférico de huizache establecidas 

en residuos de mina de Zimapan, Hidalgo, así como raí-

ces noduladas de trébol blanco (Trifolium repens) proce-

dentes del Colegio de Postgraduados Campus Monteci-

llo. Las raíces recolectadas se lavaron con agua corriente 

(doméstica) hasta eliminar los residuos de suelo y se de-

jaron secar. Los nódulos más grandes y con mejor apa-

riencia se separaron cuidadosamente, procurando dejar 

un fragmento de raíz. Estos se desinfestaron superficial-

mente y luego se maceraron e inocularon en cajas Petri 

con agar Extracto de Levadura Manitol Rojo Congo. Las 

cajas se incubaron a 28 °C durante 72 h (Vincent, 1975). 

Para el aislamiento de bacterias de suelo rizosférico, se 

usó 1 g de suelo, se añadió a tubos de ensayo con 5 mL 

de caldo nutritivo. Estos se incubaron a 28 °C durante 24 

h. Posteriormente, este inóculo se sembró por estría cru-

zada en medios selectivos King y MConkey con resiem-

bras consecutivas hasta obtener cepas puras. La iden-

tificación molecular se realizó mediante la extracción 

de ADN con el Kit Wisard Genomic DNA Purification®. 

El análisis de secuenciación se realizó en el laboratorio 

de Microbiología Ambiental de la Facultad de Ingeniería 

Química (Benemérita Universidad Autónoma de Puebla). 

La secuencia de 16S rDNA se comparó con la base de 

datos GenBank mediante el programa BLAST del NCBI 

(NCBI, 2014). Las bacterias se caracterizaron por su ca-

pacidad para tolerar NaCl (condición adversa que tam-

bién se observa algunas veces en sitios contaminados 

con EPT),  Cd, Cu, Zn y Pb. Además, se caracterizaron 

en su producción de ácido indolácetico (AIA; Ehman, 

1977), actividad de la enzima ACC-desaminasa (Saleh y 
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Glick, 2001), producción de sideróforos (Schwyn y Nei-

lands 1987) y solubilización de fósforo (Watanabe y Ol-

sen, 1965).

Microscopia electrónica de barrido y 

análisis de rayos X

Las bacterias creciendo en los medios de cultivo suple-

mentados con EPT se observaron por microscopia elec-

trónica. Fragmentos de agar con crecimiento bacteriano 

se fijaron por 12 h en glutaraldehido al 2.5% en solución 

tampón de fosfatos Sorensen 0.1 M (pH 7.2). Después de 

un enjuague con solución tampón Sorensen se proce-

dió a la deshidratación en una serie de concentraciones 

crecientes de etanol por 2 h de incubación. Las mues-

tras se cubrieron con oro y paladio. Las observaciones 

se realizaron en la unidad de Microscopia Electrónica del 

Colegio de Postgraduados, utilizando un equipo JEOL 

JSM 6390. Se utilizó un voltaje de aceleración de 10 Kv. 

Para determinar la composición de EPT en las muestras 

se empleó un microanalizador de rayos X de dispersión 

de energía (EDX-OXFORD Instruments INCA X-act). El 

tiempo de conteo para la obtención de los espectros 

de rayos X fue de 60 s. Los datos obtenidos se analiza-

ron mediante varianza y comparación de me-

dias usando la prueba de diferencia significativa 

honesta de Tukey con nivel de significancia de 

0.05 mediante el programa estadístico R.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN
Aislamiento e identificación molecular 

de bacterias

Se aislaron siete bacterias a partir de nódu-

los de huizache (Af1, Af3, Af4, Af5, Af6, Af7 y 

Af8), una cepa procedente de trébol (T2) y 

cinco de suelo rizosférico de residuo de mina 

(MC119, K120, K123, K131 y K162). Las bacterias 

Af3, Af4, Af5, Af6, Af7, Af8 Mc119, K120, K123, 

K131, K163 se caracterizaron como de rápido 

crecimiento y las cepas Af1 y T2 de lento cre-

cimiento (Figura 1). Estas secuencias mostra-

ron coincidencias más cercanas a los géneros 

Alcaligenes, Mesorhizobium, Agrobacterium, 

Rhizobium, Serratia y Enterobacter. Los géne-

ros Enterobacter, Agrobacterium, Mesorhizo-

bium y Serratia se relacionan frecuentemente 

con promoción de crecimiento vegetal (Hao 

et al., 2012; Kumar et al., 2008), y con la res-

puesta favorable que tienen a la presencia de 

EPT, lo cual sugiere ventajas para su aplicación 

en ambientes perturbados con estos conta-

minantes. Aunque las bacterias (Af3, Af4, Af5 y Af6) se 

aislaron de nódulos de A. farnesiana, los géneros iden-

tificados molecularmente correspondieron a cepas de 

Agrobacterium. En la literatura se percibe que existe con-

troversia en nomenclatura y clasificación taxonómica en 

las especies de Agrobacterium. Young et al. (2001) men-

cionan que Rhizobium, Agrobacterium, Sinorhizobium 

y Allorhizobium son géneros incluidos dentro de la 

familia Rhizobiaceae; y el análisis comparativo de 16S 

rDNA mostró que algunas especies de Agrobacterium 

forman un grupo monofilético con todas las especies 

de Rhizobium. Koivunen et al. (2011) mencionan que 

Young et al. (2001) propusieron cambio en la nomen-

clatura y clasificación taxonómica de Agrobacterium 

tumefaciens por Rhizobium radiobacter. Sin embargo, el 

nuevo nombre no se ha aceptado. Aunque Koivonen et 

al. (2011) reportan que A. tumefaciens (R. radiobacter) es 

un microorganismo patogénico de plantas, Sawada et 

al. (1993) establecieron que, de todos los miembros del 

género Agrobacterium, A. radiobacter es el único que 

no forma tumores o crecimiento anormal de la raíz, por 

lo que la característica de patogenicidad debería elimi-

narse de las especies de Agrobacterium. Otro aspecto 

Figura 1. Filogenia de las bacterias aisladas. En rombos de nódulos radicales y 
suelo rizosférico de la zona minera de Zimapán, Hidalgo. 
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de interés fue que la cepa T2, aislada de nódulos de 

trébol y que bioquímicamente se ubicó como rizobia, 

la prueba molecular la identifica como A. faecalis. No 

se ha reportado que esta bacteria forme nódulos ni se 

le ha relacionado con el género Rhizobium o la fami-

lia Rhizobiaceae, por lo que su identificación, así como 

su capacidad de nodular trébol, deberían corroborarse. 

Esta cepa bacteriana mostró secretar AIA y ser toleran-

te a NaCl. Los reportes de Barazani y Friedman (1999) 

muestran que A. faecalis se comportó como promotora 

del crecimiento de plántulas de lechuga (Lactuca sativa). 

Otros autores han mostrado que puede clasificarse 

como cepa tolerante a sales y ser patógena potencial de 

humanos (Egamberdieva et al., 2008). Por tanto, resulta 

relevante verificar la patogenicidad de estas cepas antes 

de utilizarlas para fitorremediación.

Caracterización bacteriana

Las 13 cepas bacterianas aisladas toleraron NaCl a 2% de 

NaCl, lo que implica una fuerza iónica (I) de 0.34 mM. 

Sin embargo, las bacterias T2, Af4 y Af6 procedentes de 

nódulos y la MC119, K120, K123, K131 y K162 de suelo 

rizosférico resultaron tolerantes a 5% de NaCl (I0.85 M), 

efecto similar a los que reporta Ghittoni y Bueno (1996) 

con cepas BPCP. Yelton et al. (1983) aislaron cepas de 

Rhizobium meliloti (Sinorhizobium meliloti), las cuales 

propusieron como altamente tolerantes a NaCl porque 

crecieron en 1.8% y hasta 4.2% (300-700 mM) de este 

compuesto. Lo anterior sugiere una ventaja biológica 

para el uso biotecnológico de estos microorganismos, 

debido a que se ha sugerido que concentraciones supe-

riores a 100 mM (0.6%) de NaCl inhiben el desarrollo de 

ciertas especies bacterianas (Gueffrachi et al., 2013). En 

cuanto a la producción de AIA, las cepas Af3 y Af7 mos-

traron concentración menor a 5 g mL1 (Cuadro 1). Asi-

mismo, las bacterias T2, Af4, Af5, Af8, MC119, K120, K123 

y K162 tuvieron concentración menor a 10 g mL1. Es-

tos valores son parecidos a los observados por Zhang et 

al., (2011) en cepas de Enterobacter sp. Sin embargo, Af1 

y Af6 produjeron la mayor concentración de AIA (19.1 y 

13.1 g mL1, respectivamente).

Estos valores son bajos en comparación con los repor-

tes de Belimov et al. (2005) en cepas de Variovorax (su-

perior a 30 g mL1) o de Yu et al. (2014) con cepas de 

Bacillus sp., Rhizobium sp. y Ochrobactrum sp., éstas 

procedentes de residuos de mina (entre 2.2 g mL1, 

hasta 83 g mL1). Únicamente cinco cepas MC119, 

K120, K123, K132 y K162 mostraron la capacidad de so-

lubilizar fósforo en medio sólido. En medio líquido, la 

concentración de P soluble se estimó entre 0.10 a 0.46 

mg L1. No hubo diferencia en la solubilización de P de 

las cepas MC119, K120, K123, K131 y K162. Sin embargo, 

estos valores fueron menores a los reportados por Teje-

ra-Hernández et al., (2013) en cepas de Bacillus sp. (0.23 

hasta 11.58 mg L1). La producción de sideróforos se 

Cuadro 1. Caracterización bioquímica de bacterias como promotoras del crecimiento vegetal realizadas a 13 bacterias aisladas de nódulos y 
suelo rizosférico.

Cepa
Producción de Indol

g IAA mL1

Solubilización de fosfatos
Producción 

de sideróforos

Actividad enzimática 
ACC-desaminasa 
M KB mg1 h1Cualitativa

Cuantitativa 
mg L1

Af1 19.100.71 a - - - 2.550.12 abc

T2 7.620.58  def - - - 1.850.14 cdef

Af3 4.910.62  g - - + 3.160.14 a

Af4 8.660.36  d - - + 2.820.11 a

Af5 6.960.61  ef - - + 2.080.11 bcde

Af6 13.140.64  b - - + 2.340.10 abcd

Af7 4.890.75  g - - + 2.500.10 abcd

Af8 6.610.40  f - - + 2.990.11 a

MC119 8.730.02  d + 0.360.16 ab - 1.050.13 f

K120 8.730.03  d + 0.420.04 a - 2.660.46 abc

K123 8.280.07  de + 0.18.08 bcd + 1.410.42 ef

K131 10.520.06 c + 0.23.018 abc + 0.090.02 g

K162 8.400.06  d + 0.100.00 cd + 1.680.31 def

Se muestran promedios y desviación estándar, n3.
*Letras iguales indica medias estadísticamente similares, Tukey (0.05).
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identificó en ocho cepas Af3, Af4, Af5, Af6, Af7, Af8, K123, K131 y K162. Estos 

metabolitos reducen la concentración de EPT libre (Gaonkar y Bhosle, 2013), 

lo cual limita su difusión a través de diversas matrices, tal como el suelo. Las 

13 bacterias presentaron actividad enzimática ACC de hasta 3 M KB mg1 

h1; y K131 fue la de mayor actividad. Valores similares fueron reportados por 

Zhang et al. (2011) en Enterobacter sp. (1.6 M KB mg1 h1) y por Shahzad 

et al. (2013) en cepas de Serratia sp. (3.46104 M KB mg1 h1), aunque 

no todas fueron solubilizadoras de fosfatos ni produjeron sideróforos. Los 

resultados de las pruebas de AIA y actividad ACC-desaminasa sugieren que 

las 13 cepas pueden ser aptas para participar como inóculos microbianos. 

No obstante, es necesario tomar en cuenta las características metabólicas 

y la patogenicidad de cada cepa para efectos de aplicación en procesos de 

fitoremediación. En el Cuadro 2 se muestra la tolerancia de las 13 bacterias 

a diferentes concentraciones de Cd, Cu, Zn, Pb y As en medio sólido. Todas 

crecieron entre 0.01 hasta 10 mg L1 de Cd; sin embargo, solo seis cepas 

crecieron hasta 100 mg L1 de Cd. Autores como Sheng y Xia (2006) reporta-

ron que bacterias procedentes de suelo contaminado con EPT toleraron una 

concentración similar (117 mg L1). Sin embargo, Jin et al. (2013) observaron 

crecimiento de cepas de Burkholderia cepacia a 200 mg L1 de Cd. Las 13 

cepas del presente estudio toleraron hasta 95 mg L1 de Cu. No obstante, 

concentraciones mayores a 159 mg L1 de dicho elemento inhibieron el cre-

cimiento microbiano de todas las cepas. Carrasco et al. (2005) reportaron 

tolerancia de Rhizobium spp., a 100 mg Cu L1, y Altimira et al. (2012) obser-

varon que Sphingomonas, Stenotrophomonas y Arthrobacter toleran hasta 

241 mg L1 de Cu, mientras que Wani y Khan (2013) reportaron la resistencia 

de Rhizobium RL9 a 300 mg L1 de Cu. Las 13 cepas crecieron en concen-

traciones de 6 hasta 2000 mg L1 de As y 11 crecieron entre 207 a 1,040 Pb 

mg L1. Carrasco et al. (2005) reportaron que Rhizobium sp., toleró 300 mg 

de As L1. Wani y Khan (2013) obser-

varon que Bradyrhizobium sp., cre-

ció en concentraciones cercanas a 

1,400 mg L1. Respecto a Zn, once 

cepas crecieron en medio con 33 

mg L1 y hasta 196 mg L1 de dicho 

elemento, aunque Rhizobium RL9 

mostró tolerancia a 1000 mg L1 

(Wani y Khan, 2013). No obstante, 

no se especifican las condiciones 

de pH del medio en que probaron 

esta concentración. Esto es impor-

tante porque en el presente trabajo 

no se pudo probar la tolerancia en 

concentración superior a 200 mg 

L1 debido a que el medio se hidro-

lizó a pH 5.

Observaciones en microscopia 

electrónica

No se detectaron diferencias en mo-

dificación del crecimiento o algún 

rasgo específico entre tratamientos 

en los EPT estudiados, excepto en 

la cepa T2 expuesta a 168 mg L1 de 

Cd, en la que se observó la presen-

cia de una capa sobre la superficie 

del cultivo bacteriano (Figura 2b). 

Cuadro 2. Tolerancia de 13 bacterias a la presencia de diferentes concentraciones de Cd, Cu, Zn, Pb y As.

Bacteria

Concentración del metal (mg L1)
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Af1                                

T2                                

Af3                                

Af4                                

Af5                                

Af6                                

Af7                                

Af8                                

MC119                                

K120                                

K123                                

K131                                

K162                                

 con crecimiento,  sin crecimiento.
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No obstante, este recubrimiento no se presentó en el 

cultivo de la misma cepa sin Cd (Figura 2a), resaltando 

que T2 fue tolerante a la concentración de Cd.

Los resultados indicaron presencia de 54% de Cd en la 

superficie de la cubierta y 41% de Cd en la parte inter-

na del cultivo bacteriano (Figura 2c). El registro de altos 

picos de fósforo probablemente indica precipitación de 

Cd del entorno bacteriano en forma de Cd3(PO4)2. Lo 

anterior sugiere respuesta de la bacteria a la presencia de 

Cd (Sayyed et al., 2015). Valls y de Lorenzo (2002) y Ca-

rrasco et al. (2005) propusieron que ciertas bacterias en 

estas condiciones efectúan procesos de detoxificación, 

biosorción, precipitación y transformación enzimática 

de metales, y tales mecanismos permiten su aplicación 

con fines de remediación ambiental.

CONCLUSIONES

Las 13 cepas aisladas de nó-

dulos de huiza-

che o de trébol y de suelo rizosférico procedente de 

sitios con residuos de mina mostraron características 

con potencial, como BPCP, en particular las bacterias 

Mesorhizobium loti Af1, Agrobacterium tumefaciens 

(Rhizobium radiobacter) Af6, Enterobacter cancerogenus 

K131, Escherichia vulneris. K123, Enterobacter sp. K162. 

Los ensayos de tolerancia a NaCl revelaron que ocho ce-

pas fueron altamente tolerantes a 5% a ésta, seis fueron 

tolerantes a concentraciones superiores a 168 mg L1 de 

Cd, 95 mg L1 de Cu; once crecieron en concentración 

de 207 hasta 1,036 

mg L1 de Pb y 

de 6 hasta 2,000 

mg L1 de As, va-

lores superiores a 

los que reportan 

otros autores con 

los mismos EPT. 

Asimismo, once 

toleraron de 33 

hasta 196 mg L1 

de Zn, lo cual su-

giere el potencial 

b io tecno lóg ico 

para su aplicación 

en la promoción 

del crecimiento y 

desarrollo de plan-

tas en sitios con 

alto grado de con-

Figura 2. Micrografía y análisis de EDX de 
Alcaligenes faecalis T2 en presencia de Cd. a) 
Cultivo testigo sin Cd y b) cultivo con 168 mg Cd 
kg1. La flecha muestra una capa externa que 
cubre a la colonia bacteriana. c) Análisis EDX 
muestra altas concentraciones de P y Cd.

a b

c

taminación por EPT. Dicho potencial debe verificarse al 

inocular las bacterias en plantas que se establezcan en 

suelos contaminados para comprobar su efecto; sin em-

bargo, primero debe descartarse que sean patógenos 

de humanos o plantas.

Agradecimientos
Noguez-Iniesta J.A. agradece al CONACYT por la beca de maestría 

otorgada para sus estudios.

LITERATURA CITADA
Ahemad M., Kibret M. 2014. Mechanisms and applications of plant 

growth promoting rhizobacteria: Current perspective. Journal 

of King Saud University-Science 26: 1-20.

Altimira F., Yáñez C., Bravo G., González M., Rojas L., Seeger M. 2012. 

Characterization of copper-resistant bacteria and bacterial 

communities from copper-polluted agricultural soils of central 

Chile. BioMed Central Microbiology 12: 193.

Barazani O.Z., Friedman J. 1999. Is IAA the major root growth factor 

secreted from plant-growth mediating bacteria? Journal of 

Chemical Ecology 10: 2397-2406. 

Belimov A., Hontzeas N., Safronova V., Demchinskaya S., Piluzza G., Bullitta 

S., Glick B. 2005. Cadmium-tolerant plant growth-promoting 

bacteria associated with the roots of Indian mustard (Brassica 

juncea L. Czern.). Soil Biology and Biochemistry 37: 241-250.

Carrasco J.A., Armario P., Pajuelo E., Burgos A., Caviedes A., López 

R., Chamber M.A., Palomares A.J. 2005. Isolation and 

characterization of symbiotically effective Rhizobium resistant 

to arsenic and heavy metals after the toxic spill at the Aznalcóllar 

pyrite mine. Soil Biology and Biochemistry 37: 1131-1140.

Egamberdieva D., Kamilova F., Validov S., Gafurova L., Kucharova Z. 

2008. High incidence of plant growth-stimulating bacteria 

associated with the rhizosphere of wheat grown on salinated 

soil in Uzbekistan. Environmental Microbiology 10: 1-9. 



47

Tolerancia de bacterias a elementos tóxicos

AGRO
PRODUCTIVIDAD

Ehmann A. 1977. The Van Urk-Salkowski reagent-a sensitive and specific 

chromogenic reagent for silica gel thin-layer chromatographic 

detection and identification of indole derivatives. Journal of 

Chromatography 132: 267-276.

Gaonkar T., Bhosle S. 2013. Effect of metals on a siderophore producing 

bacterial isolate and its implications on microbial assisted 

bioremediation of metal contaminated soils. Chemosphere 

93: 1835-1843.

Ghittoni N., Bueno M. 1996. Changes in the cellular content of trehalose 

in four peanut rhizobia strains cultured under hypersalinity. 

Symbiosis 20: 117-127.

Glick B., Cheng Z., Czarny J., Duan J. 2007. Promotion of plant growth 

by ACC deaminase-producing soil bacteria. European Journal 

of Plant Pathology 119:329-339.

Ghosh S., Penterman J., Little R., Chavez R., Glick B. 2003. Three newly 

isolated plant growth-promoting bacilli facilitate the seedling 

growth of canola, Brassica campestris. Plant Physiology and 

Biochemistry 41: 277-281.

Gueffrachi I., Rejili M., Mahdhi M., Mars M. 2013. Assessing genotypic 

diversity and symbiotic efficiency of five rhizobial legume 

interactions under cadmium stress of soil phytoremediation. 

International Journal of Phytoremediation 15: 938-951.

Hao X., Xie P., Johnstone L., Miller S.J., Rensing C., Wei G. 2012. Genome 

sequence and mutational analysis of plant growth promoting 

bacterium Agrobacterium tumefaciens CCNWG0286 isolated 

from a zinc-lead mine tailing. Applied and Environmental 

Microbiology 78: 5384-5394.

Jin Z., Sha W., Zhang Y., Zhao J., Ji H. 2013. Isolation of Burkholderia 

cepacia JB12 from lead and cadmium-contaminated soil and 

its potential in promoting phytoremediation with tall fescue 

and red clover. Canadian Journal of Microbiology 59: 449-455.

Koivunen ME, Morisseau C., Horwath W.R., Hammock BD. 2011. 

Isolation of a strain of Agrobacterium tumefaciens (Rhizobium 

radiobacter) tilizing methylene urea (ureaformaldehyde) as 

nitrogen source. Canadian Journal Microbiology 50: 167-174.

Kumar K.V., Singh N., Behl H.M., Srivastava S. 2008. Influence of plant 

growth promoting bacteria and its mutant on heavy metal 

toxicity in Brassica juncea grown in fly ash amended soil. 

Chemosphere 72: 678-83.

Koo S., Cho K. 2009. Isolation and characterization of a plant growth-

promoting rhizobacterium, Serratia sp. SY5. Journal of 

Microbiology and Biotechnology 19: 1431-1438.

NCBI (National Center for Biotechnology Information). 2014. U.S. 

National Library of Medicine. Sitio web: http://blast.ncbi.nlm.

nih.gov/Blast.cgi. Fecha de acceso: 20/01/2015

Saleh S.S., Glick B.R. 2001. Involvement of gacS and rpoS in 

enhancement of the plant growth-promoting capabilities of 

Enterobacter cloacae CAL2 and Pseudomonas putida UW4. 

Canadian Journal of Microbiology 47: 698-705.

Sawada H., Leki H., Oyaizu H., Matsumoto S. 1993. Proposal for rejection 

of Agrobacterium tumefaciens and revised descriptions for the 

genus Agrobacterium and for Agrobacterium radiobacter and 

Agrobacterium rhizogenes. International Journal of Systematic 

Bacteriology 43:694-702.

Sayyed R., Patel P., Shaikh S. 2015. Plant growth promotion and root 

colonization by EPS producing Enterobacter sp. RZS5 under 

heavy metal contaminated soil. India Journal of Experimental 

Biology 53: 116-123. 

Schwyn B., Neilands J.B. 1987. Universal chemical assay for the 

detection and determination of siderophores. Analytical 

Biochemistry 160: 47-56.

Shahzad S., Arif M., Riaz M., Iqbal Z., Ashraf M. 2013. PGPR with varied 

ACC-deaminase activity induced different growth and yield 

response in maize (Zea mays L.) under fertilized conditions. 

European Journal of Soil Biology 57: 27-34

Sheng X., Xia J. 2006. Improvement of rape (Brassica napus) plant 

growth and cadmium uptake by cadmium-resistant bacteria. 

Chemosphere 64: 1036-1042.

Tejera-Hernández B., Heydrich-Pérez M., Rojas-Badía M. 2013. 

Aislamiento de Bacillus solubilizadores de fosfatos asociados 

al cultivo del arroz. Agronomía Mesoamericana 24: 357-364.

Valls M., de Lorenzo V. 2002. Exploiting the genetic and biochemical 

capacities of bacteria for the remediation of heavy metal 

pollution. FEMS Microbiology Reviews 26: 327-338.

Vessey K. 2003. Plant growth promoting rhizobacteria as biofertilizers. 

Plant and Soil 255: 571-586.

Vincent, J. 1975. Manual práctico de Rizobiología. Editorial Hemisferio 

Sur. Buenos Aires, Argentina. 200 p.

Wani P.A., Khan M.S. 2013. Nickel detoxification and plant growth 

promotion by multi metal resistant plant growth promoting 

Rhizobium species RL9. Bulletin of Environmental 

Contamination and Toxicology 91:117-124.

Watanabe F.S., Olsen S.R. 1965. Test of an ascorbic acid method for 

determining phosphorous in water and NaHCO3 extracts from 

soil. Soil Science Society of America Journal 29: 677-678.

Young J.M., Kuykendall L.D., Martínez-Romero E., Kerr A., Sawada H. 

2001. A revision of Rhizobium Frank 1889, with an emended 

description of the genus, and the inclusion of all species of 

Agrobacterium Conn 1942 and Allorhizobium undicola de 

Lajudie et al. 1998 as new combinations: Rhizobium radiobacter, 

R. rhizogenes, R. rubi, R. undicola and R. vitis. International 

Journal of Systematic and Evolutionary Microbiology 51: 89-103.

Yelton M., Yang S., Edie S., Lim S. 1983. Characterization of an effective 

salt-tolerant, fast growing strain of Rhizobium japonicum. 

Journal of General Microbiology 129:1537-1547.

Yu X., Li Y., Zhang C., Liu H., Liu J., Zheng W., Kang X. 2014. Culturable 

heavy metal-resistant and plant growth promoting bacteria in 

V-Ti magnetite mine tailing soil from Panzhihua, China. PLoS 

ONE 9: e106618.

Zhang Y., He L., Chen Z., Wang Q., Qian M., Sheng X. 2011. 

Characterization of ACC deaminase-producing endophytic 

bacteria isolated from copper-tolerant plants and their potential 

in promoting the growth and copper accumulation of Brassica 

napus. Chemosphere 83: 57-62.



48 AGRO
PRODUCTIVIDAD

Agroproductividad: Vol. 10, Núm. 4, abril. 2017. pp: 48-56.

Recibido: enero, 2017. Aceptado: marzo, 2017.

Ricinus communis L., Y Pseudomonas sp. PARA 
LA REMEDIACIÓN DE SUELOS CONTAMINADOS 

CON RESIDUOS DE MINA
Ricinus communis AND Pseudomonas sp. USED FOR THE REMEDIATION 

OF POLLUTED SOILS WITH MINE RESIDUES

Ruiz-Olivares A.1, González-Chávez M.C.A.1*, Carrillo-González R.1

1Colegio de Postgraduados, Campus Montecillo, km 36.5. Carretera México-Texcoco, Texcoco, 

Estado de México 56230. 

*Autor de correspondencia: carmeng@colpos.mx

RESUMEN
Existe poca información del uso de microorganismos asociados a plantas para remediar suelos contaminados con 

residuos de mina, los cuales contienen elementos potencialmente tóxicos (EPT). En los estudios actuales se utilizan 

soluciones hidropónicas o suelos artificialmente contaminados. El presente trabajo consideró la mezcla de residuos de 

mina con suelo (0%, 33%, 66% y100%) y la inoculación con Pseudomonas sp. y uso de Ricinus communis. Se determinó 

la tolerancia de esta bacteria a diferentes concentraciones de Cu, Zn, Cd y Pb, y la capacidad para formar emulsiones 

(E24), parámetro indicador de la presencia de biosurfactantes. Además, se analizó el efecto de la inoculación en el 

crecimiento de R. communis. La bacteria fue tolerante a las concentraciones de los EPT bajo estudio. Solo Zn en 9 mM 

inhibió significativamente su crecimiento. Todas las concentraciones de Cu y Zn inhibieron la E24. Solo en la menor 

concentración de Cd (0.05 mM) se observó capacidad emulsificante. El Pb indujo la E24 a los seis días de incubación. El 

efecto benéfico de la inoculación de R. communis con Pseudomonas sp. en biomasa aérea fue significativo a 0% y 33% 

de residuo de mina: suelo. No se observó modificación en la acumulación en la parte aérea de los EPT por influencia 

de la inoculación. Por la capacidad de R. communis y la tolerancia a EPT de Pseudomonas sp. se plantea su posible 

uso en la remediación.

Palabras clave: remediación asistida con bacterias, biosurfactantes, metales pesados.

ABSTRACT
There is scarce information about the use of microorganisms associated to plants to remediate polluted soils with 

mine residues, which contain potentially toxic elements (PTE). In the current studies, hydroponic solutions or artificially 

contaminated soils have been used. This study considered the mixture of mine residues with soil (0%, 33%, 66% and 

100%), the inoculation with Pseudomonas sp. and use of Ricinus communis. The tolerance of this bacteria to different 

concentrations of Cu, Zn, Cd and Pb was determined, and the capacity to form emulsions (E24), parameter that is indicator 

of the presence of biosurfactants. In addition, the effect of the inoculation on the growth of R. communis was analyzed. 

Pseudomonas was tolerant to the concentrations of the PTE under study. Only Zn in 9 mM inhibited significantly its 

growth. All the concentrations of Cu and Zn inhibited the E24. Only in the lowest concentration of Cd (0.05 mM) the 

emulsifying capacity was observed. Pb induced the E24 at six days of incubation. The beneficial effect of the inoculation of 

R. communis with Pseudomonas sp., in aerial biomass was significant at 0% and 33% of mine:soil residue. No modification 
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was observed in PTE aerial accumulation by inoculation effect. 

Because of the capacity of R. communis and the tolerance to PTEs of 

Pseudomonas sp. their possible use in remediation is suggested.

Keywords: bacteria aided remediation, biosurfactants, heavy metals.

INTRODUCCIÓN

La contaminación del suelo por 

elementos 

potencialmente tóxicos (EPT) es una preocupación actual a nivel mundial. 

Las principales fuentes de introducción al ambiente son la minería, industria 

y agricultura (Dudka y Adriano, 1997). Debido al incremento en la demanda 

de materia prima, la actividad minera ha crecido a un ritmo acelerado en 

los últimos años. Esto conlleva el aumento en la cantidad de los residuos 

generados, así como el incremento de sitios de depósito. Además, debido 

al escaso o nulo manejo que se les da, incrementan el riesgo ambiental. Los 

residuos de mina contienen altas concentraciones de EPT, pobre contenido 

de nutrientes y materia orgánica, alta conductividad eléctrica; así como baja 

capacidad de retención de humedad (Wong, 2003). Además, pueden disper-

sarse por el viento y el agua (Puga et al., 2006), oxidarse y reducir su pH, lo 

que puede aumentar la biodisponibilidad de los EPT (Akcil y Koldas 2006). 

Debido a estas características, pocos organismos pueden colonizar los sitios 

contaminados con desechos de mina (González-Chávez, 2005), generando 

áreas improductivas. La introducción de plantas a sitios contaminados con 

residuos de mina a través de la fitoestabilización es una alternativa que ha 

sido propuesta por varios autores para prevenir la dispersión de EPT y dis-

minuir su riesgo de toxicidad. Esta es una opción práctica, de bajo costo 

y aplicable in situ (Vangrosveld, 1993). Una especie vegetal con potencial 

para su uso en fitorremediación es Ricinus communis L. (Euphorbiaceae), la 

cual además de registrar uso como bioenergético, algunas investigaciones 

muestran su potencial en la fitorremediación de sitios contaminados con 

EPT (Rajkumar y Freitas, 2008). Se ha sugerido que, además de ser una planta 

prospecto para la remediación, podría aprovecharse para producir aceite en 

suelos contaminados con residuos de mina (Ruiz-Olivares et al., 2013). Estos 

autores reportaron que plantas de R. communis naturalmente establecidas 

en residuos de mina produjeron semilla con alto contenido de aceite (40%-

64%), y las plantas se comportaron como exclusoras de EPT, es decir, no acu-

mularon altas concentraciones de los contaminantes en su follaje. De igual 

manera, su aceite y la torta resultante del desecho de la semilla a la cual se le 

extrajo el aceite no tuvieron altas concentraciones de EPT. El aceite tuvo ma-

yor contenido de ácido linóleico, uno de los más deseables para incrementar 

su calidad como biocombustible, por lo que el aceite y sus bioproductos 

(torta y biomasa) son productos de la planta, candidatos factibles de usarse 

biotecnológicamente; además de biocombustible como fertilizantes, mejo-

rador de suelo o participar en el secuestro de carbono (González-Chávez et 

al., 2015). Aunque algunas plantas son capaces de crecer en diversos sitios 

contaminados, estabilizar los EPT en el área de su rizósfera y llegar a la fruc-

tificación no siempre es fácil (Barceló y Poschenrieder, 2003). Existen ciertas 

condiciones biológicas y químicas poco entendidas para que plantas tole-

rantes logren en la práctica establecerse en un residuo de mina. Por tanto, al-

gunos autores han sugerido utilizar 

microorganismos benéficos, tales 

como bacterias y hongos asociados 

a las raíces de las plantas para re-

mediar un sitio contaminado (Gon-

zález-Chávez, 2005). Las bacterias 

pueden contribuir al crecimiento de 

una planta a través de la producción 

de ácido indol acético y giberéli-

co para promover su crecimiento 

(Patten y Glick, 2002), también a 

través de la producción de biosur-

factantes o emulsificantes, sustan-

cias que pueden enlazarse a EPT y 

modificar su disponibilidad (Deleu y 

Paquot, 2004; Pacwa-Plociniczak et 

al., 2011). El objetivo de la presente 

investigación fue determinar la to-

lerancia in vitro de Pseudomonas 

sp., aislada de un residuo de mina a 

diferentes concentraciones de EPT, 

determinando in vitro su produc-

ción de surfactantes en presencia 

de diferentes concentraciones de 

EPT, así como, evaluar en condicio-

nes de invernadero, el efecto de la 

inoculación con Pseudomonas sp. 

en el crecimiento de R. communis 

y la acumulación de EPT al crecer 

en tres niveles de adición de residuo 

de mina.

MATERIALES Y MÉTODOS
Tolerancia y capacidad emulsifica-

dora de Pseudomonas sp. a EPT

Se estudió in vitro la tolerancia de 

Pseudomonas sp. a cuatro concen-

traciones de Cd (0, 0.5, 1.0 y 1.5 

mM), de Pb (0, 1.0, 2.5 y 4.0 mM), 

de Cu (0, 2, 4 y 6 mM) y de Zn (0, 

3.0, 6.0 y 9.0 mM). Se utilizaron sa-

les de sulfato de todos los EPT es-

tudiados y el pH se ajustó en todos 

los casos a 5.8. Las condiciones 

de incubación fueron 30 °C y 150 

rpm. Diariamente se cuantificó la 

biomasa bacteriana a través de la 

absorbancia con un espectrofotó-

metro UV-Visible Cary Varian 50. Se 

establecieron tres repeticiones por 
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tratamiento, teniendo un total de 42 tubos como unida-

des experimentales. Los tubos se centrifugaron a 8000 

rpm durante ocho minutos. El líquido sobrenadante, 

medio libre de células, se utilizó para determinar la ca-

pacidad de emulsión de Pseudomonas sp., influenciadas 

por las diferentes concentraciones de EPT. La formación 

de emulsiones se cuantificó por el método E24 (Cooper 

y Goldenber, 1987).

Efecto de la asociación de Pseudomonas sp. con 

Ricinus communis 

El residuo de mina se colectó en Zimapán, Hidalgo, 

México, en el depósito Santa María. El suelo agrícola se 

colectó en el Colegio de Postgraduados en Texcoco, 

Estado de México. Ambos materiales por separado se 

secaron a la sombra y tamizaron a través de una malla 

de 2 mm de apertura. Se prepararon las dos mezclas 

de crecimiento y el residuo de mina (33% y 66% m/m). 

Se establecieron dos tratamientos adicionales con 0% 

de residuo (solo suelo agrícola) y solo residuo de mina 

(100%). Los sustratos de crecimiento se colocaron en 

bolsas de plástico negro de 10 cm de diámetro por 60 

cm de largo; estas se regaron a 80% de la capacidad de 

campo con agua destilada y se incubaron para el equili-

brio de los EPT durante dos semanas. Transcurrido este 

tiempo se tomaron muestras de cada unidad experi-

mental para su caracterización física y química. El pH 

se midió con un potenciómetro Orion Research 601 y 

la conductividad eléctrica (CE) con un puente de con-

ductividad YSI 31. La materia orgánica (MO) se cuanti-

ficó por el método de pérdida por incineración (Dean, 

1974). Se determinó la concentración total de EPT por 

el método EPA 3050B (EPA 1996) y la concentración 

extractable de EPT (DTPA-extractable; Lindsay y Nor-

vel, 1978). Las semillas de R. communis se recolectaron 

de la mina Santa María en Zimapán, Hidalgo, se lava-

ron con agua potable y enjuagaron con agua destilada. 

Se sembraron tres semillas por unidad experimental y 

después de que emergieron se dejó una plántula por 

bolsa. La inoculación bacteriana se llevó a cabo 20 días 

después de la siembra, cuando 50% de las plantas pre-

sentaron la primera hoja verdadera. El inóculo consistió 

en una suspensión bacteriana con absorbancia de 0.5 a 

600 nm. Los tratamientos inoculados recibieron 10 mL 

de la suspensión bacteriana y los no inoculados, 10 mL 

de agua destilada estéril. Después de la inoculación, 

semanalmente se midió la altura de las plantas. Al final 

del experimento (175 días) se cuantificó la biomasa seca 

aérea y de raíz; además, se determinó el volumen radi-

cal por desplazamiento de volumen y se midió el área 

foliar. Los datos obtenidos se analizaron con el soft-

ware SAS System v. 9.0, con un modelo lineal general, 

prueba de Tukey (0.05) y correlaciones de Pearson 

(0.05). Se llevó a cabo un análisis de componentes 

principales (ACP) con una matriz de correlación. Para 

ello se usó PC-ORD v. 5.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN
Tolerancia y capacidad emulsificante de 

Pseudomonas sp. a diferentes EPT

Pseudomonas sp. mostró tolerancia a altas concentra-

ciones de Cd, Cu, Pb y Zn (Figura 1). Solamente bajo el 

efecto de Zn 9 mM se obtuvo una Concentración Mí-

nima Inhibitoria (CMI). Nasrazadani et al. (2011) encon-

traron CMI de 0.5 mm para Cd y Cu, y de 6 mM para 

Zn para cepas bacterianas de Pseudomonas sp. aisladas 

de aguas residuales y el efluente de una procesadora. 

Pb es un elemento que causa muerte celular. No obs-

tante, Pseudomonas sp. aislada de un sitio severamen-

te contaminado con Pb mostró mayor biomasa que en 

los testigos en los últimos dos días de la cinética (Figura 

1). La E24 se afectó negativamente por los EPT estudia-

dos. Cu y Zn inhibieron la actividad emulsificante (datos 

no mostrados). En los tratamientos con Pb (Figura 2) el 

E24 aumentó constantemente y en el día seis éste fue 

superior al testigo (0.05). Se registró correlación po-

sitiva entre la concentración de Pb y el E24 (r0.7811, 

P0.002). En el caso de Cd, solo en la concentración 

de 0.5 mM se observó actividad emulsificante, pero ésta 

disminuyó paulatinamente del día 3 al 5 para finalmente 

inhibirse al día 6.

Efecto de la asociación de Pseudomonas sp. con 

Ricinus communis 

El pH y la CE se registraron en intervalos apropiados para 

el desarrollo de las plantas en todas las mezclas de cre-

cimiento (Richards 1973; Cuadro 1). Sin embargo, la MO 

fue menor en el residuo de mina (a 100%) que en el resto 

de los tratamientos. Las demás mezclas tuvieron conte-

nido alto de MO de acuerdo con la NOM-021-SEMAR-

NAT-2000. Cabe mencionar que con el método utiliza-

do (LOI), el contenido de carbonatos en la mezcla puede 

sobrestimar la cantidad de MO presente.

La capacidad de campo de las mezclas disminuyó en 

relación con el contenido adicionado del residuo. El 

contenido de MO y la baja capacidad de campo pueden 

limitar el establecimiento y el crecimiento de las plantas 

de R. communis al formar un sustrato no apto para su 

desarrollo.
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Figura 1. Cinética de crecimiento de Pseudomonas sp. en diferentes concentraciones de cuatro elementos potencialmente tóxicos. Se 
presenta el valor promedio y la desviación estándar, n3.

La concentración total de EPT en 

los sustratos de crecimiento para R. 

communis se resume en el Cuadro 

2. Según las concentraciones suge-

ridas por el Consejo Canadiense de 

Ministerios del Ambiente, Cd, Cu, Pb 

y Zn sobrepasaron el límite sugerido 

en el tratamiento 100% de residuo. 

Cd, Pb y Zn excedieron dicho límite 

en la mezcla 66% de residuo. Según 

la normativa mexicana, solamente 

Pb y Zn estuvieron en una concen-

tración en la que se recomienda 

proceder a la remediación a partir 

de la mezcla 33% residuo. Los EPT 

se encuentran en altas concentra-

ciones extractables en las mezclas 

con residuo de mina (hasta 6.81 y 

1.02 mg kg1 para Cu y Cd, respec-

tivamente en el tratamiento 100% 

de residuo). Todos los EPT, excepto 

Ni, aumentaron su concentración 

extractable en relación con el con-

tenido de residuo en las mezclas de 

crecimiento. A partir de la mezcla 

33%, Cu y Zn sobrepasaron el límite 

de fitotoxicidad (Cuadro 2). Zn fue el 

Figura 2. Cinética de la capacidad emulsificante (E24) de Pseudomonas sp. en presencia de diferentes concentraciones de cadmio y plo-
mo. Se presentan los promedios, n3. Letras similares muestran que no hay diferencia significativa entre tratamientos con respecto al día 
de incubación de acuerdo a Tukey (0.05).
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Cuadro 1. pH, CE (conductividad eléctrica), MO (materia orgánica), CC (capacidad de campo) en las 
mezclas de crecimiento para establecer Ricinus communis asociado a Pseudomonas sp.

Mezcla
(% residuo minero)

pH
CE

(mhos cm1)
MO (%) CC (%)

0 7.37  0.17 329  162 4.39  0.44 45.7  1.4

33 6.57  0.21 1077 287 3.92  0.25 39.7  1.4

66 6.34  0.20 1317  180 3.29  0.29 32.7  1.9

100 6.23  0.18 845 33 1.83  0.50 29.7  1.3

Se presentan los valores promedios y desviación estándar, n3.

elemento que presentó mayor concentración extracta-

ble en todas las mezclas, seguido por Pb, Cu y Mn. Cabe 

mencionar que la legislación mexicana en las normas 

no considera la fracción extractable de los EPT.

Cinética de crecimiento de R. communis inoculada 

con Pseudomonas sp. 

Se observó efecto negativo del residuo a partir del día 

14 de la inoculación (Figura 3). La altura de las plantas 

establecidas en las mezclas con residuo de mina fue es-

tadísticamente menor (0.05) que en el tratamiento 

testigo. Este efecto fue mayor al final del experimento 

y aumentó en relación con la cantidad de residuo de 

mina en las mezclas. Rodríguez-Elizalde et al. (2009) 

obtuvieron resultados similares. Los residuos de minas 

limitaron la emergencia y el crecimiento de tres espe-

cies ornamentales. Mathiyazhagan y Natarajan (2012) 

observaron que principalmente Cd limitó el crecimien-

to de R. communis. La influencia positiva de la inocu-

lación se observó a partir del día 126 en la mezcla 33% 

residuo y a partir del día 175 

para la mezcla 66% residuo. 

En los tratamientos sin resi-

duo solo se observó dicho 

efecto en los días 161 y 175 

a partir de la inoculación. 

No se observó influencia 

positiva de la inoculación 

en el tratamiento 100% re-

siduo. Esto sugiere que el 

residuo de mina limitó la asociación con Pseudomonas 

sp., o disminuyó la capacidad de esta cepa bacteriana 

como promotora del crecimiento vegetal. La biomasa, 

volumen radical y área foliar fueron inversamente pro-

porcionales a la cantidad de residuo en las mezclas de 

crecimiento (Cuadro 3). La biomasa aérea de las plantas 

establecidas con 100% de residuo fue significativamente 

menor (0.05) que en los tratamientos sin residuo. El 

área foliar de las plantas establecidas en los tratamien-

tos 100% residuo inoculados y no inoculados fue 85 y 

118 veces menor que el tratamiento testigo inoculado 

y no inoculado, respectivamente. Se observaron corre-

laciones negativas entre la concentración extractable 

de EPT y las variables de respuesta: Cu y la altura final 

(r0.95), Zn y biomasa radical (r0.91), Zn y biomasa 

aérea (r0.95); así como Cu y área foliar (r0.96). Se 

observó efecto positivo de la inoculación en la biomasa 

aérea para 0% y 33% de residuo, así como de la biomasa 

de raíz con 0% residuo. Rajkumar y Freitas (2008) eva-

luaron la asociación de R. communis con P. jessenii y 

Cuadro 2. Concentración total y extractable de EPT (mg kg1) en las diferentes mezclas de crecimiento para establecer Ricinus communis.

% Residuo de mina
Concentración total (mg kg1)

Cd Cu Mn Ni Pb Zn

0 6.91.6 9.63.2 189.145.1 19.33.8 124.96.5 222.259.2

33 13.93.0 36.83.9 334.126.3 254.6 73897.8 1070.6173.3

66 24.24.1 72.45.1 46866.0 32.86.5 1166.4147.9 2031.8172.4

100 31.61.4 102.21.0 63263.9 42.85.4 1597146.3 2864.7390.8

CEQC† 22 91   50 600 360

SEMARNAT/SSA¶ 37 1600 400

Concentración DTPA-extractable (mg kg1)

0 0.060.02 0.290.1 1.440.3 0.960.2 2.60.5 1.440.5

33 0.490.06 2.790.3 1.680.1 2.120.2 8.390.7 13.62.5

66 0.720.05 6.360.4 2.80.4 1.060.1 14.481.0 20.11.7

100 1.020.07 6.810.2 3.460.1 0.880.2 24.382.2 25.92.1

Fitotoxicidad § 2.5 50 6.0

†CEQCGuías Canadienses de calidad ambiental 2003 para suelos industriales. ¶SEMARNAT/SSA (2004, NOM-147) establece las concentra-
ciones totales para suelo de uso agrícola, residencial o comercial y sugiere proceder a la remediación, §Límite de fitotoxicidad de acuerdo con 
Ankerman y Large (1978). Se presentan los valores promedio y desviación estándar, n3.



53

Ricinus communis L., y Pseudomonas sp. para la remediación de suelos

AGRO
PRODUCTIVIDAD

Pseudomonas sp. en un suelo contaminado artificialmente con Cu, Ni y Zn, 

y observaron con ambas cepas incremento en biomasa aérea y de raíz en R. 

communis.

De igual manera, Ma et al. (2009) observaron que Acromobacter xylosoxidans 

aumentó la biomasa aérea y radical e incrementó la longitud radical de 

Brassica juncea. Petrisor et al. (2004) mostraron que la inoculación con 

Bacillus megaterium combinada con Azotobacter chroococcum y la adición 

de lodos residuales contribuyeron positivamente a la supervivencia y desa-

rrollo de varias especies de plantas en residuos de mina.

El tratamiento 100% residuo de mina no permitió la expresión del efecto 

benéfico de la inoculación con Pseudomonas sp. Por tanto, es necesario dis-

minuir las elevadas concentraciones disponibles de EPT con adición de en-

miendas o algún otro tratamiento agronómico para favorecer el crecimiento 

de R. communis en la remediación de los sitios contaminados con estos 

residuos de mina. La acumulación de EPT en la parte aérea de R. communis 
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Figura 3. Cinética de crecimiento de Ricinus communis inoculado con Pseudomonas sp. en 
cuatro sustratos de crecimiento. Símbolos llenos indican tratamientos inoculados, símbolos va-
cíos tratamientos no inoculados. 

  100 %;   66 %;   33 %;   0 % de residuo de mina.

Cuadro 3. Efecto de la inoculación con Pseudomonas sp. y proporción de residuos mineros en el crecimiento de Ricinus communis.

% Residuo de mina /
Inoculación

Altura final (cm) Biomasa aérea (g) Área foliar (cm2) Biomasa radical (g)
Volumen radical 

(cm3)

100
 8.12.7 0.110.05 8.70.0 0.140.03 2.050.0

 102.7 0.190.07 6.02.6 0.140.04 2.60.6

66
 21.20.8 0.440.1 53.413.2 0.290.1 2.81.0

 16.81.3 0.510.1 43.713.9 0.310.1 4.11.4

33
 43.11.6 4.740.1 397.935.2 2.170.4 19.55.1

 36.22.8 3.260.8 390.791.5 1.360.8 18.04.9

0
 48.31.2 13.61.3 736.6131.6 7.950.5 30.82.9

 44.21.2 10.81.2 711.393.3 5.340.9 28.04.7

DHS 1.36 201.23 0.94 10.24

Se presentan promedios y desviación estándar, n3. DMSdiferencia honesta significativa, Tukey (0.05).

se relacionó directamente con la 

concentración de estos elementos 

disponibles en el sustrato (Figura 4). 

Se encontraron concentraciones 

tóxicas para Ni (tratamiento 100% 

de residuo), Pb (33%, 66% y 100% 

de residuo minero) y Zn (66 y 100% 

de residuo de mina); sin embargo, 

las plantas no mostraron síntomas 

de fitotoxicidad y las concentracio-

nes absorbidas no fueron suficien-

tes para considerar a R. communis 

como una planta acumuladora 

(1,000 mg kg1 Pb en tejidos de la 

parte aérea; van der Ent et al., 2013). 

Ruiz-Olivares et al. (2013) en plantas 

creciendo naturalmente en campo 

caracterizaron a esta especie como 

no acumuladora. Otros investigado-

res reportan a R. communis como 

acumuladora (Romeiro et al., 2006); 

sin embargo, es difícil hacer com-

paración porque los estudios fue-

ron conducidos bajo condiciones 

de hidroponía y no en campo, y en 

sustratos artificialmente contami-

nados. Las mezclas de crecimiento 

utilizadas en la presente investiga-

ción tratan de abordar las condicio-

nes reales de los residuos de mina y 

corroboran lo observado por Ruiz-

Olivares et al. (2013) y González-

Chávez et al. (2015), considerando 

que R. communis no es especie 
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acumuladora de EPT. La inoculación con Pseudomonas 

sp. no influyó en las concentraciones de EPT en la bio-

masa aérea en ninguna de las mezclas de crecimien-

to. Esto es una ventaja, pues los productos derivados 

de esta planta pueden aprovecharse sin el riesgo que 

conllevan altas concentraciones de EPT. En contraste, 

algunos autores han observado que la inoculación bac-

teriana aumenta la acumulación de diferentes EPT en los 

tejidos de varias plantas estudiadas (Abou-Shanab et al., 

2006, Rajkumar y Freitas, 2008).

El análisis de componentes principales explicó 89.75 

% (p0.0001) de la varianza de los datos en dos com-

ponentes (Figura 5). En el primero de ellos se observó 

una relación negativa entre la altura final de las plan-

tas de R. communis con la concentración de los EPT 

Figura 4. Concentración de metales en la parte aérea de Ricinus communis por influencia de la inoculación con Pseudomonas sp. y 
cuatro niveles de residuos de mina en el sustrato de crecimiento. Se muestran promedio y desviación estándar, n3.
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extractables, así como con la de 

éstos acumulados en hojas. De 

la misma forma, la acumulación 

de estos elementos en las hojas 

se relacionó positivamente con la 

concentración extractable en el 

suelo. La proporción de residuo en 

las mezclas generó grupos bien di-

ferenciados entre ellos. Esto hace 

notar la influencia del residuo en 

la acumulación de EPT y en el cre-

cimiento de las plantas. Asimismo, 

se observa la estrecha relación de 

la actividad bacteriana y la materia 

orgánica (señalada por la flecha). 

Además, se observa claramente 

la relación entre unidades expe-

rimentales que pertenecen a los 

mismos porcentajes de residuo de 

mina.  

CONCLUSIONES

P
seudomonas sp. es una 

bacteria tolerante a altas 

concentraciones de varios 

EPT (Cu, Cd, Zn y Pb). Solo 

a la mayor concentración de Zn (9 

mM) disminuyó significativamen-

te su crecimiento. Su capacidad 

emulsificadora, medida a través de 

E24, se inhibió por la presencia de 

diferentes concentraciones de Cu 

y Zn. Solo con la menor concen-

tración de Cd (0.5 mM) se observó 

E24; sin embargo, ésta fue un ter-

cio menor a la E24 de las bacterias 

sin adición de metal. En contraste, 

la adición de Pb incrementó la E24 

en todas las concentraciones pro-

badas. Esta propiedad es relevante 

para modificar la disponibilidad de 

EPT. La inoculación de R. commu-

nis con Pseudomonas sp. puede ser 

de utilidad para promover el desa-

rrollo de la planta sin incrementar la 

acumulación de EPT al establecerse 

en residuos de mina. Sin embargo, 

se requiere el manejo agronómico 

que favorezca el mayor y más rá-

pido crecimiento de esta planta en 

condiciones de alta contaminación. R. communis acumula baja concentra-

ción de los diferentes EPT en sus tejidos, lo que brinda una importante opor-

tunidad que debe probarse para utilizarla en revegetar sitios con residuos de 

mina.
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RESUMEN
La contaminación de suelo por elementos potencialmente tóxicos (EPT) es un problema actual de preocupación mundial. 

Los métodos comúnmente utilizados para remediar sitios contaminados se basan en técnicas caras y complicadas de 

difícil implementación en campo. Ante ello, existe la alternativa de utilizar plantas para lidiar con la contaminación de 

EPT en suelo (fitorremediación). No obstante, establecer plantas en sitios contaminados es difícil dado las características 

químicas que limitan el crecimiento de especies vegetales, tales como valores extremos de pH, además de salinidad, 

concentración alta de EPT y el escaso contenido de nutrientes. Ante ello, el uso de leguminosas (Fabaceae) en la 

remediación es de utilidad por el hecho de que éstas son capaces de fijar nitrógeno atmosférico y depender menos 

de la fertilización para satisfacer su requerimiento nutricional. En el presente trabajo se discute el potencial y uso de 

leguminosas en la remediación de suelos con altas concentraciones de EPT.

Palabras clave: fijación biológica de nitrógeno, remediación, metales pesados

ABSTRACT
Soil contamination by potentially toxic elements (PTE) is a global concern. 

The technologies commonly used to remediate polluted sites are 

based on expensive and complicated techniques of difficult 

implementation in the field. Nevertheless, there is an alternative 

using plants to deal with polluted soils (phytoremediation). 

However, establishing plants in contaminated sites is difficult given 

the chemical characteristics that limit plant growth, such as extreme 

pH values, high salt content, low organic matter, high concentration 

of PTE, and scarce nutrient content. The use of legumes (Fabaceae) 

in remediation is advantageous because these plants are able to fix 

atmospheric nitrogen and thus depend less on fertilization to satisfy 

their nutritional requirements. In this study the potential use of legumes 

for soil remediation with high concentrations of PTE is discussed.

Keywords: biological nitrogen fixation, remediation, heavy metals.
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INTRODUCCIÓN

Además de la toxicidad por el conte-

nido de elementos potencial-

mente tóxicos (EPT) en suelos contaminados, se pueden 

tener otras limitantes para el desarrollo de plantas, tales 

como la falta de agua, áreas con pendientes pronuncia-

das y bajo contenido de nutrientes. Sin embargo, existen 

reportes de diversas plantas capaces de establecerse y 

desarrollarse en sitios contaminados (Flores-Tavizón et 

al., 2003; González y González-Chávez, 2006; Figueroa 

et al., 2008; 2011; Martínez-Sánchez et al., 2012; Cortés-

Jiménez et al., 2013). Sánchez-López et al. (2015) obser-

varon que Dalea bicolor y Crotalaria pumila fueron algu-

nas de las leguminosas (Fabaceae) pioneras establecidas 

en dos sitios contaminados con residuos de mina. La in-

troducción de plantas puede mejorar las condiciones de 

un suelo contaminado; esto porque incorporan materia 

orgánica al suelo. Las plantas nativas que han logrado 

establecerse se consideran pioneras y suelen desarro-

llarse en islas de vegetación que mejoran las condicio-

nes del suelo paulatinamente para que otras especies 

puedan crecer (Figura 1), por lo que tienen potencial de 

uso de remediación. De especial interés son las plantas 

que logren completar su ciclo biológico y se reproduz-

can bajo las condiciones mencionadas (Kranner y Colvi-

lle, 2011), además de que tengan la capacidad de crecer 

rápidamente y que requieran poco manejo agronómico.

Importancia de las leguminosas en la fitorremediación

La deficiencia de nitrógeno limita el restablecimiento 

de flora en sitios contaminados. Las leguminosas son 

un grupo grande y diverso de plantas que se encuentra 

distribuido en distintos ecosistemas alrededor de mun-

do (Lewis et al., 2005). Éstas constituyen la familia más 

grande de plantas con flores en el planeta, con 727 gé-

neros y 19,325 especies. Una característica que la dis-

tingue es que en las raíces hay presencia de nódulos 

que hospedan bacterias de géneros como Rhizobium, 

Bradyrhizobium y Mesorhizobium.

Estas bacterias proporcionan a la planta el nitrógeno ne-

cesario para su metabolismo al ser capaces de transfor-

marlo de atmosférico (N2), que las plantas no pueden ab-

sorber, en nitrato (NO3
), que sí pueden utilizar (Franche 

et al., 2008). Graham y Vance (2003) afirmaron que 88% 

de las leguminosas son capaces de formar nódulos con 

Rhizobium. No obstante, estas bacterias pueden generar 

un hábitat adecuado para el desarrollo de otros géneros 

de bacterias de vida libre en los que se ha observado 

fijación de nitrógeno, tales como Azospirillum (Steen-

houdt y Vanderleyden, 2000) o Xanthobacter (Alam et 

al., 2001). Así, la actividad rizosférica ayuda en la opti-

mización del entorno ambiental del sitio contaminado 

(Lindströn et al., 2003) y la estructura del suelo se mejo-

ra por el efecto de las raíces que generan aireación del 

suelo. Además, el ecosistema del suelo se activa a causa 

de la secreción de compuestos, nutrientes y nitrógeno 

biológicamente fijado, derivado de bacterias del nódulo 

radical. Estas especies son capaces de establecerse en 

sitios contaminados con altas concentraciones de EPT 

(Bécquer, 2004; Dary et al., 2010). La asociación sim-

biótica Rhizobium-leguminosa se ha estudiado como 

una herramienta de recolonización y biorremediación 

de suelos perturbados (Pajuelo et al., 2007; Graham y 

Vance, 2003; Lewis et al., 2005). La tasa de fijación de N2 

en entornos contaminados suele ser baja; sin embargo, 

puede incrementarse con la adición de fósforo (Spehn 

et al., 2002), el manejo de enmiendas o la inoculación 

con otros microorganismos benéficos del suelo, y con 

ello satisfacer las necesidades de N y otros nutrientes 

necesarios para el adecuado crecimiento de la legu-

minosa. El uso de leguminosas en la rehabilitación de 

Figura 1. Plantas de interés en la fitorremediación de sitios contaminados con residuos de mina.



59

Uso de leguminosas en fitorremediación

AGRO
PRODUCTIVIDAD

sitios perturbados es una tecnología 

económicamente viable y al alcan-

ce de productores y empresarios 

(Graham y Vance, 2003; Wang et al., 

2012). Así mismo, las leguminosas 

altamente productoras de bioma-

sa y fitoestabilizadoras se pueden 

usar como forraje y como cubierta 

para recuperar sitios contaminados 

(Guefrachi et al., 2013). No obstante, 

es necesario seleccionar adecuada-

mente la cepa bacteriana, así como 

la planta hospedera, ya que de esto 

depende el éxito de la fitorreme-

diación (Kuiper et al., 2004). Se ha 

demostrado que, además de au-

mentar la cantidad de nitrógeno en 

el sistema, los rizobios (simbiontes 

naturales de leguminosas) son resis-

tentes a EPT y algunas cepas toleran 

concentraciones de 300 mg kg1 

de As, 100 mg kg1 de Cu y 500 mg 

kg1 de Pb (Carrasco et al., 2005; 

Iniesta et al., en este número). Se 

sabe que algunos son capaces de 

colonizar diferentes leguminosas y 

existe poca especificidad del rizobio 

con la planta hospedera (Broughton 

2003).

Ejemplos de leguminosas útiles en 

la fitoestabilización

Al ser las primeras colonizadoras 

de suelos pobres o degradados y 

con variedades adaptadas a dife-

rentes entornos, las leguminosas 

prometen buenos resultados en 

fitorremediación (Lindströn et al., 

2003), en muchos de los cuales 

se han utilizado algunas especies 

de leguminosas, tales como Gale-

ga orientalis (Lindströn et al., 2003) 

y el altramuz (Lupinus albus), que 

tienen capacidad de acumular Zn, 

Cd Cu y Pb y modificar la química 

rizosférica (Martínez-Alcalá et al., 

2010). Lupinus luteus también se ha 

asociado con un consorcio bacte-

riano (Bradyrhizobium sp., Pseudo-

monas sp. y Ochrobactrum cytisi), 

con lo que se logró acumulación de 

hasta 806 mg kg1 de Zn, 150 mg 

kg1 de Cu, 4.8 mg kg1 de Cd, y 

80 mg kg1 de Pb en raíces de la 

planta (Dary et al., 2010). Además, 

se ha observado que la simbiosis 

rizobio-leguminosa puede servir 

como una herramienta para esta-

bilizar As y otros EPT (Carrasco et 

al., 2005; Pajuelo et al., 2007). En 

un estudio realizado por Pajuelo et 

al. (2008) se demostró que 25 y 35 

mM de arsenito inhibieron 75% la 

nodulación de Sinorhizobium sp. 

en Medicago sativa, debido a daños 

sobre los pelos radicales, necrosis 

radical y retraso de la elongación 

radical. Sin embargo, una vez es-

tablecida la nodulación, la planta 

se desarrolló normalmente. Otros 

estudios han conjuntado el uso de 

leguminosas, tales como Medicago 

sativa, Trifolium subterraneum y 

Lotus japonicum, con agentes que-

latantes como EDTA para aumen-

tar la disponibilidad de EPT en un 

intento de utilizarlas en la fitoex-

tracción. Sin embargo, los metales 

como As, Cu y Pb solo se absorben 

en raíz y no se traslocan a la par-

te aérea en plantas de M. sativa y T. 

subterraneum (Pajuelo et al., 2007). 

El altramuz blanco (Lupinus albus) 

acumula bajas concentraciones de 

Cd y As; sin embargo, el cultivo de 

esta planta en campo ayuda a au-

mentar el pH por la excreción de 

citrato y, por lo tanto, disminuye la 

fracción soluble de EPT en el sue-

lo. Los resultados anteriores apoyan 

el uso de altramuz blanco en la fi-

toestabilización y revegetación de 

suelos contaminados con As y Cd 

(Vázquez et al., 2006). En otra inves-

tigación, altramuz blanco acumuló 

hasta 4650 mg kg1 de Zn en las 

raíces, lo que lo convierte en una 

especie potencial para fitoestabili-

zación de este metal (Pastor et al., 

2003). Asimismo, Martínez-Alcala et 

al. (2012) comprobaron que el altra-

muz blanco es capaz de estabilizar 

Fe, Mn, Zn, Cu, Pb y Cd en suelos 

ácidos y alcalinos. En otras legumi-

nosas se ha reportado resistencia a 

EPT; por ejemplo, Sesbania virgata 

que tolera altas concentraciones 

de Cu (500 mg kg1), Zn (800 mg 

kg1) y Cr (160 mg kg1), y estabili-

za estos EPT en su raíz, por lo que 

esta especie podría utilizarse en la 

fitoestabilización de EPT en suelos 

contaminados (Branzini et al., 2012). 

Otras como el huizache (Acacia 

farnesiana), que tiene la capacidad 

de acumular concentraciones de 

hasta 2000 mg kg1 de Pb en su sis-

tema radical, lo que la convierte en 

una especie con potencial para la 

fitoestabilización (Salas et al., 2006). 

En otro estudio, Maldonado-Maga-

ña y Favela-Torres (2011) demos-

traron que esta planta es capaz de 

tolerar concentraciones cercanas 

a 1000 mg kg1 de Pb en suelo y 

acumular en su raíz hasta 51928 mg 

kg1 de Pb en peso seco. Se ha ob-

servado que a concentraciones de 

500 mg kg1 no existe peroxidación 

lipídica; por el contrario, aumenta 

la concentración de glutatión, una 

sustancia antioxidante asociada a la 

resistencia de EPT en plantas, lo que 

sugiere alta capacidad de A. farne-

siana para soportar el estrés oxida-

tivo inducido por Pb. El huizache es 

tolerante a altas concentraciones de 

EPT; por lo tanto, puede conside-

rarse para su uso en remediación y 

reducir la erosión de sitios contami-

nados por EPT, tales como residuos 

de mina (Mendoza et al., 2008; San-

tos-Jallath et al., 2012). En otro estu-

dio, Guefrachi et al. (2013) registra-

ron que plantas de Lathyrus sativus, 

Lens culinaris, Medicago marina, M. 

truncatula y M. minima pueden for-

mar nódulos con bacterias fijadoras 

en presencia de Cd. Estos autores 

también encontraron que en baja 
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concentración (2 mg kg1) de Cd se estimula la fijación 

de nitrógeno en los nódulos de las plantas, por lo que 

pueden ser de utilidad en suelos contaminados con Cd 

en menos de 2 mg kg1).

Leguminosas usadas en fitoextracción

Plantas como Sesbania drummondii acumulan altas 

concentraciones de Pb (1000 mg kg1), por lo que 

puede considerarse como una planta hiperacumula-

dora de este EPT. Sin embargo, cuando hay altas con-

centraciones de otros EPT, la capacidad de acumular 

Pb disminuye, probablemente debido a un efecto com-

petitivo entre los EPT (Isar et al., 2011). En condicio-

nes de invernadero, Melilotus alba (trébol blanco) y M. 

officinalis (trébol amarillo) acumula en sus hojas y bro-

tes concentraciones superiores a 4800 mg kg1 de Pb. 

La alta concentración de Pb acumulado guarda estre-

cha relación con la producción de fitoquelatinas en las 

raíces y homofitoquelatinas en los brotes (Fernández 

et al., 2012). Estos metabolitos vegetales favorecen la 

solubilización, absorción, transporte y posterior com-

partamentalización del Pb acumulado en vacuolas. Sri-

prang et al. (2002) lograron incrementar la capacidad 

de acumulación de Cd en nódulos de Astragalo sinicus 

mediante la expresión de metationeina en Mesorhi-

zobium huakuii subespecie rengei B3. Además, se ha 

observado que plantas de haba (Vicia faba), frijol (Pha-

seolus vulgaris) y chícharo (Pisum sativum) asociadas a 

un consorcio bacteriano removieron ~60%, 55% y 50% 

de Hg para haba, frijol y chícharo, respectivamente, de 

suelos contaminados artificialmente con hidrocarbu-

ros y HgCl2 (Sorkhoh et al., 2010). No obstante, en la 

fitorremediación no se recomienda el uso de especies 

agrícolas comestibles, ya que su consumo representa 

riesgo de exposición de Hg y otros EPT.

CONCLUSIONES

Tanto en fitoestabilización como en fitoex-

tracción, el uso de leguminosas (Fa-

baceaes) ha tenido resultados prometedores, dada su 

capacidad para tolerar EPT y, a su vez, fijar nitrógeno 

atmosférico. Por ello, estas representan especies de mu-

cho interés para su uso en la fitorremediación de sitios 

contaminados con EPT.
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RESUMEN
La creciente demanda energética en el mundo y el agotamiento paulatino de las reservas petroleras ha hecho que se 

busquen nuevas fuentes de energía. Los biocombustibles son una fuente recurrida en la actualidad; sin embargo, para su 

generación se han desplazado superficies destinadas a la producción de cultivos alimenticios, lo cual ha reducido la oferta 

y el abasto de los mismos. A raíz de lo anterior se sugiere aprovechar áreas degradadas de escaso valor agronómico para 

la producción de bioenergéticos como, por ejemplo, suelos contaminados con elementos potencialmente tóxicos (EPT) 

que reducen la capacidad de soporte nutrimental de las plantas. Minería, industria y agricultura son actividades que liberan 

EPT al ambiente y, para aprovechar los sitios contaminados, es necesario que los cultivos se adapten a las condiciones 

de dichos suelos. El presente trabajo aporta una revisión del potencial de diversas plantas de interés bioenergético para 

desarrollarse en suelos contaminados con EPT.

Palabras clave: biocombustibles, revaloración de suelos degradados, servicios ambientales.

ABSTRACT
The growing energy demand in the world and the gradual depletion of the oil reserves has driven the search for new 

sources of energy. Biofuels are a source that is resorted to nowadays, however, for their generation surfaces destined to 

food crops have been displaced, which has reduced their offer and supply. Because of this, it is suggested to take advantage 

of degraded areas of scarce agronomic value for the production of bioenergetics, such as for example, soils contaminated 

with potentially toxic elements (PTEs) that reduce the capacity of the nutritional support of plants. Mining, industry and 

agriculture are activities that free PTEs to the environment, and to take advantage of contaminated sites, it is necessary 

for the crops to adapt to the conditions of those soils. This study contributes a review of the potential of various plants of 

interest in bioenergetics to develop in soils contaminated with PTEs.

Keywords: biofuels, revaluation of degraded soils, environmental services.
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INTRODUCCIÓN

La Organización de las Naciones Unidas 

para la Alimentación y la 

Agricultura (FAO, por sus siglas en inglés: Food and Agriculture Organiza-

tion) define degradación de suelo como un cambio en la salud de este, que 

resulta en la disminución de la capacidad del ecosistema para producir bie-

nes o prestar servicios para sus beneficios (FAO, 2016). La contaminación de 

un suelo por elementos potencialmente tóxicos (EPT) limita el desarrollo de 

plantas y microorganismos benéficos, además de que representa riesgo para 

las especies animales y para la salud pública. Por ello, suelos contaminados 

con EPT se pueden considerar como degradados. Estos representan sitios 

que, además de sus efectos negativos en el ecosistema, carecen de valor 

agronómico. Por ello, algunos investigadores han propuesto utilizar suelos 

degradados para la producción de biocombustibles (Edrisi y Abhilash, 2016; 

de Carvalho et al., 2015; ECD, 2009; Ruiz-Olivares et al., 2013), lo cual tiene 

ventajas adicionales, tales como asegurar que la producción de bioenergé-

ticos no sea en tierras productivas, que no se utilicen cultivos de interés ali-

menticio y que el uso de biocombustibles reduce la necesidad de energía 

fósil y de emisiones de CO2 a la atmósfera. Debido a la toxicidad que estos 

elementos tienen para las plantas es necesario seleccionar las especies ve-

getales adecuadas para introducirlas en suelos contaminados con EPT, así 

como establecer manejo agronómico adecuado para asegurar la genera-

ción de la materia prima para la generación de biocombustible.

Plantas de interés bioenergético aptas para desarrollarse en suelos 

contaminados con EPT

Ricinus communis L., de la familia Euphorbiaceae, el aceite de su semilla se 

ha utilizado para la producción de biodiesel. Esta planta es de fácil mane-

jo agronómico y soporta condiciones de sequía y estrés osmótico (Babita 

et al., 2010), así como salinidad (Bauddh y Singh, 2012). Las semillas de R. 

communis contienen alta cantidad de aceite (35-55 %) (Harborne y Baxter, 

2001), y tolera altas concentraciones de EPT en diferentes condiciones. 

Huang et al. (2011) mostraron que 23 genotipos de dicha especie se desa-

rrollaron en un suelo contaminado artificialmente con 2.8 mg kg1 de Cd 

y 0.35 mg kg1 DDT, y dichos autores concluyeron que esta planta es un 

candidato promisorio para utilizarse en la fitorremediación. Asimismo, Niu 

et al. (2007) realizaron un experimento en hidroponía y expusieron plantas 

de esta especie a concentraciones de hasta 200 mg L1 de Pb y 20 de mg 

L1 Cd. Estos autores mencionaron que R. communis puede usarse en la 

extracción de Pb y Cd. No obstante estos resultados, es necesario determi-

nar el comportamiento de R. communis en condiciones reales de campo 

directamente en sitios contaminados. Ruiz-Olivares et al. (2013) realizaron 

un estudio sobre esta especie, desarrollándose naturalmente en residuos 

de mina, donde caracterizaron 18 sitios, y en la rizosfera de R. communis 

se determinaron concentraciones elevadas de EPT, principalmente de 

Pb de hasta 3883 mg kg1 y 238 mg kg1 de Pb total y extractable (con 

DTPAdisponible para las plantas), respectivamente. Además, el pH de dos 

de estos sitios fue bajo (3.0 y 5.1). En siete, R. communis completó su desa-

rrollo hasta la formación de semillas, en las cuales produjeron de 41% hasta 

64% de aceite. Esto es remarcable debido a que algunas variedades de esta 

planta creciendo en suelos no con-

taminados producen hasta 55 % 

de aceite. En un estudio posterior, 

la calidad del aceite de las semillas 

de R. communis provenientes de 

los sitios contaminados se caracte-

rizó y comparó con la calidad del 

aceite de semillas de sitios no con-

taminados (González-Chávez et al., 

2015), registrando que el aceite de 

las semillas de plantas creciendo 

en residuos mineros, así como la 

torta resultante (residuos de semi-

llas de las que se extrajo el aceite), 

tuvo baja concentración de EPT. En 

ambos casos la concentración fue 

similar a la del aceite y torta produ-

cidos por las semillas de la plantas 

de sitios no contaminados. El acei-

te que se obtuvo del sitio contami-

nado presentó mayor cantidad de 

ácido linoléico, un aceite deseable 

que incrementa la calidad para su 

uso como bioenergético. Lo ante-

rior es muy importante, ya que para 

que se pueda utilizar un suelo con-

taminado con EPT para la produc-

ción de biocombustibles es nece-

sario garantizar también la calidad 

del producto final, como el aceite, 

sin embargo, la torta representa un 

bioproducto secundario que tam-

bién puede tener uso como mejo-

rador de suelo.

Brasica napus: Es una especie de la 

familia Brassicaseae, cuyas semillas 

producen aceite. Liu et al. (2010) 

obtuvieron variedades que produje-

ron hasta 50% de aceite. Asimismo, 

por su contenido de lignocelulosa, 

toda la planta puede usarse para la 

producción de bioetanol, tal como 

reportaron Dhiman et al. (2016). B. 

napus tolera altas concentraciones 

de EPT. Belouchran et al. (2016) es-

tablecieron un experimento con 

tres meses de duración en un suelo 

contaminado artificialmente (500 

mg kg1 de Zn con una solución 
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de ZnSO4∙7H2O). Dichos autores 

observaron que B. napus desarrolló 

mayor biomasa en los tratamientos 

con Zn en comparación con plan-

tas del tratamiento sin Zn. En otra 

investigación, Dhiman et al. (2016) 

evaluaron la producción de aceite 

en semillas de B. napus al crecer en 

suelos artificialmente contaminados 

con As, Pb, Cd, Cu, Ni y Zn. En el 

estudio se obtuvo bioetanol a razón 

de 7.6 g L1 en plantas expuestas a 

EPT, eficiencia que fue similar a la 

obtenida en plantas no expuestas a 

dichos contaminantes. 

Helianthus annuus: Pertenece a la 

familia Asteraceae, se utiliza para la 

producción de biodiesel y sus semi-

llas contienen alrededor de 42% de 

aceite (Laviola et al., 2012). Solhi et 

al. (2005) evaluaron la producción 

de biomasa y capacidad de extrac-

ción de Pb y Zn de H. annuus en un 

suelo contaminado con estos ele-

mentos (29 mg kg1 y 182 mg kg1 

de Pb y Zn extractables con DTPA, 

respectivamente). Las plantas acu-

mularon Pb y Zn en una relación 

lineal con la concentración extrac-

table con DTPA. No obstante, no se 

inhibió la producción de biomasa 

bajo las concentraciones de Pb y Zn 

encontradas. Adesodun et al. (2010) 

adicionaron a un suelo 400 mg 

kg1 de Pb y Zn usando Pb (NO3)2 

y Zn (NO3)2; y observaron factores 

de translocación 1 para Pb y 2 

para Zn en H. annuus. La mayor 

acumulación en hojas de las plantas 

fue de 320 kg1 de Zn de 254 kg1 

de Pb. Los autores concluyen que 

H. annuus es una planta candidata 

para remediar suelos contamina-

dos, dado su potencial de extrac-

ción de Pb y Zn. Sin embargo, este 

estudio podría complementarse si 

las plantas logran producir semillas 

con el contenido de aceite suficien-

te para producir biodiesel.

Jatropha curcas: Es una planta de 

la familia Euphorbiaceae, nativa de 

México y américa central. Sus se-

millas contienen entre 27% y 40% 

de aceite, el cual se utiliza para la 

producción de biodiesel de calidad 

suficiente para usarse en motores 

(Achten et al., 2007). Otra propiedad 

importante, es que es resistente a la 

sequía (Corro et al., 2012); asimis-

mo, diversos autores han encontra-

do que puede usarse en la fitorre-

mediación de suelos contaminados 

con EPT (Pandey et al., 2012). Gon-

zález-Chávez et al. (2016) mostra-

ron que una accesión no tóxica de 

J. curcas fue tolerante a crecer en 

residuo de mina con concentracio-

nes extractables con DTPA de 8,108 

0.6 y 6 mg kg1 de Cu, Zn, Cd y Pb. 

Después de 105 días del trasplante, 

las plantas se desarrollaron sin sín-

tomas de toxicidad y presentaron 

bajos niveles de acumulación de es-

tos contaminantes en la parte aérea. 

Los factores de translocación fue-

ron menores a uno, lo que indicó 

que no hubo acumulación significa-

tiva en la parte aérea de las plantas. 

Estos resultados son contrastantes 

con lo observado por Chang et al. 

(2014), quienes evaluaron la capaci-

dad de J. curcas para desarrollarse 

durante dos años en un suelo con-

taminado con Cd, Cr, Ni y Zn en Tai-

wán. Tan solo seis meses después 

del trasplante, las plantas aumenta-

ron 35.1%, 39.7% y 31.8% su biomasa 

radical, así como de tallos y hojas. A 

los dos años después del trasplan-

te, las plantas acumularon EPT por 

debajo de la concentración umbral 

para considerarlas hiperacumula-

doras. No obstante, en las investiga-

ciones realizadas no se determinó la 

concentración de EPT en semillas.

Árboles: son especies recientemen-

te estudiadas para la producción de 

bioetanol, que se produce a partir 

de la celulosa que generan. Estas 

especies son de gran interés, dado 

que desarrollan una biomasa masi-

va que se puede utilizar para la ge-

neración de combustibles. Cerca 

de 50% de la composición de la ma-

dera es celulosa, y por esta razón, 

esta materia se considera como la 

principal fuente para producir bioe-

tanol en árboles (Jiménez et al., 

2004). Otra ventaja del uso de árbo-

les es que participan en la captura 

de carbono atmosférico. Algunas 

especies que han sido caracteriza-

das para la producción de bioetanol 

son Pinus pinnata, P. radiata (Jimé-

nez et al., 2004), Populus spp. (Hart 

et al., 2015). Recientemente se han 

generado especies transgénicas 

de árboles para incrementar en su 

biomasa el contenido de celulosa y 

disminuir el de lignina. A su vez, se 

busca aumentar la eficiencia y ge-

nerar árboles de rápido crecimiento 

(Tang y Tang, 2014). Mertens et al. 

(2004) evaluaron las especies Acer 

pseudoplatanus, Alnus glutinosa, 

Fraxinus excelsior, Populus alba y 

Robinia pseudoacacia para desa-

rrollarse en sedimentos salobres 

contaminados con Cd, Cu, Pb y Zn. 

Dichos autores observaron que la 

concentración de EPT en las hojas 

cuatro de las especies vegetales 

fueron normales, así que sugirieron 

que son aptas para la fitoestabiliza-

ción. No obstante, P. alba acumuló 

concentraciones elevadas de Cd 

(8.0 mg kg1) y Zn (465 mg kg1), 

por los que esta especie no sería 

una especie adecuada para utilizar-

se como fitoestabilizadora. No obs-

tante, sería necesario evaluar tam-

bién la concentración de EPT acu-

mulada en tallos de estas plantas. 

Los datos de acumulación de EPT 

en los tejidos de plantas para utili-

zarse en la producción de biocom-

bustibles son importantes, debido 

a que estos contaminantes afectan 
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negativamente la calidad del combustible y podrían re-

presentar una fuente de contaminación en el ambiente.

Manejo agronómico de especies de interés 

bioenergético en suelos contaminados con EPT

Ya se ha visto que varias especies vegetales de interés 

bioenergético son útiles para desarrollarse en suelos 

contaminados con altas concentraciones de EPT. No 

obstante, se requiere manejo agronómico para aportar 

los nutrientes necesarios para el desarrollo del producto 

que se procesará para obtener el biocombustible. Una 

opción adecuada en sitios contaminados es la adición 

de enmiendas. Estos materiales pueden funcionar ade-

más para inmovilizar EPT y evitar su acumulación en el 

aceite o en los tejidos que se utilizarán para la produc-

ción de biodiesel o bioetanol. Solhi et al. (2005) agrega-

ron estiércol composteado (7.5 y 15 g kg1) para fomen-

tar el crecimiento de H. annuus creciendo en un suelo 

contaminado con Pb y Zn. El estiércol incrementó la bio-

masa de las plantas y fue significativamente mayor al tra-

tamiento testigo (sin adición de estiércol). Ruiz-Olivares 

et al. (2016) utilizaron enmiendas orgánicas (vermicom-

post y vermicompostaserrín) para aportar nutrientes en 

un suelo contaminado con Pb, altas concentraciones de 

sales y deficiente en nitrógeno. Las enmiendas favore-

cieron el establecimiento y crecimiento de las plantas. 

Marques et al. (2013) utilizaron bacterias promotoras de 

crecimiento para fomentar el desarrollo de H. annuus 

en un suelo contaminado con Cd y Zn inoculadas con 

Chrysiobacterium humi, y fueron comparadas con las 

no inoculadas, registrando menor acumulación de Zn 

en tejidos de la parte aérea y de Cd en la raíz. Otro as-

pecto importante a tomar en cuenta en el manejo agro-

nómico es el clima, dado que las plantas se adaptan a 

diferentes climas. B. napus, H. annuus podrían utilizarse 

en regiones templadas, mientras que R. communis para 

zonas áridas y J. curcas en las tropicales.

CONCLUSIONES

D
iversas investigaciones muestran que es po-

sible utilizar árboles para la producción de 

biocombustible en suelos degradados con 

EPT. La generación de dichos biocombus-

tibles representa un área oportunidad no solo para 

remediar el suelo, sino también para la utilización de 

aquellos que están degradados y que ofrecen servicios 

ambientales, tales como captura de carbono atmosfé-

rico, incremento de la fertilidad del suelo, prevención 

de la dispersión de contaminantes y producción de 

biocombustibles.
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RESUMEN
La regulación en materia ambiental responde a una necesidad de la población para desarrollarse en un ambiente sano. 

Además es necesaria para asegurar la protección de los recursos naturales y el ecosistema que nos rodea. Un tema de 

gran relevancia en este sentido es la regulación ambiental de la contaminación del suelo por elementos potencialmente 

tóxicos. Para quienes no están familiarizados con el sistema legal mexicano, es difícil acceder e interpretar la información 

existente. El presente trabajo tiene el objetivo de comentar, ante la comunidad científica, algunos puntos básicos para el 

entendimiento de la regulación ambiental en México. Se busca también informar a los hacedores de las regulaciones de 

las alternativas para la remediación de suelo a través del uso de plantas. Así mismo, se hace una serie de propuestas con 

lo cual, el marco legal se podría complementar.

Palabras clave: marco legal, remediación de suelos, contaminación.

ABSTRACT
Environmental legislation should guaranty, to the population, the rigth to live in a clean environment. Moreover it should 

protect natural resources and the functions of the ecosystems. A topic involving great importance is pollution of the 

soils by potentially toxic elements. Mexican environmental legislation is a complex system and hard to understand for 

any people do not involve in the legal system. The aim of this manuscript is to describe some constrains and basis for 

understanding this legal system. In addition, it could show to the law makers the emergent techniques for soil remediation 

such as phytoremediation. Some options for 

improving the law systems are described.

Keywords: legal framework, soil remediation, 

contamination.
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INTRODUCCIÓN

Los elementos potencialmente tóxicos (EPT) 

se encuentran de forma natural 

en el suelo. No obstante, diversas actividades como la minería o la industria 

pueden contaminar este recurso debido a la alta generación de residuos. 

Por tanto, la concentración de EPT en el suelo se incrementa a niveles tó-

xicos para seres vivos. Por ello, es importante tomar acciones para prevenir 

dicha contaminación o remediar un suelo una vez contaminado, todo ello 

para evitar el daño al ecosistema y la salud pública. Regular ésto es la fun-

ción de toda legislación ambiental. La regulación ambiental se basa en el 

derecho de toda persona de desarrollarse en un medio ambiente sano. Esta 

idea se encuentra en el artículo 11 del Protocolo de San Salvador, el cual 

surge basado en la declaración universal de los derechos humanos. Asi-

mismo, en el artículo 4° párrafo cinco, la Constitución Mexicana menciona: 

“Toda persona tiene derecho a un medio ambiente sano para su desarro-

llo y bienestar. El Estado garantizará el respeto a este derecho. El daño 

y deterioro ambiental generará responsabilidad para quien lo provoque 

en términos de lo dispuesto por la ley”. Después de la constitución exis-

ten leyes complementarias, seguidas de reglamentos, los cuales vigilan el 

cumplimiento de los objetivos de las leyes. Finalmente, las normas oficiales 

mexicanas (NOM) y las normas mexicanas (NMX) son especificaciones téc-

nicas que sirven para evaluar parámetros en los que se basa la evaluación de 

un sitio (Ruiz-Olivares, 2016) y determinar su grado de contaminación. En 

México, la ley que se encarga de los aspectos ambientales es la Ley General 

del Equilibrio Ecológico y la Protección al Ambiente (LGEEPA); y como ley 

complementaria, en el caso de que haya residuos implicados, se encuentra 

la Ley General para la Prevención y Gestión Integral de los Residuos (LGP-

GIR). Asimismo, la ley que regula el cumplimiento los sujetos responsables 

de la contaminación es la Ley Federal de Responsabilidad Ambiental (LFRA; 

Figura 1). No obstante, otras leyes podrían aplicarse a un sitio contaminado, 

dependiendo específicamente de cada caso. Por ejemplo, si hay cuerpos 

de agua en riesgo, áreas naturales protegidas en las cercanías, etcétera. En 

cuanto a las NOMs, la NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004 apli-

ca directamente a todos los suelos contaminados por EPT. 

En ésta se presentan los valores máximos permisibles que 

marcan un umbral sobre el cual es recomendable tomar 

acciones para remediar un suelo contaminado, y  nor-

ma aspectos metodológicos precisos para evaluar el 

grado de contaminación de un suelo, además de 

los objetivos de la remediación de un sitio.

Un problema medioambiental relacionado 

con EPT, debe vincularse con cada nivel 

jerárquico de la Legislación Ambiental 

Mexicana y debe considerar cada ley 

y reglamento pertinente; según el 

caso específico de un sitio. De esta 

forma, un proyecto de remedia-

ción tendrá un sustento legal 

adecuado.

Criterios para la remediación de 

un suelo contaminado con EPT

En general, la concentración total 

de EPT en el suelo es la que se con-

sidera para plantear una alternativa 

de remediación. Sin embargo, va-

rios investigadores han menciona-

do que la concentración total es un 

pobre indicador de toxicidad de EPT, 

debido a que sus diferentes formas 

químicas en la fase sólida varían 

considerablemente en términos de 

biodisponibilidad (Allen, 2001; No-

lan et al., 2003; Temminghoff et al., 

1998). La concentración total de 

EPT en suelo se refiere incluso a los 

elementos que son componentes 

estructurales de los minerales (Lim 

y Jackson, 1982), por lo que hay 

que aclarar que la concentración 

total no es el mejor indicador para 

reflejar el potencial de riesgo am-

biental. Un nuevo enfoque consi-

dera evaluar la contaminación a tra-

vés de la concentración disponible 

para los organismos (Adriano et al., 

2004). La concentración disponible 

para seres vivos (biodisponibilidad) 

es una fracción de la concentración 

total, la cual interactúa directamen-

te con un ser vivo. Asimismo, esta 

depende de las propiedades espe-

cíficas del suelo. Por ejemplo, 1 g de 

Pb presenta diferente riesgo en un 

suelo arenoso que en uno arcillo-

so. Si la mayor proporción del EPT 

está en forma no biodisponible o 

en una soluble, tendrá diferentes 

características en su movilidad, 

lixiviación y absorción en los 

organismos vivos. Más aun, 

el tipo de contaminante 

es muy importante para 

determinar su riesgo. 

Por ejemplo, el Hg y 

el As son más tóxi-

cos que el Zn o 

el Cu. No hay 

consenso de 

cómo evaluar Figura 1. Organización jerárquica de la legislación ambiental mexicana.

NOMs,
NMXs

_______________

Leyes 
complementarias

_____________________________

LGEEPA

_______________________________________

CONSTITUCIÓN MEXICANA
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la biodisponibilidad de un elemento. Además, porque 

esto depende del organismo sobre el cual se esté eva-

luando la toxicidad. En el caso de los seres humanos 

se maneja la bioaccesibilidad, que hace referencia a la 

concentración de un contaminante en un material que 

será absorbido por el organismo humano. Se han de-

sarrollado métodos que tratan de estimar el grado de 

absorción de contaminantes que tendrían los diferen-

tes órganos del cuerpo humano, tales como pulmones 

(Julien et al., 2011), estómago e intestinos (Juhasz et al., 

2010) o saliva (Deshommes et al., 2012) en contacto con 

materiales contaminados. En el caso de las plantas, un 

tipo de extracción común es la que se hace con agentes 

quelatantes, como el ácido etilendiaminotetraacético 

(EDTA) y el dieti-

lentriaminopentaa-

cético (DTPA). Este 

último fue desarro-

llado para la deter-

minación de Zn, 

Fe, Mn y Cu, como 

microelementos 

esenciales en el 

suelo disponibles 

para ser absorbi-

dos por las plantas 

(Lindsay y Norvell, 

1978). Sin embargo, 

la extracción con 

DTPA ha sido apli-

cada en la extrac-

ción de otros EPT 

fuera del ámbito de 

la nutrición vegetal 

(Baker y Amacher, 1982) para evaluar la contaminación 

del suelo. Esto se debe a que los EPT extraídos por este 

método se pueden relacionar con la concentración 

disponible para la planta. En este sentido, la NOM021-

RECNAT-2000 menciona las concentraciones extraídas 

con DTPA de Pb, Cd y Ni que pueden ser tóxicas para 

las plantas. Sin embargo, esta norma solo aplica para 

suelos de uso agrícola y no para residuos peligrosos u 

otro tipo de materiales, además de que no son criterios 

que clasifiquen a un suelo como sujeto a remediar. Otra 

forma química de EPT que puede ser de utilidad para 

evaluar su toxicidad es la soluble en agua. Además de 

representar disponibilidad inmediata de EPT para ser ab-

sorbido por plantas, representa un riesgo, dada la posi-

ble lixiviación de éstos hacia otros sitios o hacia cuerpos 

de agua.

La NOM-147 utiliza principalmente dos criterios para 

evaluar el grado de contaminación de un suelo. El pri-

mero considera la concentración referencia total (CRT), 

que se define como la de un elemento, por encima de la 

cual se considera que existen riesgos para la salud. El se-

gundo es la concentración de referencia soluble (CRS), 

que se refiere a aquella en una solución extractante, por 

encima de la cual se considera que existen riesgos po-

tenciales al medio ambiente. Con base en los métodos 

analíticos de la NOM-147, la CRT es equivalente a la con-

centración total y la CRS a la soluble en agua (Cuadro 1). 

En la CRT es necesario diferenciar el uso de suelo para 

clasificarlo como sujeto a remediar; esto porque es de 

uso agrícola o residencial. El riesgo de exposición a los 

EPT es mayor que 

en un suelo de uso 

industrial. Una vez 

que las concentra-

ciones de un suelo 

superan las de re-

ferencia de uno o 

más EPT citados en 

el Cuadro 1, es ne-

cesario proceder a 

la remediación. La 

NOM-147 mencio-

na que un proyec-

to de remediación 

debe alcanzar uno 

de los siguientes 

objetivos: 1) Reme-

diar hasta las CRT, 

2) Remediar hasta 

las concentracio-

nes de fondo. Es decir, la concentración natural del EPT 

en el sitio. Para esto es necesario obtener muestras en 

la cercanías del sitio, que no hayan sido expuestas a la 

contaminación, 3) Remediar hasta las concentraciones 

específicas totales (CRE, éstas se refieren a una relación 

entre la CRT y un factor que considera bioaccesibilidad) 

o 4) Remediar hasta las concentraciones de referencia 

de la fracción soluble  la concentración soluble de la 

muestra de fondo (Cuadro 1). Actualmente, para que un 

proyecto de remediación se considere exitoso es ne-

cesario cubrir uno de los cuatro puntos anteriores. Sin 

embargo, es importante mencionar que, aunque la CRE 

considera la bioaccesibilidad, la relaciona con la concen-

tración CRT de un sitio y genera un cociente para evaluar 

el grado de riesgo de un sitio, lo cual es un término poco 

claro y dificulta la comparación de un suelo evaluado 

Cuadro 1. Concentraciones de referencia para la remediación de un suelo 
contaminado con EPT.

EPT

Concentraciones de referencia totales Concentraciones de 
referencia solubles

mg L1
Uso agrícola/residencial

mg kg1 Uso industrial

As 22 260 0.500

Ba 5,400 67,000 10,000

Be 150 1,900 0.122

Cd 37 450 0.100

Cr (VI) 280 510 --

Hg 23 310 0.020

Ni 1,600 20,000 1.100

Ag 390 5,100 0.500

Pb 400 800 0.500

Se 390 5,100 0.100

Ta 5.2 67 0.200

V 78 1,000 0.160
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con la información científica ge-

nerada. Asimismo, la NOM-147 no 

considera como EPT a Co, Cu, Fe, 

Mn y Zn; los cuales, a pesar de ser 

micronutrientes para seres huma-

nos y plantas, representan un riesgo 

en concentraciones elevadas, por 

lo que la contaminación con estos 

elementos es un problema existente 

en el país que debe atenderse.

Pertinencia de la fitorremediación 

en la Legislación Ambiental 

Mexicana

La necesidad de la remediación 

surge del estudio, análisis de la ca-

racterización del sitio y el riesgo 

ambiental que representa. Por ello, 

debe considerarse el riesgo de ex-

posición de los organismos a los 

EPT. La introducción de plantas a 

un sitio contaminado implica el 

establecimiento de una cubierta 

que, aunque puede no disminuir 

la concentración total de EPT en 

un suelo, es capaz de evitar su dis-

persión y así su riesgo ecológico o 

ambiental. Al estabilizar la fracción 

disponible de EPT de un suelo, las 

plantas representan una forma 

importante para disminuirla. Esto 

puede vincularse con la evaluación 

de la CRS mencionada en la NOM-

147. Además, se ha demostrado la 

capacidad de las plantas para rete-

ner partículas que contienen EPT en 

las partes externas de sus tejidos, en 

lo que se ha llamado fito-barreras 

(Sánchez-López et al., 2015), por lo 

que las plantas representan un me-

canismo eficaz de disminución de 

la disponibilidad, dispersión y ries-

go de los EPT y, al mismo tiempo, 

participación en mejorar la calidad 

del suelo contaminado. El paradig-

ma de considerar únicamente las 

concentraciones totales de EPT en 

un sitio, como criterio de diagnós-

tico del grado de contaminación y 

el éxito de un proyecto de remedia-

ción, está cambiando en favor de 

una alternativa más integral, la cual 

diferencia la biodisponibilidad de es-

tos contaminantes. Para una amplia 

aceptación regulatoria y pública, las 

alternativas de remediación depen-

den de la habilidad de reconocer 

esta diferencia física, química y bio-

lógica. Los cambios en las metas y 

guías favorecen fuertemente el de-

sarrollo de técnicas de remediación 

para convertir la fracción biodispo-

nible en el suelo en formas no dis-

ponibles, generalmente con el uso 

de enmiendas orgánicas e inorgáni-

cas, que han demostrado cambiar la 

disponibilidad de los EPT en el suelo 

(Ver artículo: Fitorremediación asis-

tida con enmiendas y fitoestabiliza-

ción de elementos potencialmente 

tóxicos). Asimismo, debe conside-

rarse el aspecto social y económico 

en un proceso de remediación, así 

como la valoración de los residuos 

o suelo contaminado para su apro-

vechamiento como insumos en las 

actividades productivas, protección 

de la población humana, ambiente 

y recursos naturales.

Participación de la comunidad

científica y población en la 

resolución de problemas 

de contaminación

Dado que se requiere de la par-

ticipación interdisciplinaria para 

la resolución de los problemas 

medioambientales, la Legislación 

Ambiental Mexicana permite la par-

ticipación de diversos sectores en el 

diagnóstico y resolución de dichos 

problemas. En primera instancia, la 

LGPGIR posee un capítulo que es-

pecifica la participación social y tie-

ne como objetivo promover la parti-

cipación de todos los sectores de la 

sociedad en la prevención de la ge-

neración, la valorización y la gestión 

integral de residuos. Ésto incluye al 

sector privado, social e instituciones 

académicas, grupos y organizacio-

nes sociales, y demás interesados 

(LGPGIR, Art. 35, sección VII). En 

su Artículo 36, la LGPGIR también 

establece que el gobierno tanto 

federal, estatal como municipal, 

integrarán órganos de consulta en 

los que participen instituciones pú-

blicas, académicas, organizaciones 

sociales y empresas. Éstas tendrán 

funciones de asesoría, evaluación y 

seguimiento en materia de la políti-

ca de prevención y gestión integral 

de los residuos. Asimismo, podrán 

emitir opiniones y observaciones 

que consideren pertinentes. Ésto 

es importante porque permite a 

los centros de investigación contar 

con un respaldo legal en su partici-

pación en el diagnóstico de proble-

máticas ambientales. Al respecto, 

en su Artículo 49, la Ley de Cien-

cia y Tecnología menciona que los 

centros públicos de investigación 

colaborarán con las autoridades en 

las actividades de promoción de la 

metrología, en la elaboración de 

NOMs o MMX, y en la evaluación 

de la conformidad con las mismas, 

por lo que la comunidad científica 

puede participar en la discusión de 

las normas, siendo una oportunidad 

para complementar el marco legal 

mexicano con los avances científi-

cos en relación con la contamina-

ción de suelo por EPT. La LFRA (Art. 

28, inciso I) reconoce el derecho 

para demandar la responsabilidad 

ambiental de la reparación del daño 

a las personas físicas habitantes de 

la comunidad adyacente al daño 

ocasionado al ambiente, por lo que 

las demandas ciudadanas están res-

paldadas con este artículo.

CONCLUSIONES

E
s importante el conocimiento 

de la Legislación Ambiental 

Mexicana en la evaluación de 

un problema de contaminación del 
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suelo por EPT. Esto debe integrar las leyes, reglamentos y 

normas ambientales mencionados en este artículo para 

así generar un respaldo legal completo. Es pertinente la 

integración de las tecnologías de la fitorremediación en 

el marco legal con la debida evaluación de sus efectos 

en los EPT del suelo.
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RESUMEN
La nanociencia es una disciplina que presenta más avances en el desarrollo de tecnología en los últimos años. Su 

alcance llega a sectores tan diversos que incluye desde la medicina hasta la industria, y recientemente ha incursionado 

en el control y la mitigación de la contaminación ambiental. En este estudio se describen los conceptos básicos de 

nanociencia y nanotecnología. Asimismo, se citan algunos ejemplos sobre el uso y aplicación de las nanopartículas 

sintéticas, como alternativa tecnológica para el tratamiento de suelo y agua contaminados. Además, se discuten las 

implicaciones toxicológicas de su uso a gran escala y destino probable de los nanomateriales en el ambiente, ya que se 

desconocen los mecanismos de su interacción con factores ambientales. Es importante señalar los escasos estudios 

que hay sobre la aplicación de esta tecnología en condiciones de campo y la necesidad de evaluar el comportamiento 

de los nanomateriales a través  del tiempo.

Palabras clave: nano partículas, contaminantes del ambiente, nanociencia.

ABSTRACT
Nanoscience is a discipline that presents accelerated advances in the development of technology in recent years. Its 

scope reaches diverse sectors that include from medicine to industry, and more recently the control and mitigation of 

environmental contamination. In this review the basic concepts of nanoscience and nanotechnology are described. 

Examples regarding the use and application of synthetic nanoparticles, as a technological strategy for the treatment 

of soil and water contaminated are also cited. The toxicological implications of large scale nanomaterials use and their 

probable endpoint in the environment are discussed, because there is limited knowledge of environmental interaction 

mechanisms. It is important to point out the scarce studies on this technology application under field conditions and 

need for evaluating the behavior of nanomaterials throughout time.

Keywords: nanoparticles, environmental contaminants, nanoscience.
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INTRODUCCIÓN

Las partículas que constitu-

yen la materia 

se pueden clasificar por su tamaño. Las partículas grue-

sas cubren un intervalo entre 10000 y 2500 nm y, las 

finas entre 2500 y 100 nm. Hasta los años setenta se les 

denominó partículas ultrafinas (UFP) a aquellas entre 1 y 

100 nm. Posteriormente se les designó el prefijo nano 

(del griego nannos “enano”) y expresa la milmillonésima 

parte de la unidad. Por tanto, un nanomaterial se define 

como aquel que posee ciertas características estructu-

rales, de las cuales al menos una de sus dimensiones 

está en el intervalo de 1-100 nanómetros (1 nm1109 

m). Así, la nanotecnología es el área de investigación que 

estudia, diseña y fabrica materiales a nano escala con 

diversas aplicaciones (Takeuchi, 2011). La nanotecnolo-

gía es un área de amplio desarrollo en los últimos años, 

debido a las aplicaciones y alcances, además, las pro-

piedades únicas de los nanomateriales (nanopartículas, 

nanocristales, coloides de metal, nanobarras, dendrí-

meros y nanocápsulas) reciben particular atención por 

su posible uso en fármacos, bioingeniería, remediación 

de agua (Xu et al., 2012) y suelo contaminado (Shipley y 

Engates, 2011). La presencia de nanopartículas en la na-

turaleza no es reciente, ya que en forma natural existen 

en gran diversidad, y se distinguen las producidas por 

actividad del hombre y las de origen natural. Las prime-

ras, surgen bajo síntesis o de forma accidental, es decir, 

como producto de actividades industriales, quema de 

combustibles o actividades cotidianas y productos se-

cundarios de la actividad minera y metalúrgica. Mientras 

que las nanopartículas naturales resultan de fenómenos 

ambientales, como por ejemplo, de las emisiones de 

gases, aerosoles y partículas de los volcanes (Buzea et 

al., 2007), desgaste o interperismo de rocas como alo-

fano, ferrihidrita, goetita, magnetita y antracita (Ribeiro 

et al., 2013). Las nanopartículas poseen propiedades 

específicas en términos de tamaño, características y 

comportamiento. Lo anterior, como consecuencia de 

la relación superficie/volumen y el aumento de adsor-

ción de átomos. Los nanomateriales poseen propieda-

des físicas, químicas, electrónicas y ópticas que no es-

tán presentes en los materiales a granel (bulk materials) 

(Buzea et al., 2007). Esto ocurre porque a esta escala, las 

características y el comportamiento del material lo de-

terminan sus propiedades cuánticas; por ejemplo, sus-

tancias opacas se vuelven transparentes (cobre), mate-

riales estables se tornan combustibles (aluminio), com-

puestos inertes se convierten en catalizadores (platino) 

y los aislantes se transforman en conductores (silicio), 

(Dinesh et al., 2012). Las nanoestructuras se constituyen 

de distintos elementos y compuestos. Por ejemplo, Hra-

povic et al. (2006) sintetizaron nanocompositos a partir 

de nanopartículas metálicas (oro, platino y cobre) de 

interés electroquímico y nanotubos de carbono de pa-

red múltiple, con el objetivo de detectar trinitotolueno 

y otros compuestos nitro aromáticos. Los dendrímeros 

cuentan con varios extremos libres en los que se pue-

den acoplar y transportar moléculas de distinta natura-

leza, desde agentes terapéuticos hasta moléculas fluo-

rescentes para detección de compuestos orgánicos, lo 

cual modifica su forma y tamaño. Es frecuente que se 

considere como criterio de clasificación de las nanoes-

tructuras, su origen, composición química y construc-

ción, dimensiones externas, entre otras propiedades, 

sin embargo, algunos autores complementan dicha ca-

tegorización con base en las características de tamaño 

o morfología de las nanoestructuras.

Métodos de síntesis de nanopartículas

Existen dos tipos de métodos de síntesis de materiales 

y dispositivos: el de construcción bajo control de “abajo 

hacia arriba” o bottom up y el de miniaturización de “arri-

ba hacia abajo” o top down (Zhao et al., 2011a). En el pri-

mero, el objetivo es sintetizar nanopartículas mediante 

el depósito y crecimiento de los cristales a partir de solu-

ciones en fase líquida o vapor, como son los métodos de 

sol-gel (Dercz et al., 2007) y el de aerosol pirólisis (Milo-

sevic et al., 2009), o mediante procesos de precipitación 

química. Con el método top down, las nanopartículas 

se obtienen mediante procesos de miniaturización, apli-

cando diferentes técnicas, como molienda mecánica o 

descomposición térmica (Zhao et al., 2011a). Diversos 

estudios hacen énfasis en la dependencia entre el mé-

todo de síntesis de nanopartículas y el diseño de aplica-

ción. Esto se debe a que la interacción y estabilidad de 

los materiales que conforman la nanopartícula pueden 

ser determinantes en el efecto benéfico o perjudicial del 

tratamiento con nanopartículas (Gómez-Villalba, 2011).

Uso de nanomateriales en la remediación de suelo

En los últimos años, la aplicación de tecnología nove-

dosa al cuidado del ambiente se orienta a satisfacer 

necesidades que incluyen: atenuación de contaminan-

tes (Farkas et al., 2012), sensores de moléculas orgáni-

cas (Pan y Xing, 2012) y detección de metales pesados 

(Zhou et al., 2014), entre otros. Asimismo, la nanotec-

nología puede proporcionar estrategias para el ahorro 

en el consumo de fertilizantes en el suelo, reducción de 

pérdidas por descomposición física y química de estos 
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insumos, atenuación del efecto de contaminantes ambientales en agua y 

suelo, e incluso alternativas para incrementar la captura de carbono en el 

suelo. Numerosas publicaciones proponen sistemas nanotecnológicos para 

el control de contaminantes y moléculas recalcitrantes en matrices acuosas 

y suelo. Es el caso de Farkas et al. (2012), quienes al adicionar nanopartículas 

de oro y plata en la superficie del suelo, estabilizaron al fenantreno, hidro-

carburo aromático policíclico de carácter carcinogénico, lo cual sugiere que 

la unión del fenantreno a las nanopartículas metálicas es resultado de un 

fenómeno de sorción (Farkas et al., 2012). Este mecanismo se origina gracias 

a las propiedades del núcleo y la concentración de reactivos en las nano-

partículas, evidenciando la influencia de las nanopartículas en el transporte, 

biodisponibilidad y propiedades tóxicas de contaminantes en el suelo. Sun et 

al. (2012) proponen que los nanotubos de carbono de pared simple (SWCNT, 

del inglés Single-Walled Carbon Nanotubes) poseen potencial para reducir 

la movilidad y biodisponibilidad de herbicidas en suelo de uso agrícola. Lo 

anterior, debido a la capacidad de los SWCNT como adsorbentes de com-

puestos orgánicos, en particular de diuron y norfluzaron, herbicidas con-

taminantes de suelos agrícolas. Con base en los resultados de correlación 

positiva del área superficial de los SWCNT y la concentración de hidrógeno/

carbono/oxígeno presentes en su estructura, los autores concluyeron que 

los SWCNT son capaces de adsorber diuron y norflurazon por influencia de 

grupos funcionales carboxílicos presentes en la superficie de los SWCNT. A 

pesar de los resultados prometedores de este estudio es necesario evaluar 

el riesgo y los posibles efectos adversos de la aplicación de gran cantidad de 

SWCNT en suelos con estos contaminantes. Una alternativa para el control 

de la contaminación de suelo con plomo, procedente de áreas urbanas, es 

la aplicación de nanopartículas de apatita estable Ca5(PO4). Después de 30 

días de aplicación, la concentración de lixiviados de Pb (II) en suelo con tra-

tamiento de nanopartículas de apatita disminuyó con respecto a la concen-

tración en suelo sin tratar. Lo anterior se demostró mediante la disminución 

del índice TCLP (del inglés Toxicity Characteristic Leaching Procedure) en 

suelos contaminados con Pb (II) tratados con nanoparticulas de apatita (Liu 

y Zhao, 2013). Las pruebas de laboratorio mostraron que las nanopartículas 

podrían disminuir efectivamente hasta 66% de la fracción TCLP en un suelo 

contaminado con Pb.

Una nueva clase de nanopartículas de óxido binario fierro-manganeso esta-

bles preparadas con almidón soluble en agua y carboximetilcelulosa (CMC) 

se presentan como alternativa para inmovilizar arsénico. Un experimento al 

respecto se basó en la capacidad de sorción e inmovilización de arsenito 

(As3) en el suelo (An y Zhao, 2012). Aunque la capacidad de adsorción de As 

fue similar, tanto con las nanopartículas de Fe-Mn desnudas o estabilizadas, 

estas últimas se agregaron en el suelo y se indujo la inmovilización in situ de 

As3. La presencia de nanopartículas Fe-Mn estabilizadas en columnas de 

suelo con As redujo entre 91% y 96% de lixiviados de As y 78% el índice TCLP 

de As3 presente en el lecho del suelo, sin embargo, las escasas investiga-

ciones sobre el empleo de la nanotecnología en el suelo y la complejidad 

de este sistema, limitan la comprensión integral del comportamiento de las 

nanoestructuras. En consecuencia, se dificulta la evaluación de riesgos am-

bientales (desequilibrio de comunidades microbianas sensibles, alteraciones 

en los ciclos de nutrientes, magnifi-

cación trófica) y toxicológicos que 

se deriven de la introducción de 

esta tecnología en el suelo.

Uso de nanomateriales como 

sorbentes en agua

El dióxido de titanio (TiO2) es un se-

miconductor de aplicación común 

que recientemente toma impor-

tancia con notables resultados en 

aspectos ambientales, tales como 

fotocatalizador en reacciones de 

reducción de contaminantes inor-

gánicos, en la fotodegradación de 

diversos contaminantes orgánicos 

e inactivación de microorganismos. 

Los nanotubos de Titanato (TNTs, 

del inglés Titanate Nanotubes) se 

proponen como alternativa para el 

tratamiento de agua contaminada 

con elementos potencialmente tó-

xicos (EPT). Los TNTs generalmen-

te se sintetizan mediante reacción 

hidrotérmica de TiO2 y NaOH. Las 

ventajas que ofrece este nanoma-

terial se basan en sus propiedades 

fisicoquímicas especiales, como 

microestructura uniforme, diámetro 

pequeño del tubo y amplia superfi-

cie específica, entre otros. Además, 

TNTs son abundantes en grupos hi-

droxilo (-OH) que se localizan en las 

interlaminaciones y la superficie, lo 

cual se relaciona con su intensa ac-

tividad de intercambio iónico: entre 

H/Na y los iones de EPT, y con su 

capacidad adsorbente de cationes 

en medio acuoso. En consecuencia, 

los TNTs se aplican para eliminar di-

versos contaminantes de las aguas 

residuales, tales como cationes de 

EPT (p.e., Pb2 y Cd2, Ag, Cu2 y 

Ni2), aniones (p.e., As3 y As5), es-

tabilizar iones radiactivos (p.e., Sr2, 

Ba2 y Cs), e incluso, colorantes 

aminoaromáticos. Liu et al. (2013) 

demostraron que la adsorción de 

cuatro EPT en la superficie catalíti-

ca de los TNTs sigue la secuencia: 
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Pb2Cd2Cu2Cr3. Sin em-

bargo, la presencia de iones inor-

gánicos (p.e., Fe3, Al3, Na, K, 

Mg2, Ca2, Na y K) en la solu-

ción acuosa tiene efectos inhibito-

rios en la absorción, debido a que 

compiten por los sitios de adsorción 

con iones de EPT. Lo anterior plan-

tea una limitante en la aplicación 

de estas nanoestructuras, debido a 

que, con frecuencia, el agua resi-

dual contiene estos iones. Además, 

Shih et al. (2012) reportaron que se 

requiere alta concentración y afini-

dad iónica de las nanopartículas de 

titanio para conseguir su agrega-

ción. Estos factores deben tenerse 

en cuenta para interpretar el com-

portamiento de las nanopartículas, 

así como su eliminación del medio 

acuático. En un trabajo publicado 

por van Wieren et al. (2012), se em-

plearon nanopartículas de óxido de 

titano (TiO2, anatasa) para eliminar 

antibióticos compuestos por fluoro-

quinolona, en particular ofloxacina, 

de agua residual de origen nosoco-

mial y veterinario. El análisis espec-

trométrico de la concentración de ofloxacina en solución después de elimi-

nar las nanopartículas sólidas mostró la presencia de grupos dimetilados y 

carboxilados ionizados de fluoroquinolona. Estos compuestos son producto 

de la degradación de ofloxacina en la superficie de las nanopartículas de 

TiO2, sin embargo, los estudios sobre adsorción de fluoroquinolonas en óxi-

do de titanio mostraron la influencia de la materia orgánica (ácido húmico) 

presente en el medio acuoso y del soporte químico del fármaco (Peng et al., 

2012), lo cual podría alterar el transporte y el destino de la norfloxacina en el 

ambiente.

Xu et al. (2012) propusieron el uso de nanopartículas magnéticas como una 

alternativa para la eliminación de contaminantes en aguas residuales. Estas 

poseen características notables con respecto al resto de nanoestructuras, 

entre las que se pueden mencionar al tamaño, mayor área superficial con 

respecto a su volumen total, propiedades magnéticas, baja toxicidad, estabili-

dad química y compatibilidad con biomoléculas (McHenry y Laughlin, 2000) 

(Cuadro 1). En la actualidad se desarrollan filtros de escala nanométrica que 

poseen alta selectividad química y velocidad de flujo controlable, dirigidos 

a la separación de reactivos químicos, fármacos de liberación prolongada y 

tratamiento de agua residual. En este ámbito es fundamental el estudio de 

la interacción de las moléculas con la superficie de poro y la afinidad de los 

materiales del filtro. Además, en el caso de la fabricación de nanofiltros, se 

debe tomar en cuenta el intervalo de porosidad (1-10 nm), afinidad de las 

membranas de tipo polimérico, la arquitectura macromolecular de los me-

soporos y la cavidad de los nanotubos de carbono (CNT, del inglés carbon 

nanotubes) (Wang et al. 2013a). La funcionalidad de los filtros de CNT se basa 

en el bombeo de iones a través de la membrana mediante la aplicación de 

presión o de un campo eléctrico.

Cuadro 1. Aplicaciones nanotecnológicas en relación a EPT y moléculas orgánicas.

Nanoestructura Contaminante Mecanismo Aplicación Referencia

Nanotubos de titana-
to/Nanopartículas de 
dióxido de titanio

Pb2, Cd2, Cu2 y Cr3. 
Colorantes

Adsorción competitiva entre 
iones metálicos y H/Na

Eliminación de EPT en aguas 
residuales

Liu et al., 2013/ Hu y 
Shipley, 2012

Nanopartículas de 
óxido de titanio

Ofloxacin /Norfloxacin 
(fluoroquinolona)

Sorción y degradación
Control de antibióticos de uso 
veterinario y humano en agua 
residual

van Wieren et al., 
2012/Peng et al., 2012

Nanopartículas de 
dióxido de titanio

Se4 Sorción de Se y estabilización 
de TiO2

Estudio de modelos de sorción 
y estabilidad de Se en la super-
ficie de nanopartículas de TiO2

Benedicto et al., 2013

Nanopartículas de 
óxido de titanio

Agregación de nanopar-
tículas

Sorción
Estudio de cinética de agrega-
ción para control de contami-
nantes en medio acuático

Shih et al., 2012

Nanotubos de carbo-
no-grafito

Cu2 y sulfametoxazol Coadsorción
Modelo de sorbentes para 
investigar la coadsorción de 
Cu y sulfametoxazol

Wu et al., 2012

Nanopartículas de 
fierro

Cr (VI) Reducción química
Remoción de Cr (IV) mediante 
reducción química en suelo 
contaminado

Singh et al., 2011

Nanopartículas poli-
méricas con soporte 
de óxido de fierro (III)

As (V) Sorción
Alta capacidad de retención de 
As (V) sobre la superficie de las 
nanopartículas

Cumbal y SenGupta, 
2005



77

Nanotecnología en el control y mitigación de la contaminación

AGRO
PRODUCTIVIDAD

No obstante, en la aplicación y las ex-

pectativas a gran escala de la nano-

tecnología aún existen inconvenien-

tes debido a los escasos estudios so-

bre los mecanismos de formación, 

estabilización, liberación, transporte 

y depósito de nanopartículas en el 

ambiente acuático y terrestre (Farkas 

et al., 2012; Dinesh et al., 2012), así 

como aspectos toxicológicos.

Uso de biosensores en escala 

nanométrica

Los biosensores son descritos como 

dispositivos analíticos de detección 

química que comprende una enti-

dad de reconocimiento de origen 

biológico acoplado a un transduc-

tor. Este sistema permite el desarro-

llo cuantitativo de un parámetro bio-

químico complejo, es decir, trans-

duce el evento de reconocimiento 

(Fraser, 1994). Estos dispositivos son 

útiles en la detección de moléculas 

orgánicas e inorgánicas, en el con-

trol de especies biológicas, moni-

toreo de contaminantes orgánicos, 

EPT, detección de patógenos en ali-

mentos (Carrillo y González, 2011), 

e inclusive, en la identificación del 

riesgo potencial de bioterrorismo, 

entre otras aplicaciones. Algunos 

ejemplos exitosos se presentan en el 

Cuadro 2, sin embargo, los principa-

les desafíos que enfrentan muchos 

biosensores incluyen su baja sensi-

bilidad, así como su especificidad y 

sus complejos métodos de limpie-

za. El desarrollo de la nanotecno-

logía presenta algunas soluciones 

prometedoras para aliviar estos pro-

blemas (Zhang, 2011). Esto se puede 

aplicar en biotecnología, medicina, 

industria alimenticia, agricultura, in-

geniería de materiales, ciencias bá-

sicas, entre otras áreas de conoci-

miento y aplicación. Recientemente 

se desarrollan biosensores basados 

en nanotecnología que compren-

den nanopartículas con núcleo 

magnético, cubiertos por sílice, una 

o más capas inmóviles de diferentes 

metales en la superficie externa y, fi-

nalmente, un revestimiento de mo-

léculas orgánicas o inorgánicas de 

naturaleza sintética capaz de unirse 

a biomoléculas. Estas pueden in-

movilizarse físicamente a través de 

interacciones hidrófobas, iónicas, o 

de Van der Walls a una matriz sólida. 

También se unen a superficies ac-

tivadas químicamente mediante in-

movilización covalente. Sin embar-

go, en algunas aplicaciones existen 

fallas debido a la débil interacción 

de las biomoléculas con la super-

ficie del biosensor (Garipcan et al., 

2011). Los sensores se pueden fabri-

car en condiciones ambientales de 

presión y temperatura con alta pre-

cisión y estabilidad. Xu et al. (2014) 

desarrollaron un nanobiosensor 

desechable para la detección rápi-

da de compuestos tóxicos en agua, 

como 2-antramina, naranja de acri-

dina y 2-naftilamina. Este dispositivo 

se compone de ADN inmóvil sobre 

nanopartículas de oro modificado 

con cisteamina. Las nanopartículas 

mejoran la inmovilización del ADN, 

dando lugar a un aumento en la se-

ñal de guanina. La interacción del 

analito con el ADN inmovilizado se 

cuantificó mediante variaciones en 

la señal electroquímica de la guani-

na traducida a voltaje. Los resultados 

de los ensayos de genotoxicidad en 

muestras de agua de lagos integran 

el conjunto de tecnologías prome-

tedoras para la detección de conta-

minantes en ambientes acuáticos. 

Los sensores enzimáticos ofrecen 

versatilidad y alta especificad en la 

detección de compuestos orgáni-

cos, tales como penicilina (Wu et 

al., 2014a). El biosensor de tirosinasa 

con soporte de nanografeno per-

mite la detección de 100 nmol L1 

a 2000 nmol L1 de Bisfenol A (Wu 

et al., 2012). El uso de nanografeno 

en el biosensor mostró ventajas en 

términos de velocidad de respuesta, 

repetitividad y límite de detección 

con respecto a los nanotubos de 

pared múltiple con tirosinasa, lo cual 

puede atribuirse a que el nanografe-

no tiene mayor superficie específica 

y amplio fondo de tirosinasa. 

CONCLUSIONES

Aunque el uso de nanoestructu-

ras es cada vez más frecuente 

en los productos de consumo, los 

riesgos que pueden representar 

para el ambiente y la salud humana, 

en su mayoría aún se desconocen. 

Una razón importante es la falta de 

información y técnicas de detección 

e identificación sobre la cantidad de 

nanomateriales en circunstancias 

relevantes para el ambiente. Estas 

también deben discriminar entre las 

nanopartículas de origen antropo-

génico de aquellas que proceden 

de la naturaleza. De esta manera 

será posible determinar la influencia 

e implicaciones ambientales del uso 

de nanotecnología en diversos sec-

tores del quehacer humano.
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RESUMEN
Para evaluar el potencial de diferentes especies vegetales silvestres en la remediación de sitios contaminados por 

elementos potencialmente tóxicos (EPT) se recolectaron plantas establecidas naturalmente en residuos de mina. Se 

determinaron las concentraciones de Zn, Cd, Pb, Cu, Ni y Co en tejidos vegetales y en residuos de mina rizosféricos. 

Basándose en los factores de bioconcentración y translocación, así como en el límite de fitotoxicidad se identificaron 

algunas especies para su uso potencial como extractoras o estabilizadoras de EPT. Aster gymnocephalus se clasificó 

como planta extractora de Zn, Cd, Pb y Cu, al igual que Gnaphalium sp., para Cu y Crotalaria pumila para Zn. Pteridium sp., 

es adecuada para fitoestabilización de Zn y Cd. Para estudiar la función de las plantas como barrera física que disminuye 

la dispersión de partículas que contienen EPT se compararon las concentraciones de dichos contaminantes en muestras 

de parte aérea de plantas lavadas y sin lavar. Se mostró que todas las especies retuvieron en sus hojas partículas que 

contienen EPT. En Dichondra argentea y Viguiera dentata la concentración de Zn en plantas no lavadas fue 

14 veces mayor que en la de las lavadas. Las cubiertas vegetales compuestas por diversas especies 

vegetales presentaron al menos tres diferentes vías de remediación de suelos contaminados por 

EPT: i) estabilización en la raíz o en rizósfera, ii) acumulación en parte aérea y iii) retención 

de partículas que contienen EPT.

Palabras clave: fitoextracción, fitoestabilización, metales pesados, retención de partículas.

ABSTRACT
In order to evaluate the potential of different wild plant species in the remediation of sites 

contaminated by potentially toxic elements (PTEs), plants that were established naturally on 

mine residues were collected. The concentrations of Zn, Cd, Pb, Cu, Ni and Co in plant 

tissues were determined, as well as rhizosphere eden mine residues. Based on the 

factors of bioconcentration and translocation, as well as the limit of phytotoxicity, 

some species were identified for their potential use as extractors or stabilizers of 

PTEs. Aster gymnocephalus was classified as an extractor plant of Zn, Cd, Pb and 

Cu; and Gnaphalium sp., for Cu and Crotalaria pumila for Zn. Pteridium sp. is adequate 
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for phytostabilization of Zn and Cd. To study 

the function of the plants as a physical barrier 

that decreases the dispersion of particles 

that contain PTE, the concentrations of 

these contaminants in samples from the 

aerial part of washed and unwashed plants 

were compared. It was shown that all the 

species retained on their leaves particles that 

contain PTEs. In Dichondra argentea and 

Viguiera dentata the concentration of Zn in 

unwashed plants was 14 times higher than the 

concentration on washed plants. The plant 

coverages composed by various plant species 

presented at least three different paths of 

remediation of soils contaminated by PTEs: 

i) stabilization on the root or the rhizosphere; 

ii) accumulation in the aerial part; and iii) 

retention of particles that contain PTEs.

Keywords:phytoextraction; phytostabilization; 

heavy metals; particle retention.

INTRODUCCIÓN

Como resultado de la explotación mine-

ra, se genera continuamente gran 

cantidad de residuos o jales. Estos se caracterizan 

generalmente por presentar concentraciones muy 

elevadas de diversos elementos potencialmente tóxi-

cos (EPT) que pueden ser tóxicos (Zn, Cd, Pb, As, Cu, 

entre otros). Al permanecer continuamente expuestos 

a las condiciones ambientales su dispersión se pre-

senta por viento, arrastre durante lluvias o lixiviación 

(Vangronsveld et al., 1995 a, b; Jonathan et al., 2010). 

Ante la problemática que causa la contaminación por 

EPT surge la fitorremediación como una alternativa 

viable para disminuir el riesgo de estos contaminan-

tes (Peuke y Rennenberg, 2005). Esta consiste en el 

establecimiento de cubiertas vegetales, ya sea para 

evitar o disminuir la movilidad de los contaminantes, 

atrapándolos en la raíz de las plantas o en la rizósfera 

(fitoestabilización), o bien para extraer los contami-

nantes empleando especies que los acumulen en su 

tejido aéreo en altas concentraciones (fitoextracción) 

(Arthur et al., 2005). Frecuentemente, los sitios conta-

minados presentan condiciones desfavorables para el 

establecimiento y desarrollo de las plantas, por lo que 

solamente algunas especies pueden crecer en esas 

condiciones (González y González-Chávez, 2006). 

Debido a ello, toma importancia la búsqueda de es-

pecies vegetales con la capacidad de establecerse 

en sitios contaminados por EPT. Adicionalmente, se 

ha mencionado que la superficie de las plantas actúa 

como depósito de contaminantes en zonas urbanas 

(Nowak et al., 2006). Sin embargo, poco se sabe acer-

ca de esta función respecto a la retención de EPT pro-

venientes de residuos de minas, por lo que el objetivo 

del presente trabajo fue estudiar diferentes vías en las 

que las plantas contribuyen en la remediación de si-

tios contaminados por EPT.

MATERIALES Y MÉTODOS
La recolecta de plantas y residuos de mina se realizó en 

los depósitos conocidos como San Francisco y Santa 

María en el municipio minero de Zimapán, Hidalgo, Mé-

xico. El material colectado consistió de plantas comple-

tas y residuos de mina de la zona radical (rizósfera). Los 

EPT (Zn, Cd, Pb, Cu, Ni y Co) disponibles y totales en 

la rizósfera se determinaron por extracción con DTPA 

(DTPA-TEA-CaCl2) y digestión en HNO3, respectivamen-

te. Las concentraciones se midieron en un espectrofo-

tómetro de absorción atómica. En cuanto a las plantas, 

cada muestra se dividió en raíz y parte aérea. Esta última 

a su vez se subdividió en lavada y sin lavar. El procedi-

miento del lavado de la parte aérea fue: agua corriente 

(10 min), detergente libre de P (5 min), agua destilada (5 

min), HCl 10% (10 min) y agua desionizada (10 min). Las 

raíces se lavaron siguiendo el mismo protocolo, pero el 

tiempo en agua corriente y en HCl 10% se incrementó 

al doble. Una vez secas (64 °C, 72 h) y molidas, los tres 

tipos de muestra vegetal se digirieron en medio ácido: 

H2O2 y solución H2SO4:HClO4. A partir de la concentra-

ción de EPT en raíz, parte aérea y rizósfera se calcularon 

los factores de bioconcentración (FBC) y translocación 

(FT) mediante fórmula:

FBC

Concentración de EPT en parte 
aérea lavada

Concentración de EPT extraída con DPTA 
en rizósfera

 

FT

Concentración de EPT en parte 
aérea lavada

Concentración de EPT en raíz

Para el análisis de partículas en la superficie de las ho-

jas, previo secarlas y molerlas, de muestras lavadas y sin 

lavar se removieron y cuantificaron las partículas rete-

nidas en éstas, mediante imágenes (150x) obtenidas en 

el microscopio electrónico de barrido y la composición 
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de las mismas se determinó em-

pleando un microanalizador de ra-

yos X.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN
EPT en residuos de mina 

rizosféricos

La concentración de EPT en los resi-

duos de mina rizosféricos fue varia-

ble entre sitios y especies vegetales; 

sin embargo, las que se observaron 

sugieren que son limitantes para su 

desarrollo. A pesar de ello fue posi-

ble encontrar especies vegetales, las 

cuales son potencialmente útiles en 

fitoremediación. En total, en ambos 

sitios se identificaron 12 especies 

vegetales, de las cuales cuatro se 

observaron en ambos sitios (Cuadro 

1). Tomando en cuenta la concen-

tración total de EPT en los residuos 

rizosfericos, el orden de abundancia 

fue ZnPbCuCoNiCd. En el 

caso de las concentraciones totales 

de Pb todas las muestras superaron 

el límite máximo (800 mg kg1) para 

suelo de uso industrial en México 

(NOM-147-SEMARNAT/SSA1, 2004), 

excepto por Cuphea lanceolata de 

San Francisco, Crotalaria pumila, 

Flaveria trinervia y Dichondra 

argentea del sitio Santa María, las 

rizósferas tuvieron concentraciones 

de Cd superiores al límite (37 mg 

kg1) señalado en la misma nor-

ma. Esta información confirma que 

los residuos de mina estudiados se 

pueden considerar como contami-

nados por EPT de acuerdo a la regu-

lación mexicana. En la rizosfera de 

Juniperus sp. y Dalea bicolor en San 

Francisco, la concentración de Cd 

extraída con DTPA fue mayor que 

el límite indicado como peligroso 

para las plantas en la NOM-021-SE-

MARNAT-2002 (5 mg kg1). Las ri-

zósferas de Juniperus sp., Brickellia 

veronicifolia, ambas de San Francis-

co, y Gnaphalium sp. de Santa Ma-

ría, tuvieron concentración de Pb 

superior a la indicada (100 mg kg1) 

en la norma en mención.

Concentraciones de EPT en planta

La concentración de EPT en teji-

dos vegetales es útil para identificar 

plantas que acumulan o excluyen 

dichos contaminantes. Sin embar-

go, mejor aproximación represen-

tan los FBC y FT. El primero es la 

relación entre la concentración de 

EPT en el substrato y la concentra-

ción de este en la parte aérea de 

la planta. El FT es el cociente de 

la concentración de EPT en la par-

te aérea y en la raíz. Si el valor de 

ambos factores, FBC y FT es 1, la 

planta se considera extractora; si los 

valores son 1 hay mayor acumula-

ción de EPT en la raíz y la planta se 

clasifica como estabilizadora (Yoon 

et al., 2006). Algunos autores han 

propuesto límites de fitotoxicidad 

para EPT (Vamerali et al., 2010), a 

partir de los cuales la mayoría de las 

plantas no podría desarrollarse ade-

cuadamente. Tomando en cuenta 

los FBC y FT (Cuadro 1), así como 

los límites de fitotoxicidad (Figura 1), 

Cuadro 1. Factores de Bioconcentración (FBC) y Transferencia (FT) de EPT en plantas creciendo en residuos de mina.

Especie/sitio
Zn  Cd   Pb   Cu  Ni  Co  

FBC FT  FBC FT FBC FT FBC FT FBC FT FBC FT

San Francisco

Pteridium sp. 0.7 0.2 1.1 0.1 2.6 0.2 10.0 0.4 7.7 0.4 14.0 0.4

Juniperus sp. 0.9 17.0 1.6 0.8 0.5 1.1 7.4 3.0 5.3 0.7 20.0 0.5

Cuphea lanceolata 7.7 6.7 4.6 0.6 2.4 0.6 30.0 3.9 1.6 0.5 170.0 0.6

Dichondra argentea 1.0 3.4 1.7 0.2 2.3 0.6 35.0 7.1 4.1 0.3 16.0 0.3

Brickelia veronicifolia 0.4 1.4 1.0 0.4 0.5 0.6 9.3 2.8 3.0 0.6 4.1 0.7

Ruta graveolens 0.4 2.5 2.4 0.3 2.2 1.0 11.0 2.9 4.8 0.8 20.0 0.7

Dalea bicolor 0.3 2.3 0.4 0.3 1.9 0.6 4.1 1.0 1.6 0.6 11.0 0.5

Viguiera dentata 0.6 0.9 2.0 0.2 2.6 0.5 10.0 1.2 2.6 0.6 10.0 0.5

Santa María

Aster gymnocephalus 5.7 21.0 23.0 1.7 4.6 2.0 28.0 13.0 8.2 0.7 373.0 0.7

Gnaphalium sp. 8.6 21.0 27.0 1.2 1.7 1.6 125.0 28.0 7.3 0.8 31.0 1.2

Viguiera dentata 2.3 2.0 17.0 1.3 2.8 0.6 8.6 1.0 7.5 0.4 16.0 0.5

Dalea bicolor 2.7 3.3 32.0 1.3 4.6 0.9 8.0 1.6 8.6 0.5 7.8 0.5

Crotalaria pumila 27.0 12.0 20.0 1.4 12.3 1.1 6.6 9.2 7.4 0.6 9.8 0.6

Brickelia veronicifolia 2.2 4.2 16.0 1.4 4.2 1.3 3.8 1.4 4.7 0.5 12.0 0.5

Flaveria trinervia 4.8 11.0 75.0 1.1 8.6 1.0 55.0 5.6 11.0 0.5 45.0 0.6

Dichondra argentea 25.7 1.3 52.0 1.0 18.4 0.8 70.0 7.2 18.0 0.4 56.0 0.6
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en este trabajo fue posible identificar especies poten-

ciales en fitoextracción: Aster gymnocephalus para Zn, 

Cd, Pb, y Cu, Gnaphalium sp. para Cu y C. pumila para 

Zn. Pteridium sp. se clasificó como estabilizadora de Zn 

y Cd. Especies como B. veronicifolia y Viguiera denta-

ta han sido reportadas como acumuladoras de Zn y Cu 

(Franco-Hernández et al. 2010; González and González-

Chávez, 2006); A. gymnocephalus y D. bicolor como 

acumuladores de Pb y Zn, respectivamente (González 

and González-Chávez, 2006). Este hecho sugiere que 

dichas especies son altamente tolerantes a las condicio-

nes de contaminación por EPT.

Retención de EPT en la superficie de las hojas

Los resultados de la concentración de EPT en parte aé-

rea sin lavar (Figura 1), así como el conteo y el análisis 

de partículas retenidas en hojas (Figura 2) mostraron 

que las plantas actúan como barrera física, evitando la 

dispersión de EPT. La concentración de EPT en mues-

tras sin lavar registró hasta 14 veces más su valor que 

en muestras lavadas; por ejemplo: D. argentea de San-

ta María y V. dentata de San Francisco, ambas para Zn 

(Figura 1). En el caso de otros EPT, C. lanceolata fue la 

especie que retuvo la mayor proporción de Pb en sus 

hojas, mientras que Pteridium sp. y V. dentata de San 

Francisco retuvieron más Cd y Cu, respectivamente (Fi-

gura 1). 

La cantidad de partículas retenidas en la superficie de 

hojas, fue mayor en plantas sin lavar que en lavadas 

Figura 1. Concentración de EPT (mg kg1) en parte aérea de plantas encontradas en residuos de mina. Línea roja 
indica límite de fitotoxicidad, según reportes de Vamerali et al. (2010).

A
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Figura 2. Cantidad de partículas en superficie de hojas de plantas encontradas 
en residuos de mina.

(Figura 2; Figura 3 A y B). La canti-

dad de partículas varió de acuerdo 

con las características morfológi-

cas de las hojas de cada especie ve-

getal, principalmente la presencia y 

abundancia de tricomas, como en 

el caso de D. argentea, A. gymno-

cephalus y Gnaphalium sp. (Figura 

3 C, D y E). Las partículas también 

se observaron retenidas por otras 

estructuras que forman cavidades 

en la superficie; por ejemplo: venas 

y estomas (Figura 3 F y G). Además 

de las características de las hojas, 

también se observó micelio fúngi-

co reteniendo partículas en su su-

perficie (Figura 3C). El análisis con 

rayos X (Figura 4) demostró que las 

partículas retenidas en hojas con-

tienen EPT.

Previamente se ha documenta-

do la importancia de las plantas 

en la retención de contaminantes 

como óxidos de nitrógeno y azu-

fre (Nowak et al., 2006), y materia 

particulada en ambientes urbanos 

(Fujiwara et al. 2011), y con base en 

las evidencia aquí mostradas, este 

trabajo constituye el primer reporte 

respecto a la función de las plan-

tas como barrera física, evitando la 

dispersión de EPT provenientes de 

residuos de mina.

CONCLUSIONES

Las plantas que crecen en 

residuos de minas son 

una alternativa para su uso en fi-

torremediación. En este trabajo 

se reconocen tres principales vías, 

por las cuales las plantas actúan en 

la remediación de los residuos de 

mina (Figura 5): acumulación de 

EPT en tejido aéreo, estabilización 

en la raíz y en la rizósfera, y como 

barreras físicas, lo cual disminuye 

la dispersión de partículas que con-

tienen EPT.

Figura 3. Presencia de partículas en la superficie de hojas de plantas creciendo en residuos de 
mina. D. bicolor lavada (A) y sin lavar (B); D. argentea (C), A. gymnocephalus  (D), Gnaphalium sp. 
(E), Juniperus sp. (G) y C. lanceolata (H); P: partículas; T: tricomas; V: vena; E: estomas; M: micelio.



85

Las plantas en la remediación de sitios contaminados

AGRO
PRODUCTIVIDAD

Figura 4. Imágenes y composición de partículas retenidas en hojas sin lavar de V. dentata (A, B) y Juniperus sp. (C, D), creciendo en 
residuos de mina. Rectángulos rosas muestran en área específica en donde se realizó análisis de con rayos X.

Figura 5. Vías de remediación vegetal (fitorremediación) de sitios con-
taminados por EPT:

EPT : Estabilización de EPT en la raíz y en la rizósfera (fitoestabilización)

EPT : Acumulación de EPT en la parte aérea de la planta (fitoextracción)

EPT : Deposición externa de partículas que contienen EPT en hojas (fi-

tobarreras)

A B

DC
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RESUMEN
Los residuos de mina se consideran pasivos ambientales y son una fuente de elementos potencialmente tóxicos (EPT) para 

el ambiente. La oxidación de los residuos de mina incrementa la liberación de esos elementos y los residuos oxidados son 

una fuente de acidez con fuerte impacto ambiental. El manejo de grandes volúmenes de residuos para su confinamiento 

involucra costos muy elevados que nadie quiere afrontar, por lo que es necesario buscar procedimientos económicos 

y eficientes para controlar la dispersión y oxidación de esos materiales. Bajo esta premisa es necesaria la evaluación de 

enmiendas para reducir la disponibilidad de EPT y los problemas derivados de la acidez de los escurrimientos de residuos 

de mina. Se evaluó la aplicación de cinco enmiendas sobre la disponibilidad de Cd, Cu, Zn y Pb en residuos ácidos de 

mina. Se observó clara reducción de la concentración extractable de estos elementos con excepción del Pb a altas dosis 

de enmiendas, por lo que se sugiere su uso para abatir la disponibilidad de Cd, Cu y Zn, y continuar con la búsqueda de 

mejores enmiendas para reducir la extractabilidad del Pb.

Palabras clave: remediación asistida con enmiendas, metales pesados.

ABSTRACT
Tailing heaps are a source of potentially toxic elements (PTE) in the environment. Their oxidation increases release of 

these elements and the subsequent acidity causes severe environmental impact. The management of large volumes of 

mine residues involves very high cost that nobody wants to face. Therefore, it is necessary to seek economic and efficient 

procedures to control the dispersion and oxidation of these materials. Evaluation of amendments to reduce PTE availability 

and the problems derived from the acidity of mine residues runoffs is indispensable for technology development. The 

effect of the addition of five amendments, on Cd, Cu, Zn and Pb availability was evaluated in acid mine residues. The 

addition of high doses of amendments induced a clear reduction of the extractable concentration of PTE, except Pb. 

Therefore, liming is suggested to decrease the availability of Cd, Cu and Zn. It is recommended to continue looking for 

amendments that decrease Pb extractable concentrations.

Keywords: assisted remediation with amendments, heavy metals.
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INTRODUCCIÓN

La actividad minera en México ha desencadenado di-

versos problemas a lo largo de los años y 

ha causado muchos efectos nocivos en el ambiente; por ejemplo, la destruc-

ción de los recursos bióticos durante la apertura y la operación de las minas 

(Studnicki-Gizbert et al., 2010), la acidificación de suelos por la formación de 

lixiviados ácidos, lo cual puede afectar el desarrollo vegetal (Berglund et al., 

2004). La dispersión de EPT (Carmona et al., 2016) puede causar la conta-

minación de cuerpos de agua y suelos circundantes (González y González−

Chávez, 2006), y debido a que estos efectos persisten en el ambiente por 

periodos muy largos, es necesario estudiar alternativas de mitigación y reme-

diación, tales como las enmiendas inorgánicas, entre las que están la cal. En 

general, se considera que los requisitos necesarios para que las enmiendas 

sean redituables es que sean disponibles y de fácil manejo y eficiencia en la 

reducción de la movilidad de los EPT. Estas características permiten su apli-

cación en el ambiente sin riesgos de contaminación y pueden disminuir la 

disponibilidad de los EPT, los cuales se encuentran en altas concentraciones 

en residuos de mina. El procedimiento que nos da información de la canti-

dad de cal necesaria para neutralizar la acidez potencial de los residuos se 

basa en considerar el porcentaje de sulfuros presentes en los residuos, pues 

éstos al oxidarse generan sulfatos, cuya reacción ácida causa escurrimientos 

con pH muy bajo. La reacción se aprecia en:  

4 30 4 8 16 162 2 2 3 4
2

2FeS H O Fe OH SO H H Os s aq( ) ( ) ( )
− ++ → ( ) + + +

En teoría, si se agrega una enmienda que proporcione iones para neutralizar 

los iones ácidos presentes o que se pueden formar, se controla la acidez. 

Los residuos de mina de Zimapán, Hgo. México, contienen pirita (FeS2), ar-

senopirita (AsFeS) y otros sulfuros como la galena (PbS), la calcocita (CuS) 

y la esfalerita (Zn(Fe)S), todos ellos susceptibles de oxidarse, y algunos de 

estos minerales se encuentra asociados (Da Silva et al., 2003). La oxidación 

de esfalerita puede ser circuneutral; entonces, el cálculo basado solo en el 

contenido de azufre no siempre es preciso, por lo que se requiere hacer la 

cuantificación experimental (Heidel et al., 2011). Para determinar la cantidad 

de calcita necesaria para neutralizar los iones hidronio generados se usa la 

siguiente ecuación propuesta por Sobek et al. (1978), donde cada mol de 

calcita pura es suficiente para neutralizar dos moles de hidronio: 

CaCO H Cd H O CO3
2

2 22+ ↔ + ++ +

El tiempo de reacción depende de la temperatura y tamaño de partícula. La 

estabilidad de la reacción depende de la capacidad de amortiguamiento de 

la acidez total del sistema, por lo que una determinación confiable del azufre 

total es básica para el cálculo de la cal requerida. Con esta información se 

pueden hacer ensayos para estimar la cantidad óptima de enmienda necesa-

ria para neutralizar la acidez formada. Además, la adición de estas enmiendas 

mejora las condiciones del suelo para el desarrollo de las plantas, incluyendo 

la disponibilidad de algunos nutrientes (Tyler y Olsson, 2001).

MATERIALES Y MÉTODOS

En la zona industrial del municipio 

de Zimapan, Hgo., México, se reco-

lectaron residuos de mina oxidados 

arrastrados hacia el río Tolimán de 

los depósitos Preisser. Se hizo un 

muestreo compuesto integrado por 

seis muestras individuales, las cua-

les se secaron a la sombra y pasa-

ron por un tamiz No. 10 (1.8 mm). 

El material se caracterizó (pH, con-

ductividad eléctrica -CE-, densidad 

aparente -DA-, contenido de nitró-

geno total -N-) de acuerdo con los 

procedimientos descritos en Rowell 

(1995), sales solubles por los proce-

dimientos de Richard (1973), conte-

nido de materia orgánica (Nelson y 

Sommers, 19) y concentración total 

de Fe, Mn, Cu, Zn, Pb y Cd (AOAC, 

1990). Esta información sirvió para 

el cálculo de las dosis aplicadas 

y control de la humedad durante 

el experimento para evitar lixivia-

ción. Los residuos oxidados se ca-

racterizan por su color amarillo 

(2.5Y8/62.5Y8/8). El pH y la con-

ductividad eléctrica (CE; Cuadro 1) 

se deben a la cantidad de sulfato so-

luble y otros iones presentes. El N es 

muy bajo, pues el residuo de mina 

(RM) está constituido principalmen-

te de roca molida. El contenido de 

materia orgánica también es muy 

bajo (menor a 0.5%), aunque du-

rante la determinación húmeda se 

observó reacción del dicromato de 

potasio debido a la presencia de los 

metales y sulfuros que reducen este 

reactivo.

Fuentes de calcio

Se eligieron cinco fuentes de cal-

cio 1) CaO-Róxido de calcio 

grado reactivo analítico (CaO), 2) 

CaO-C óxido de calcio grado co-

mercial, 3) Ca(OH)2-Rhidróxido 

de calcio grado reactivo analítico, 

4) Ca(OH)2-Chidróxido de calcio 

grado comercial y 5) Cal-Ccal de 
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construcción (CaCO3). Se cuantifi-

có la concentración de calcio en 

estas enmiendas de prueba, con-

siderando 1 g de la fuente de cal 

disuelta en ácido clorhídrico y agua 

desionizada. Las muestras se filtra-

ron y las concentraciones de calcio 

y magnesio se cuantificaron en el 

espectrofotómetro de 

absorción atómica.

Incubación de un 

residuo de mina 

y enmiendas

Las mezclas de residuos 

de mina con las enmien-

das se incubaron por dos 

semanas en invernadero 

simulando las condicio-

nes de campo. Los 16 

tratamientos fueron: tres 

dosis de enmienda (2%, 

4% y 6%), cinco fuentes 

de calcio (se menciona-

ron anteriormente) y un 

testigo (RM sin adición 

de calcita). Las mezclas 

se humedecieron con 

agua desionizada a 80% 

de su capacidad de 

campo y se incubaron. 

Después de este perio-

do se determinaron las 

concentraciones ex-

tractables (con DTPA-

TEA-CaCl2) de Cd, Cu, 

Pb y Zn (Lindsay y Nor-

vell, 1978). También se 

midió el pH y la CE pe-

riódicamente en todos 

los tratamientos para 

seguir los cambios du-

rante el proceso.

Cuadro 1. Algunas características del residuo de mina.

Sustrato pH
CE

(S m1)
DA

(g cm3)

SO4
2- S total Na K Ca2 Mg2

N total
(%) (mg kg1) cmol kg1

Preisser 2.80.1 3.050.2 1.430.1 318556 362923 0.0140.01 0.0040.01 12442 5579 0.030.05

DAdensidad aparente, SO4
2- sulfatos, S totalazufre total, Na sodio, K potasio, Ca2 calcio, Mg2 magnesio, N totalnitrógeno total.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

El pH inicial del residuo de mina fue 

2.7 y después de dos semanas de 

incubación con las fuentes de cal-

cio el máximo incremento de pH 

(7.9) fue con CaO-C (Figura 1). El 

pH aumentó de manera exponen-

cial (pH0.1884X20.4919X2.81; 

R20.99) en todos los tratamientos, 

aunque la adición de CaO-C alcan-

zó el valor más alto de pH (7.98). En 

contraste, con la Cal-C el pH solo 

llegó a 6.47. La adición de cal (4-6 

g) redujo la CE entre 46% y 58% (Fi-

gura 2), con una tendencia expo-

nencial negativa (CE4.77e0.151X; 

R20.953). La CE origi-

nal del RM fue de 4.7 y 

se redujo a 1.95 mS m1 

por la adición de CaO-

C; sin embargo, no hubo 

diferencia por la fuente 

de calcio, lo que implica 

que la adición de estas 

enmiendas ayuda a re-

ducir las sales solubles y 

mejorar las condiciones 

para las plantas, posible-

mente por precipitación 

por efecto de ion co-

mún o por la formación 

de nuevos minerales de 

baja solubilidad, como 

carbonatos.

La concentración inicial 

total de EPT en los resi-

duos fue alta (Cuadro 2). 

El elemento en mayor 

concentración fue Fe, 

seguido por Zn, Pb y Mn. 

La proporción de EPT 

disponibles fue mucho 

menor pero, aun así, 

son lo suficientemente 

tóxicos para evitar que 

las plantas se desarro-

llen en estos residuos. 

La toxicidad de los EPT 

se suma al efecto co-

rrosivo de la acidez, por 

Figura 2. Conductividad eléctrica de la reacción de residuo de mina 
con cinco fuentes de calcio. Se muestran promedio y desviación es-
tándar, n3. RMResiduo de mina sin tratar, CaO-Róxido de calcio 
grado reactivo, CaO-Cóxido de calcio grado comercial, Ca(OH)2-
Rhidróxido de calcio grado reactivo, Ca(OH)2-Chidróxido de cal-
cio grado comercial, Cal-Ccal de construcción.
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Figura 1. pH de la reacción de residuo de mina con tres dosis de 
cinco fuentes de calcio. Se muestran promedio y desviación están-
dar, n3. RMresiduo de mina sin tratar, CaO-Róxido de calcio 
grado reactivo, CaO-Cóxido de calcio grado comercial, Ca(OH)2-
Rhidróxido de calcio grado reactivo, Ca(OH)2-Chidróxido de cal-
cio grado comercial, Cal-Ccal de construcción.
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Cuadro 2. Concentración inicial de EPT en los residuos (mg kg1).

Fe Zn Cu Mn Cd Pb

Total DTPA Total DTPA Total DTPA Total DTPA Total DTPA Total DTPA

9822119 4357108 8950316 68017 52514 2702.9 1193142 333 243 2.40.2 65331007 1.90.56

Se muestra promedio y desviación estándar, n=3.

lo que los RM han permanecido sin 

vegetación desde hace más de tres 

décadas. La proporción de EPT ex-

tractables respecto a los totales fue 

43% de Cu, 23% de Cd, 6% de 

Zn y 2%de Pb. Es importante dis-

minuir esta concentración de ele-

mentos disponibles para permitir el 

crecimiento de las plantas.

La adición de enmiendas de calcio 

fue efectiva para abatir las concen-

traciones extractables de los EPT, 

excepto para Pb (Figura 3). Se obser-

vó efecto variable sobre la concen-

tración soluble de los EPT (datos no 

mostrados), la cual dependió de las 

propiedades químicas del EPT, por 

lo que no hay una fuente que tenga 

la misma eficiencia en abatir la con-

centración soluble de todos los EPT 

determinados; por ello, posiblemen-

te sea necesario el uso combinado 

de materiales. La incorporación de 

2% de las enmiendas disminuyó 

solo ligeramente la concentración 

de Zn−DPTA desde 650 mg kg1 a 

500 y 300 mg kg1, dependiendo 

del material adicionado, pero cuan-

do se incorporó más de 4% la con-

centración se redujo notablemente 

de 200 a 100 mg kg1. Este cambio 

puede ser descrito con la siguiente 

ecuación: Zn50.23 X2423X928 

con R20.79. Todas las enmiendas 

fueron igualmente eficientes para 

abatir la concentración de Zn. En el 

caso del Cu, la incorporación de la 

dosis más baja tuvo efecto similar, 

pues su concentración disminuyó 

de 270 mg kg1 a menos de 75 mg 

kg1. En este caso los cambios se 

ajustan con la ecuación Cu19.76 

X2169.4X349 con R20.86.

El Cd extractable también se redujo 

con la adición de las enmiendas (de 

4.5 mg kg1), pero en forma menos 

pronunciada y diferencial, lo que de-

pendió del porcentaje de enmienda 

aplicada. La menor concentración 
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Figura 3. Efecto de tres dosis de cinco fuentes de calcio en la concentración extractable de EPT en un residuo de mina. Se muestran promedio 
y desviación estándar, n3. RMResiduo de mina, CaO-Róxido de calcio grado reactivo, CaO-Cóxido de calcio grado comercial, Ca(OH)2-
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observada fue de 1.1 mg kg1. La 

ecuación que ajusta la reducción 

del Cd extractable con dosis de 6% 

es Cd0.318 X22.9 X8.01 con 

R20.98. En el caso del Pb se ob-

servó un comportamiento distinto 

a los otros elementos, ya que con 

las dosis de 2% de enmiendas la 

concentración de Pb se mantuvo 

baja, pero al incrementar el por-

centaje aplicado de cal la concen-

tración extractable de Pb aumentó. 

Se ha calculado la actividad del ion 

Pb2 en presencia de alta actividad 

de los iones OH, la cual induce la 

formación de complejos de Pb so-

lubles como (Pb(OH)2
o, Pb(OH)3

). 

Esto significaría que el Pb detec-

tado está en forma no tóxica para 

los organismos. La aplicación de las 

enmiendas como el CaCO3 limita la 

acidificación; además, favorece la 

precipitación de Zn, Cu y Cd. Según 

Simon et al. (2010), el carbonato de 

calcio promueve la precipitación de 

Fe y de sulfatos liberados durante 

la oxidación de minerales sulfuro-

sos. El mecanismo propuesto es la 

formación de hidroxisulfatos de Fe, 

en los cuales se retienen iones mó-

viles. Van der Waals et al. (2005) han 

puntualizado que el aumento en la 

extractabilidad de Pb, posterior a la 

adición de cal, debe considerarse 

para el establecimiento de estrate-

gias de inmovilización de estos ele-

mentos. De las enmiendas usadas, 

las de mayor disponibilidad son la 

Cal-C y el CaO-C; este último ma-

terial debe manejarse con precau-

ción debido a su carácter oxidante 

más fuerte que el de la cal. El costo 

por kg de Cal-C es de US$ 0.1 por 

kg y el CaO-C es de US$0.36 por kg. 

Estos resultados son alentadores; 

sin embargo, se requiere más inves-

tigación para seleccionar enmien-

das eficientes para remediar RM con 

base en la reacción a mediano y largo plazo, especialmente en relación con 

la disponibilidad de Pb (Van Der Waals et al., 2005). Actualmente se trabaja en 

la combinación de enmiendas para obtener una estrategia que permita abatir 

iones, cuyo comportamiento es distinto.

CONCLUSIONES

El uso de las cinco enmiendas tuvo efecto semejante en 

la disponibilidad de los elementos analizados 

contenidos en el residuo de mina, por lo que considerando el costo de ellos 

y la facilidad de obtención se puede recomendar usar los más económi-

cos, como la cal de construcción y el óxido de calcio comercial. La dosis 

recomendada es de 4%, lo que implica un costo de US$4.00 para la cal de 

construcción y US$14.40 para el óxido de calcio comercial por tonelada de 

residuo de mina. Se considera necesario continuar con la evaluación de las 

enmiendas en combinación con otros materiales, así como estudiar los cam-

bios en la disponibilidad del Pb a mediano y largo plazo para lograr su esta-

bilización. Con ello se obtendrá un residuo de mina con mayor expectativa 

para revegetación y una fitorremediación exitosa.
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RESUMEN
En el presente trabajo se estudió la capacidad de degradación de un microbioma, extraído de un suelo agrícola del 

sureste mexicano contaminado con hidrocarburos del petróleo, como método de biorremediación. Se prepararon 

muestras de agua contaminada con diesel comercial y con un petróleo ligero de 30°API. Las muestras fueron 

inoculadas con el microbioma en crecimiento, analizándose la concentración de hidrocarburos por cromatografía 

de gases (GC-FID), espectroscopía UV-vis e IR-ATR, el crecimiento microbiano por cuenta en placa. Se obtuvieron 

eficiencias de degradación de 95 % para las muestras de agua contaminadas con petróleo y 98 % para las muestras de 

agua contaminadas con diesel.

Palabras clave: biodegradación, aerobio, adaptación.

ABSTRACT
In this study, the degradation capacity of a microbiome extracted from an agricultural soil in the Mexican southeastern 

area contaminated with petroleum hydrocarbons was researched as a bioremediation method. Samples of contaminated 

water were prepared with commercial diesel and light petroleum of 30°API. The samples were inoculated with the 

growing microbiome, and the concentration of hydrocarbons by gas chromatography (GC-FID), spectroscopy UV-vis and 

IR-ATR, microbial growth by count on a sheet was analyzed. Degradation efficiencies of 95 % were obtained for the water 

samples contaminated with petroleum and 98 % for the samples of water contaminated with diesel.

Keywords: biodegradation, aerobic, adaptation.
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INTRODUCCIÓN

L
a Comisión Nacional de Hidrocarburos (CNH) ha 

reportado que desde el año 2000 se han derra-

mado 93320 barriles de petróleo, de los cuales 

85% han sido en tierra (CNH, 2014). Las alternati-

vas para limpieza y descontaminación de zonas impac-

tadas son muy caras, difíciles de aplicar, o bien, provo-

can que la contaminación se extienda a mayores áreas 

(Cummings, 2010). Entre estas alternativas están el lava-

do de suelos, el uso de barreras reactivas o la oxidación 

con agentes químicos. En algunas de estas técnicas se 

producen intermediarios por oxidación, los cuales tie-

nen mayor toxicidad que los compuestos inicialmente 

presentes (Huaiquilaf, 2008). La aplicación de microor-

ganismos con actividad degradadora es una estrategia 

que se ha utilizado desde hace varias décadas (Gonzá-

lez et al., 2010). Su versatilidad y su impacto positivo en 

el ambiente han sido reportados (D’adamo et al., 1984; 

Huaiquilaf, 2008; Kaplan and Kitts, 2004; Kurisu, 2008; 

Tahhan et al., 2011). También se ha demostrado que 

tiene efectos como mejorador de suelos, haciéndolos 

aptos para el cultivo de algunas especies vegetales. Los 

microorganismos tienen diferentes mecanismos a través 

de los cuales son capaces de metabolizar los hidrocar-

buros, sin embargo, existen limitaciones que se relacio-

nan con la presencia o ausencia de oxígeno, elemen-

tos esenciales y con la concentración de hidrocarburos 

en el medio. El mecanismo para conseguir la degra-

dación de hidrocarburos puede ser aerobio o anaero-

bio. En ambos casos el microorganismo debe ingresar 

las moléculas del hidrocarburo al interior de su mem-

brana celular mediante diferentes vías, y para lograrlo, 

puede involucrar la acción de exoenzimas, las cuales 

disminuyen el tamaño de la molécula, o surfactantes, 

sintetizados por el propio microorganismo, para hacer 

biodisponible las moléculas. Por tanto, existen propieda-

des que cambian en un sistema contaminado y que son 

evidencia indirecta de actividad metabólica sobre los 

hidrocarburos contaminantes, tal como la variación de 

la tensión superficial (Das y Chandran, 2011). Aunque la 

importancia de la actividad microbiana en pozos petro-

leros se conoce desde hace mucho tiempo, el estudio 

sobre la naturaleza y diversidad del desarrollo bacteriano 

en esos ecosistemas es pobre y su actividad metabóli-

ca in situ aún no ha sido totalmente esclarecido (Magot 

et al., 2000). Una amplia variedad de microorganismos 

han sido aislados o detectados en fracciones de crudo 

mediante técnicas moleculares (aerobias, anaerobias fa-

cultativas y microaerofílicas). Las transformaciones que 

los microorganismos pueden llevar a cabo han revolu-

cionado la industria petroquímica en los últimos 20 años 

y estas incluyen biodesulfuración, biodenitrogenación, 

biodesmetalización, bioemulsificación y recuperación 

mejorada de petróleo por microorganismos (Magot et 

al., 2000; Singh et al., 2012). Todas las operaciones en la 

industria del petróleo, tales como exploración, produc-

ción, transporte y refinamiento son fuentes potenciales 

de contaminación de agua, suelo y aire (Caliman et al., 

2011). Entre las tecnologías disponibles para la limpieza 

de zonas contaminadas por hidrocarburos, la biorreme-

diación y fitorremediación son las más económicas y 

más amigables con el ambiente. Las bacterias son ca-

paces de degradar compuestos tóxicos orgánicos, tales 

como xenobióticos, que incluyen herbicidas, pesticidas, 

refrigerantes, solventes, etcétera. también actuan como 

mejoradores de la fitorremediación, participando acti-

vamente en el proceso (Glick, 2010; Singh et al., 2012). 

La comprensión de los procesos involucrados en la bio-

transformación, biodegradación y biorremediación del 

petróleo por parte de los microorganismos ha ido escla-

reciéndose, gracias al desarrollo de técnicas molecula-

res, debido a que menos de 1% de microorganismos son 

cultivables en condiciones de laboratorio. Estas técnicas 

permiten estudiar material genético de todo un conjun-

to de microorganismos sin necesidad de aislar y cultivar. 

Estas mismas técnicas han permitido la caracterización 

detallada de la estructura de la membrana bacteriana, lo 

cual permite establecer mecanismos de ingreso y ascen-

sión de las moléculas de hidrocarburos al interior celular 

(Van Hamme et al., 2003). La comprensión de este me-

canismo es vital para la aplicación de principios correc-

tos de ingeniería (Singh et al., 2012; Van Hamme et al., 

2003). Se ha reportado el uso de microorganismos para 

el monitoreo de diferentes compuestos orgánicos con-

taminantes como alcanos, benceno y derivados, nafta-

leno, salicilatos, bifenilos policlorados y clorocatecoles 

(Daunert et al., 2000). Entre los microorganismos repor-

tados con actividad degradadora de hidrocarburos se 

encuentran Arthrobacter, Burkholderia, Mycobacterium, 

Pseudomonas, Sphingomonas, Bacillus, Alcaligenes, 

Acinetobacter, Flavobacterium, Micrococcus, 

Corynebacterium y Rhodococcus (Das and Chandran, 

2011). En el metabolismo aerobio de alcanos, Pseudo-

mona putida, con la enzima monooxigenasa unida a la 

membrana permite la conversión de un alcano en un 

alcohol, el cual puede ser oxidado más tarde en un al-

dehído y en ácido para proceder a la -oxidación y al 

ciclo de los ácidos tricarboxílicos (Patel et al., 2012; Van 

Hamme et al., 2003). En la Figura 1 se muestra la regu-

lación que se lleva a cabo por un par de operones para 
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transformar alcanos en acetil coenzima-A (Van Hamme 

et al., 2003). Se ha reportado que Pseudomona putida, 

Burkholderia cepacia y Acinetobacter sp. poseen ope-

rones con capacidad degradadora del tipo alk (Magot 

et al., 2000; Van Hamme et al., 2003). En Acinetobacter 

sp. se ha descrito una vía donde una dioxigenasa con-

vierte un alcano a aldehídos a través de n-alquilhidro-

peroxidasas sin un alcohol intermedio. Esta dioxigenasa 

requiere oxígeno molecular para catalizar la oxidación 

de los n-alcanos (C10 a C30) y alquenos (C12 a C20) sin la 

producción de radicales (Van Hamme et al., 2003). Uno 

de los principales factores que limita la biodegradación 

de un hidrocarburo es su biodisponibilidad (Barathi and 

Vasudevan, 2001).

Los hidrocarburos difieren en su susceptibilidad para ser 

atacados por un microorganismo en el siguiente orden: 

alcanos lineales, alcanos ramificados, aromáticos pe-

queños, cicloalcanos y con mayor dificultad los hidro-

carburos aromáticos policíclicos (PAHs, por sus siglas en 

inglés) (Das and Chandran, 2011), y los factores que afec-

tan la efectividad de la biodegradación de hidrocarburos 

son las propiedades fisicoquímicas del contaminante, 

como la temperatura, debido a que afecta directamente 

la química de los contaminantes, su solubilidad, fisiolo-

gía y diversidad de la microflora, presencia de nutrientes, 

tales como nitrógeno, fósforo y ocasionalmente hierro 

(Atlas M. Ronald, 1981; Das and Chandran, 2011; Van 

Hamme et al., 2003).

MATERIALES Y MÉTODOS

Adaptación de consorcio microbiano

El medio mínimo (1.2 ml L1 FeCl2 0.1%, KH2PO4 0.5 g 

L1, MgCl2 0.4 g L1, NaCl 0.4 g L1, NH4Cl 0.4 g L1, 

CaCl2 0.05 g L1, 1 ml L1 solución elementos traza: 

ZnSO4 10 mg L1, MnCl2 3.0 mg L1, H3BO4 30 mg L1, 

CoCl2 20 mg L1, CuCl2 1.0 mg L1, NiCl2 2.0 mg L1, 

Na2MoO4 3.0 mg L1; todos los reactivos grado analíti-

co proporcionados por Fermont) fue inoculado con una 

relación de 1 g de soporte (conteniendo el microbioma) 

por cada 100 mL de solución. Se mantuvo en agitación a 

200 rpm por 3 h a 30 °C para ser filtrado posteriormente. 

Para la adaptación del microbioma se tomaron tres volú-

menes de 9 mL de la solución de medio mínimo inocu-

ladas. Se agregaron 1 ml de diesel y 1 ml de petróleo de 

30 °API, manteniéndose en agitación a 200 rpm a 30 °C 

por 36 h. Se realizó el conteo en placa de las soluciones 

obtenidas.

Contaminación de muestras de agua y montaje de 

reactores y métodos analíticos

Las muestras de agua contaminada fueron preparadas 

tomando nueve volúmenes de medio mínimo por un 

volumen del hidrocarburo (diesel o petróleo). Los siste-

mas se mantuvieron en agitación por 24 h a 200 rpm 

a 30 °C. Se utilizaron tres reactores (Figura 2), con un 

volumen de 600 ml. Se mantuvieron condiciones aero-

bias, proporcionando un flujo de aire de 60 L h1 y una 

Figura 2. Biorreactor utilizado en el estudio de degradación de hidro-
carburos por el microbioma agrícola.

Figura 1. Transformación de alcanos en acetil coenzima-A, mediada 
por el operón alkBFGHJKL y el operón alkST que decodifica la rube-
droxina reductasa [tomado de (Van Hamme et al., 2003)].
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temperatura constante de 30 °C. Los reactores fueron 

cargados con 450 ml de muestra contaminada, dos con 

muestra contaminada con petróleo y dos con muestra 

contaminada con diesel. Se adicionaron 50 ml del inó-

culo correspondiente a un reactor conteniendo muestra 

contaminada con diesel y a otro con muestra contami-

nada con petróleo. Los dos restantes se completaron 

con solución de medio mínimo para tomarse como 

blancos. Las condiciones se mantuvieron por seis días, 

tomando muestras de 2 ml cada 12 h.

Análisis por espectrofotometría de UV-vis, IR-ATR y 

cromatografía de gases

Debido a que las técnicas espectrofotométricas de UV-

vis e IR-ATR no son destructivas, las muestras tomadas 

fueron medidas primero por estas dos técnicas. Se utili-

zó un espectrofotómetro de ultravioleta-visible (Ocean 

Optics Serie Jaz, USA) y uno de infrarrojo con reflexión 

total atenuada (Perkin Elmer Spectrum-100, USA). Se 

utilizó 0.5 ml de CCl4 por cada 2 ml de muestra para 

la extracción. La fase orgánica obtenida fue filtrada a 

través de fibra de vidrio con Na2SO4 anhidro (Fermont) 

para eliminar cualquier traza de agua presente. El ex-

tracto fue recibido en un vial ambar de 2 ml y sometido 

al análisis de cromatografía de gases. Se utilizó una je-

ringa de 10 l para inyectar 1l de muestra en un cro-

matógrafo de gases (GC Clarus 580 Perkin Elmer Inc, 

USA) equipado con un detector de ionización de flama 

(FID). Se usó una columna capilar Elite-MS (30 mD.I. 

0.25 mmespesor de película 0.25 m). El gas de arras-

tre fue nitrógeno con un flujo de 1ml min1. La tem-

peratura del inyector fue de 350 °C. Se usó una rampa 

de temperatura (50 °C (1 min), 15 °C hasta 180 °C, 

7 °C hasta 230 °C, 30 °C hasta 380 °C) para lograr 

la separación de los hidrocarburos en la columna. La 

cuantificación se realizó con una curva de referencia, 

usando diesel comercial en CCl4. Para el recuento de 

microorganismo se utilizaron placas 3MTM PetrifilmTM 

para el recuento de aerobios, de acuerdo con la meto-

dología marcada por el fabricante.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Los resultados de la degradación de los hidrocarburos a 

través de uv-visible se muestran en la Figura 3, y la dismi-

nución de la concentración del sustrato hidrocarbonado 

se muestra en la Figura 4.

Figura 3. Decremento de la concentración de compues-
tos aromáticos en la muestra de agua contaminada con A: 
diesel y B: petróleo a través de espectrofotometría UV-vis.
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En el tercer día de tratamiento se alcanzó una degrada-

ción por el consorcio microbiano de 96% para el agua 

contaminada con diesel y 91.5% para la contaminada 

con petróleo. Los cromatogramas obtenidos se mues-

tran en las figuras 5 y 6. La degradación de cada frac-

ción obedece a su complejidad y contenido de carbo-

nos. Las fracciones degradadas más rápidamente fue-

ron con menor número de carbonos. Por otra parte, 

las que tuvieron la mayor cantidad persistieron durante 

más tiempo. Los microorganismos que conforman el 

consorcio microbiano utilizado degradaron primero 

los componentes presentes de menor complejidad y 

menor peso molecular. Los compuestos remanentes 

después del tratamiento tienen menos de 16 carbonos, 

ya que la degradación microbiana fragmenta los hidro-

carburos de mayor peso molecular en moléculas más 

pequeñas, como se muestra en la Figura 7 (Tahhan et 

al., 2011).

En los espectros infrarrojos que se muestran en la Figura 

8 se observan los picos característicos del estiramiento 

C-H propio de los hidrocarburos presentes en las mues-

tras de agua contaminada en la región de 2950-3000 

cm1. Al final del tercer día de tratamiento los picos no 

se detectan, lo que confirma la alta eficiencia obtenida 

con el consorcio utilizado.

La ecuación que relaciona el número de células mi-

crobianas con la masa de peso seco es (D’adamo et al., 

1984):

W7106 UFC3382.6

Donde: W[]mg/L; UFC[]n° de microorganismos/mL

El tratamiento de los datos obtenidos se realizó a tra-

vés del modelo propuesto por Monod (Monod 1949): 

máx
g

CsCc
r

Ks Cs






Los parámetros máx y Ks se obtuvieron a través de la 

forma de Hanes-Woolf de la ecuación de Monod (Ba-

cosa et al., 2011) (Cuadro 1), y los perfiles de degrada-

ción y crecimiento microbiano a una temperatura de 

30 °C se muestran en la Figura 9 para el diesel y el 

petróleo.
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Figura 5. Cromatogramas obtenidos durante la biodegradación de las muestras de agua contaminadas con diesel.
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Figura 6. Cromatogramas obtenidos durante la biodegradación de las muestras de agua contaminadas con petróleo.
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Los balances propuestos para realizar el modelado de 

las ecuaciones se proporcionan en el Cuadro 2, donde 

se consideró el factor de muerte y el de mantenimiento 

celular.

Los hidrocarburos remanentes después de tratamiento 

podrían degradarse totalmente si las condiciones de de-

sarrollo microbiano óptimas se mantienen durante un 

mayor tiempo.

CONCLUSIONES

El tiempo para alcanzar un grado de 

degradación de contami-

nantes mayor a 90% fue de tres días, observando que 

existe un intervalo óptimo de temperatura de operación 

Cuadro 1. Valores de los parámetros  máx y Ks para el agua con petróleo y con diesel.

Agua contaminada con petróleo Agua contaminada con diesel

Temperatura 20 °C 30 °C 40 °C 20 °C 30 °C 40 °C

máx [dia1] 1.1976 1.6085 3.7693 0.3098 0.4841 0.6748

Ks [mg/L] 815.904 1096.493 2555.107 109.468 99.951 78.946

R2 0.95 0.94 0.93 0.93 0.86 0.90

Figura 9. Perfil de velocidades obtenido con el modelo de Monod para de biodegradación a 30 °C. A: diesel y B: petróleo.
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entre 30 °C y 40 °C. Es posible reducir la contamina-

ción por hidrocarburos del agua a valores que ya no re-

presenten toxicidad al medio ambiente. La cinética de 

Monod, para este consorcio, describe adecuadamente 

el crecimiento bacteriano, no así la utilización de sus-

trato ni la generación de producto; esto debido a que la 

medida del sustrato se realizó a través de DQO, el cual 

es capaz de oxidar las células microbianas, lo cual pue-

de incrementar el valor del contaminante presente. La 

tasa de mantenimiento se reduce realizando el aporte 

de energía al sustrato, por lo que las actividades meta-

bólicas dentro de la célula microbiana se enfocan en 

la degradación del mismo. Esto mejora el rendimiento 

general del consorcio. Se obtuvieron eficiencias de bio-

degradación de 96% para el diesel y de 91.5% para el 

Cuadro 2. Balances considerados en el biorreactor en fase libre.

Balance Ecuación

Células
dCc

dt
r rg d= −

Sustrato
dCs

dt
Y r mCcs c g= −( )−/

Producto V
dCp

dt
r V Y r Vp p s s= = −( )/
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petróleo (medidos a través de la reducción de DQO), y 

de 95.8% para el diesel y 93.8% para petróleo (medidos  

como hidrocarburos totales del petróleo), con una adap-

tación previa del consorcio bacteriano. En diferente sus-

trato, es decir, en diesel y petróleo, la velocidad máxima 

de crecimiento microbiano a la misma temperatura fue 

el cuadrado de su correspondiente valor; es decir, para 

el petróleo el valor fue n2 veces el valor del diesel.
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Una de las actividades económicas con mayor tradición en México es la minería 

de materiales metálicos, la cual ha dejado incomparables beneficios desde 

la gestación del país (México) actual. La minería contribuye con más de 8% del producto interno 

bruto. De acuerdo con el Servicio Geológico Mexicano (2016), operan 293 compañías mineras en 

el país. Sin embargo, al considerar todas sus fases, desde la exploración, prospección y extracción, 

hasta el cierre de las minas, la actividad tiene diversos impactos ambientales, y el más evidente es 

en el paisaje, el cual incluye modificaciones físicas (visuales), en recursos hidrícos (Lavandaio, 2008) 

y en la biota (Figura 1). Esos efectos deben documentarse para buscar propuestas de prevención y 

mitigación acordes a las 

condiciones socieco-

nómicas y ambientales 

de cada zona. 

Los cambios físicos se 

relacionan con la cons-

trucción de infraestruc-

tura: caminos, puentes, 

acueductos, líneas de 

comunicación, edificios 

y viviendas para los tra-

bajadores, la apertura de labores de minería a cielo abierto o subterráneos, y la construcción de 

depósitos para residuos. Los cambios en la biota que se pueden mencionar son: la deforestación 

y destrucción de los recursos bióticos durante el descapote y operación de las minas (Antwi et 

al., 2008) y construcción de caminos. Una revisión de registros históricos del impacto en diversas 

áreas del país permitió a Studnicki-Gizbert et al. (2010) afirmar que el inicio de la minería a nivel 

industrial devastó la vegetación en lugares de México, tales como Taxco, Guerrero; Ixmiquilpan, 

Hidalgo (Cahuich, 1997); Parral, Chihuahua; Zacatecas; San Luis Potosí y Durango, pues para hacer 

la minería se demandaba mucha madera para construir, asegurar y recubrir los túneles. También 

se requirió madera y carbón vegetal como combustible para la fundición. Gran número de plantas 

de mezquite (Prosopis sp.), encino (Quercus sp.) y pino (Pinus sp.) fueron cortados, convirtiendo 

cientos de miles de hectáreas de bosques en cerros desnudos. La reforestación favoreció la des-

trucción o fragmentación de hábitats, con su consecuente efecto en las poblaciones y biodiversi-

dad (Fahrig, 2003; Antwi et al., 2008). En este tema se debe considerar el impacto de la construc-

ción de caminos. Considerando la posición geomorfológica de las minas y áreas de beneficiado, 

en la cuenca, Palmer et al. (2010) dice que la práctica de la minería puede tener efectos en los 

Figura 1. Efectos de la minería en el entorno. 
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recursos naturales en la parte baja de las cuencas. La 

minería requiere grandes volúmenes de agua para ope-

rar. Aunque generalmente se recupera y reusa, en zonas 

con baja disponibilidad, la capa freática del lugar se aba-

te y se pueden agotar los pozos de agua y manantiales. 

También es frecuente que el agua se contamine por el 

drenaje ácido (Huang, 1998), causando los siguientes 

efectos: variación en el pH, conductividad eléctrica y 

en el contenido de iones disueltos. El incremento del 

contenido de elementos, como el azufre, tiene reacción 

a mediano plazo. Reducción en la biodiversidad por 

efecto tóxico de los materiales vertidos a las corrientes, 

como metales y metaloides (elementos potencialmen-

te tóxicos); EPT o por modificación del pH del agua, la 

proporción de nitrógeno, fósforo y azufre (Ty Lindberg 

et al., 2011), la relación C:N y la velocidad de descompo-

sición de materiales orgánicos (Lee y Bukaveckas, 2002). 

Alteración de la microbiota del agua y su función en los 

ciclos de los elementos como el hierro, manganeso o 

selenio. Acumulación excesiva de elementos en la biota, 

con sus respectivos efectos tóxicos. Incremento de ries-

go de entrada en las cadenas alimenticias de las espe-

cies (Limbong et al., 2003). Concentraciones anormales 

de EPT en el agua (Figura 2), tanto superficial como sub-

terránea (Hudson-Edwards, 1997; Armienta et al., 1997).

La población de Zima-

pán, Hidalgo, México, 

ha consumido agua con 

altas concentraciones 

se arsénico durante va-

rias décadas; por ello, 

la CNA y el Instituto de 

Geofísica (UNAM) eva-

luaron la contaminación 

en 55 pozos de la zona 

y encontraron que todos 

contienen arsénico en 

concentraciones altas 

(Armienta et al., 1997). 

Este estudio demostró 

que la contaminación 

del agua subterránea en la zona es tanto natural como 

inducida debido a los yacimientos minerales existentes 

en el subsuelo que contienen plomo, zinc, cobre y ar-

sénico. La contaminación inducida la propician los re-

siduos de mina con alto contenido de arsénico que se 

ha depositado cerca de las corrientes superficiales. El 

impacto en el suelo incluye el incremento en la con-

centración de elementos tóxicos y la acidificación por la 

formación de lixiviados ácidos, lo que puede modificar 

el desarrollo vegetal (Berglund et al., 2004). El uso de 

sustancias químicas en la minería tiene también efectos; 

por ejemplo, durante la extracción de minerales o bene-

ficiado de los mismos, algunos de los procesos, como 

cianuración y amalgación, tienen efectos sobre los orga-

nismos. Cuando se usa el método de lixiviación para re-

cuperación de metales se deben considerar medidas de 

mitigación de impacto en caso de fugas de las solucio-

nes ácidas (Lavandaio, 2008) para evitar la contamina-

ción del suelo o el agua. La dispersión de contaminantes 

se ha documentado en sitios con altos regímenes hídri-

cos (Wong et al., 1999, Kovac et al., 2006) por efecto del 

viento (Stovern et al., 2014) y por accidentes, debido a la 

inestabilidad de los depósitos (Grimalt et al., 1999). Sin 

embargo, los procesos en zonas áridas y semiáridas se 

han documentado poco. Existe una multitud de emisio-

nes por fuentes antropogénicas al ambiente; en estos 

casos la industria minera (Chen et al., 2014) y de la fundi-

ción son las principales generadoras. Al intemperizarse 

y formar ácidos, los residuos de la minería pueden reac-

cionar a su vez con otros minerales expuestos e inducir 

la oxidación. Se generan así descargas de material tóxico 

ácido que puede permanecer activo durante cientos o 

incluso miles de años y tienen profundo efecto en el 

agua (Hudson-Edwards, 

1997); también, pueden 

usarse imprudentemen-

te, aumentando el riesgo 

(Figura 3).

A pesar de todos estos 

problemas, las áreas con 

depósitos de residuos 

de minería y las minas 

abandonadas son sitios 

que una vez estabiliza-

dos y remediados tienen 

uso potencial sosteni-

ble; por ejemplo, sitios 

de recreación y esparci-

miento (Figura 4) o plaza 

comerciales. Tras un proceso exitoso de remediación 

es posible que se recuperen los servicios ecosistémi-

cos que ofrece un suelo bien manejado (Berglund et al., 

2004, Levin y Carson, 2016). Con base en esta idea, la 

información que se presentó en los apartados anterio-

res, se fundamentó el uso de la fitorremediación como 

tecnología de bajo costo, amigable con el ambiente y 

técnicamente factible.

Figura 2. Pozo contaminado con elementos potencialmente tóxi-
cos (metales pesados y arsénico).
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