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6. RESUMEN 

Los lixiviados de los rellenos sanitarios se producen cuando el agua de lluvia percola a 

través de los desechos orgánicos e inorgánicos allí depositados y se combina con el agua propia 

de los residuos producida en su biodegradación. Estos lixiviados contienen un amplio abanico 

de contaminantes, siendo críticas las altas concentraciones de especies nitrogenadas, 

especialmente amonio. Se decidió utilizar humedales de flujo vertical (HFV) a escala 

microcosmos para tratar lixiviado de relleno sanitario. Los primeros experimentos se realizaron 

con lixiviado pre tratado químicamente y crudo, para la selección de especies de macrófitas a 

ser utilizadas en un HFV. Se evaluaron 5 especies de macrófitas (Typha domingensis, Scirpus 

californicus, Sagitaria montevidiensis, Iris pseudacorus y Panicum elephantipes). Las plantas 

toleraron el lixiviado previamente tratado químicamente pero no toleraron el lixiviado crudo, 

presentando síntomas de senescencia luego de 3 días. El lixiviado se diluyó y después de una 

semana, las macrófitas T. domingensis y I. pseudacorus presentaron nuevos brotes, demostrando 

su poder de resiliencia. Por lo que se decidió continuar trabajando con lixiviado crudo diluido, 

el cual fue tolerado por las plantas. Luego de este experimento, se evaluó el sustrato más 

adecuado para el tratamiento de lixiviado. Los sustratos evaluados fueron LECA, arena fina, 

arena gruesa y piedra partida. A excepción de la piedra partida, todos los sustratos fueron 

adecuados para ser utilizados en HFVs para el tratamiento de lixiviado. Sin embargo, si se 

utiliza arena fina, el taponamiento de la cañería puede ser una problemática. En función de los 

resultados, se decidió utilizar HFVs a escala mesocosmos con las macrófitas T. domingensis y I. 

pseudacorus y los sustratos LECA + arena gruesa + LECA. Se comenzó con el lixiviado diluido 

1:10 y 1:5 para evaluar si las macrófitas toleraban estas diluciones. Luego de los experimentos, 

la macrófita I. pseudacorus fue descartada por presentar síntomas de senescencia, por lo que se 

decidió utilizar T. domingensis  y la macrófita ornamental Canna indica. Para optimizar las 

eficiencias de remoción obtenidas en los tratamientos con diluciones 1:10 y 1:5, se decidió 

cambiar las estrategias de alimentación. Se compararon dos estrategias de alimentación: 3 

volcados de 10 L por día y 1 volcado de 30 L por día. Se obtuvieron buenas remociones de 

amonio cuando se aplicaron 3 volcados por día. Otra estrategia estudiada fue la recirculación del 

lixiviado. Los resultados obtenidos fueron satisfactorios con la estrategia de 3 volcados de 10 L 

por día y recirculación. Sin embargo, para el NT Inorg. y la DQO no se alcanzaron las 

concentraciones permitidas para su volcado al ambiente.  Por lo que se propuso utilizar 

humedales híbridos (HHs) para optimizar las remociones de DQO y el NT Inorg. Se utilizaron 

HFVs acoplados a humedales de flujo subsuperficial horizontal (HSSH) ó humedales de flujo 

libre (HFL) como segunda etapa. Los HHs fueron plantados con T. domingensis ó C. indica. En 

los HFLs C. indica no prosperó por lo que se utilizó T. domingensis. En los HHs plantados con 

T. domingensis se obtuvieron remociones significativamente mayores que las obtenidas en los 

HHs plantados con C. indica. Se determinaron los metales contenidos en el lixiviado estudiado 
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por ICP- masas. Cr, Ni y Zn fueron los que presentaron las mayores concentraciones, por lo que 

se evaluó su remoción de los lixiviados diluidos. Se evaluó la eficiencia de remoción de Cr, Ni y 

Zn de HFVs plantados con las macrófitas T. domingensis ó C. indica, estudiándose lixiviados 

adicionados con distintas concentraciones iniciales de cada metal (0,2 y 1 mg/L). Se realizaron 

microanálisis de rayos X por microscopia electrónica de barrido en raíces para observar su 

respuesta a los contaminantes. Se obtuvieron resultados significativos para la remoción de 

metales y contaminantes en el lixiviado. Se observaron cambios morfológicos en las raíces de T. 

domingensis. Finalmente, se estudió un HH (HFV + HFL) plantado con T. domingensis para 

tratar el lixiviado con adiciones de metales con distintas diluciones (1:10 y 1:5) y diferentes 

concentraciones iniciales de metales (1 y 5 mg/L). Los resultados obtenidos fueron muy 

satisfactorios, alcanzándose altas remociones de metales y amonio. Los HHs demostraron ser 

adecuados y eficientes para el tratamiento de lixiviado de relleno sanitario. 
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ABSTRACT 

Leachate occurs when rainwater percolating from landfills drags organic and inorganic 

compounds, and is combined with the water produced in its biodegradation. Leachates contain a 

wide range of contaminants, with high concentrations of nitrogen compounds, especially 

ammonium. It was decided to use vertical flow wetlands (VFWs) at a microcosms scale to treat 

landfill leachate. The first experiments were carried out with raw and pre-treated leachate with 5 

species of macrophytes (Typha domingensis, Scirpus californicus, Sagitaria montevidiensis, Iris 

pseudacorus and Panicum elephantipes). The plants tolerated the pre-treated but not the raw 

leachate, presenting symptoms of senescence after 3 days. The leachate was diluted and after 

one week, T. domingensis and I. pseudacorus presented new shoots, indicating resilience. 

Therefore, it was decided to use diluted leachate which was tolerated by plants. After this 

experiment, it was evaluated the most suitable substrate for the treatment of leachate. The 

substrates evaluated were LECA, fine sand, coarse sand and gravel. With the exception of the 

gravel, all substrates were suitable for the treatment of leachate using VFWs. However, if fine 

sand is used, pipe clogging can be problematic. According these results, it was decided to use 

VFWs at mesocosms scale with the macrophytes T. domingensis and I. pseudacorus and the 

substrates LECA + coarse sand + LECA. We started with the diluted leachate (1:10 and 1:5) to 

evaluate if the macrophytes tolerated these dilutions. After the experiments, the macrophyte I. 

pseudacorus was discarded due to presenting symptoms of senescence. Therefore, it was 

decided to use T. domingensis and the ornamental macrophyte Canna indica. To improve 

removal efficiencies obtained in the treatments with 1:10 and 1:5 dilutions, it was decided to 

change feeding strategies. Two feeding strategies were compared: 3 dumps of 10 L per day and 

1 dump of 30 L per day. Satisfactory ammonium removals were obtained when 3 dumps were 

applied per day. Another strategy studied was the recirculation of leachate. The results obtained 

were satisfactory with the strategy of 3 dumps of 10 L per day and recirculation. However, inorg 

TN and COD did not reach the concentrations allowed for its discharge to environment. Thus,  

it was proposed to use hybrid wetlands (HWs) in order to improve COD and inorg TN 

removals. VFWs coupled to horizontal subsurface (HSSW) or free water surface (FWSW) 

wetlands were used as the second stage. The HWs were planted with T. domingensis or C. 

indica. In FWSWs , C. indica did not develop and T. domingensis was used in the FWSWs. In 

the HWs planted with T. domingensis, significantly higher removals were obtained than those 

obtained in the HWs planted with C. indica. Metals contained in the leachate were determined 

by ICP-mass. Cr, Ni and Zn presented the highest concentrations, so their removal of the 

leachate was evaluated. The removal efficiency of Cr, Ni and Zn on VFWs planted with the 

macrophytes T. domingensis or C. indica was evaluated, different initial concentrations of each 

metal (0.2 and 1 mg/L) was added on the leachate. In this experiment, scanning electron 
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microscopy (SEM) X-ray micro-analysis were also carried out on plant roots. Significant results 

were obtained for the removal of metals and contaminants in the leachate. Morphological 

changes in the roots of T. domingensis were observed. The last experiment consisted in the 

study of a HW (VFW + FWSW) planted with T. domingensis to treat the leachate with additions 

of metals with different dilutions (1:10 and 1:5) and different initial concentrations of metals (1 

and 5 mg/L). The results obtained were very satisfactory reaching high metals and ammonium 

removals.  The HWs proved to be adequate and efficient for the treatment of landfill leachate. 
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7. INTRODUCCIÓN 
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7.1. Problemática  

 La falta de gestión para el tratamiento de efluentes  es una problemática actual en países 

subdesarrollados. Si bien existen leyes sobre el volcado de efluentes en cursos de agua (ríos, 

lagos, mar, etc.), son pocas las empresas que la cumplen en su totalidad. Uno de los casos más 

conocidos sobre el incumplimiento de las leyes está en el Río Riachuelo (Buenos Aires), 

conocido por ser el tercer río más contaminado del mundo. Tres mil empresas vuelcan a diario y 

desde hace años sus residuos tóxicos o no tóxicos, sólidos o líquidos, sin ningún tipo de 

tratamiento o con tratamiento insuficiente. Las industrias farmacéuticas, químicas y 

petroquímicas aportan el 30% de la contaminación, y la industria de las bebidas alcohólicas y 

curtiembres el 3%. A estos volcados se agregan los efluentes cloacales. En conjunto, recibe a 

diario 368.000 m3 de residuos industriales, nada menos que el doble del caudal mínimo 

promedio del río.  

 En el Gran Buenos Aires los vertidos industriales de efluentes a ríos y arroyos, se 

estiman en aproximadamente 300.000 t/año de residuos peligrosos, 250.000 t/año de barros 

tóxicos, 500.000 t/año de solventes diluidos y 500.000 t/año de efluentes con metales pesados. 

Muchos de estos efluentes son emitidos a temperaturas superiores a la normal, constituyendo 

este factor un elemento más de contaminación. 

 Además de los efluentes líquidos, la gestión integral de los residuos sólidos (RS) es una 

estrategia fundamental y juega un rol importante en la dinámica de las poblaciones, ya que el 

manejo adecuado de estos residuos y los subproductos contribuyen de manera significativa a la 

sustentabilidad ambiental. Actualmente, la producción mundial anual de residuos sólidos 

estimada es de 17 billones de toneladas y se espera que aumente a 27 billones para el 2050 [1]. 

De esta cantidad, alrededor 1.3 billones de toneladas son residuos sólidos municipales 

generados por las ciudades del mundo, las cuales se estima pueden alcanzar los 2.2 billones de 

toneladas al año para el 2025 [2]. 

 En el caso de América Latina se generan 370.818 t d-1 de residuos sólidos (280.000 t d-1 

zona urbana) de los cuales el 73% es enviado a los denominados rellenos sanitarios [3].  

 En la ciudad de Buenos Aires, el relleno sanitario de Villa Domínico fue creado por el 

Ceamse en 1979. Es un predio de 500 hectáreas situadas en Avellaneda y Quilmes, contiguo a 

las costas del Río de la Plata y a la autopista Buenos Aires-La Plata, el complejo no recibe más 

basura desde 2004. Durante 26 años, alojó 47.000.000 de toneladas de desechos en montañas de 

24 metros de altura. Eran los residuos sólidos domiciliarios de los habitantes de la Capital y de 

ocho municipios de la zona sur del conurbano. Según el organismo, el plan de monitoreo 

ambiental, del agua, del suelo, del aire, que se realiza desde que se abrió el relleno sanitario 

sigue vigente, porque aunque ya lleve 12 años cerrado, hasta los 30 posteriores a su cierre debe 

estar vigilado. Este relleno sigue produciendo lixiviado que debe tratarse antes de que llegue al 

ambiente. Actualmente, se plantea además transformarlo en un parque abierto a la comunidad. 
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Hay antecedentes de rellenos sanitarios convertidos en espacios verdes en todo el mundo, pero 

principalmente en Estados Unidos. La basura de los habitantes de Nueva York solía llegar a un 

basural que ahora está convertido en el Parque Fresh Kills, de 890 hectáreas. En ese país 

también se hicieron canchas de golf en lo que antes eran rellenos sanitarios. 

En la ciudad de Santa Fe, si bien hay separación de basura, no se promueve lo suficiente 

la concientización de la población, llevando a que se sobrepase más rápidamente la capacidad 

de los rellenos por la alta cantidad de basura seca. El relleno de la ciudad de Santa Fe está 

diseñado para generar 10 mil toneladas de residuos por mes, sin embargo, por esta falta de 

reciclaje y separación de la basura, está generando 14 mil toneladas por mes. Esto hace que su 

vida útil disminuya significativamente. El mal manejo de los residuos sólidos contribuye a una 

variedad de problemas ambientales. Los lixiviados que se generan deben tratarse antes de su 

volcado al ambiente.  

 

 

7.2. Rellenos Sanitarios 

 Para poder llevar a cabo la disposición final de los residuos sólidos domiciliarios 

mediante el método de Relleno Sanitario, la selección del terreno adecuado para su ejecución es 

uno de las etapas más importantes que preceden a la elaboración del proyecto. Determinar si el 

área puede ser utilizada con el fin de disponer los residuos con esta tecnología, requiere hacer 

un análisis que contemple los siguientes aspectos: ubicación, accesos y duración del relleno.  

� Ubicación: Un Relleno Sanitario puede ejecutarse sin inconvenientes en sectores 

aledaños a zonas urbanizadas, no obstante, se debe tener muy en cuenta, la aceptación 

pública para la ubicación de un Relleno Sanitario y las normativas suelen establecer 

distancias mínimas a los cascos urbanos. Así, el emplazamiento en muchos casos debe 

efectuarse a cierta distancia de centros densamente poblados, lo cual, si bien tiene el 

inconveniente de encarecer el transporte de los residuos, puede permitir que dos o más 

localidades cercanas, que cuenten con terrenos aptos entre ellas, realicen la 

disposición final de los residuos en forma conjunta, disminuyendo los costos por el 

efecto escala. Se deben respetar también distancias mínimas a aeropuertos, teniendo 

en cuenta la presencia de aves que genera un relleno sanitario y las posibles 

interferencias que éstas podrían tener con las aeronaves. Igualmente se debe tener en 

cuenta la planificación de usos futuros en la zona (trazado de caminos, líneas de alta 

tensión, gasoductos, urbanizaciones, etc.). 

� Accesos: Para la ubicación del terreno, se debe tener en cuenta la existencia de 

caminos de acceso de manera que el arribo de los camiones que transportan los 

residuos no tenga inconvenientes en cualquier época del año. En las zonas 
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metropolitanas es conveniente contar con rutas que posibiliten desviar los vehículos de 

los sectores densamente poblados, muy comerciales o con mucho tránsito vehicular.  

� Duración del Relleno: Debe establecerse el lapso durante el que se pretende disponer 

los residuos en el área que se va seleccionar para, junto a otros parámetros, definir la 

superficie de terreno necesaria. En muchos casos se plantea una situación inversa, es 

decir, que se cuenta con un terreno técnicamente en condiciones de ser utilizado para 

la realización de un Relleno Sanitario y el tiempo que se podrá usar para este fin es 

posible calcularlo conociendo la producción de residuos, compactación pretendida, 

altura y pendientes de proyecto, grado de asentamiento, etc. 

 

 

 7.2.1. Lixiviados. Los lixiviados de relleno sanitario poseen un gran potencial 

ecotoxicológico. Estos efluentes se originan cuando el agua de lluvia y el agua subterránea que 

percola se combina con desechos orgánicos e inorgánicos del relleno sanitario. El lixiviado 

también contiene el líquido producido durante la biodegradación de los residuos y el agua 

propia que contienen los residuos [4, 5]. La gran variabilidad de los desechos sólidos, la 

diversidad en su composición y en los procesos químicos y biológicos que se producen durante 

la degradación de los mismos, dan como resultado un gran abanico de contaminantes con 

concentraciones muy variables y que van cambiando con el tiempo. No existen todavía 

resultados definitivos o evidencias concluyentes sobre el tiempo que le toma a un relleno en 

liberar el lixiviado al ambiente, como tampoco se puede predecir el volumen y composición del 

mismo [6]. El volumen esperado y la calidad química del lixiviado de un relleno sanitario 

dependen de cada sitio y varían con el tiempo, por lo que deben ser estimados para cada caso. 

En las siguientes figuras se demuestran los procesos típicos en los que el lixiviado es 

producido, la preparación del terreno y la impermeabilización del mismo (Fig. 1).  

 

Fig. 1. Etapa de preparación del terreno (pozo izquierdo). Con la línea roja se representa un sector con 

basura sólida flotando en el lixiviado. 



17 
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degradándose y se produce un lixiviado (Fig. 2). 

 

 

Fig. 2. Etapa de llenado del relleno sanitario. 

 

 Cuando se alcanza la cantidad de basura esperada se empieza a tapar el montículo. Se 

estima que aproximadamente cada montículo tenga 10 mil toneladas de basura (Fig. 3).  

 

 

Fig. 3. Etapa de taponamiento. Se puede observar los tubos de recolección de lixiviado (cuadro rojo). 

 

 En la etapa final del proceso de armado de relleno sanitario, la montaña de residuos 

empieza a presentar vegetación (Fig. 4). En esta etapa todavía continúa la producción de 

lixiviado por parte del relleno. 
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Fig. 4. Vista del relleno sanitario donde se observa un sector correspondiente a la etapa final con 

vegetación (línea roja).  

 

 7.2.2. Composición química de los Lixiviados. Los principales contaminantes 

contenidos en los lixiviados son: compuestos orgánicos, compuestos nitrogenados, 

principalmente amonio, que se produce debido a la descomposición de desechos orgánicos en 

condiciones anaeróbicas, y metales pesados. De acuerdo a Kadlec y Wallace [7], la composición 

química típica de un lixiviado podría resumirse como: demanda biológica de oxígeno (DBO): 

40-10000 mg/L O2, demanda química de oxígeno (DQO): 40-90000 mg/L O2, NH4
+-N: 0,01-

1000 mg/L, nitrógeno total Kjeldahl (NTK): 70-1900 mg/L, fósforo total (PT): 0,01-3 mg/L, 

Cd: 5-8200 mg/L, Cr: 0,001-200 mg/L, Fe: 0,09-678 mg/L, Pb: 1-19000 mg/L. Sin embargo, la 

composición del lixiviado va cambiando con el tiempo, debido a los complejos procesos 

químicos y biológicos que ocurren en el relleno producto de la descomposición de los residuos 

sólidos [8, 9]. Asimismo, la composición del lixiviado cambia como resultado de procesos 

como difusión, precipitación y degradación de componentes [10]. Igualmente, las características 

del lixiviado dependen de varios factores como los tipos de residuos dispuestos en el relleno, 

condiciones climáticas, edad y modo de operación del relleno.  

Tres categorías de lixiviados se han establecido acorde a la edad del relleno sanitario: 

� Lixiviado joven (<5 años) que se caracteriza por tener una alta DBO5 (> 10000 mg/L), 

DQO (>30000 mg/L), moderado contenido de amonio (500-1000 mg/L), alta relación 

DBO5/DQO (> 0.5), pH bajo (4-5) y gran contenido de ácidos grasos volátiles; 

� Lixiviado intermedio (5-10 años), cuyas características principales son pH neutro (pH 

6.5-7.5), baja DQO (4000-10000 mg/L), baja relación DBO5/DQO (<0.5), bajo 

contenido de metales pesados y donde el 30% del contenido de materia orgánica es 

refractaria (compuestos húmicos y fúlvicos);   
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� Lixiviado maduro (>10 años), que se caracteriza por ser alcalino (pH > 7.5), baja 

DQO (< 4000 mg/L), alta concentración de amonio (1500-2000 mg/L), DBO5/DQO 

baja (<0.1), presencia de metales pesados y otros compuestos refractarios y 

xenobióticos [4, 9, 11, 12]. 

 

 7.2.3. Tecnologías para el tratamiento de lixiviado de rellenos sanitarios. El 

tratamiento de lixiviados es uno de los problemas más acuciantes del uso de rellenos sanitarios. 

Los métodos convencionales de tratamiento de lixiviado más empleados en países desarrollados 

son floculación, coagulación, ósmosis inversa, los cuales son altamente costosos en términos de 

construcción, operación y mantenimiento, además de los grandes requerimientos de energía y 

del uso de un rango amplio de productos químicos que requieren [13]. Estas condiciones 

imposibilitan el uso de estas tecnologías en países en desarrollo y el tratamiento del lixiviado en 

estas áreas tiende solamente al uso de lagunas aireadas y atenuación por medio de procesos 

naturales como dilución con agua fresca o lluvia o la recirculación del lixiviado en el relleno 

sanitario [14]. 

 La variación de la composición química y del volumen del lixiviado en cada relleno 

sanitario,  hace que la tecnología que se proponga para su tratamiento deba ser adaptable a cada 

caso. Las investigaciones y revisiones de literatura sobre el tratamiento de lixiviado muestran 

que los sistemas biológicos, los tratamientos físico-químicos y los sistemas anaeróbicos son los 

más empleados [4, 8, 12, 15]. Debido a su confiabilidad, simplicidad y alta relación 

costo:beneficio, los sistemas de tratamiento biológico son muy empleados para la eliminación 

de una parte importante de los contaminantes presentes en lixiviado, siendo más efectivos en la 

reducción de materia orgánica y nitrógeno en lixiviado que poseen altas relaciones DBO5/DQO 

[12]. Diversos sistemas anaerobios, aerobios y reactores innovadores han sido empleados 

buscando maximizar la eliminación de materia orgánica y nitrógeno. Reactores UASB (Upflow 

anaerobic sludge blanket), lechos fluidizados, reactores secuenciales,  lodos activados, filtros 

percoladores, entre otros han sido evaluados con resultados alentadores [16, 17, 18, 19, 20]. 

 En el caso de tecnologías de membranas para el tratamiento de lixiviado, la 

microfiltración y la ultrafiltración han sido empleados, con resultados aceptables en términos de 

reducción de materia orgánica y excelentes en la eliminación de sólidos suspendidos y disueltos 

[21, 22]. La nanofiltración y la ósmosis inversa también han sido utilizadas para el tratamiento 

de lixiviado con resultados alentadores desde la óptica de la calidad del agua, pero presentan 

inconvenientes de sus altos costos de operación y mantenimiento y el manejo adicional del agua 

de rechazo que posee alto poder contaminante y que es un subproducto de estas tecnologías [4, 

12]. En los países en proceso de industrialización se han empleado procesos/tecnologías como 

floculación, coagulación, ósmosis inversa, los cuales son demasiados costosos en términos de 

construcción, operación y mantenimiento, además de los altos requerimientos de energía y de un 
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rango amplio de productos químicos [13]. Sin embargo, es más atractivo el uso de sistemas 

combinados anaerobios y aerobios para simultáneamente eliminar DQO, amonio y otros 

compuestos presentes en el lixiviado [12, 23, 24, 25]. En este contexto, sistemas anaerobios 

seguidos de tecnologías aerobias o mixtas están siendo estudiadas y donde una de las premisas 

es mantener un elevado desempeño de las unidades al menor costo posible [25]. 

Los humedales construidos o humedales de tratamiento son una nueva tecnología, que 

se basa en conceptos de fitorremediación. Durante los últimos años, su aplicación se ha 

expandido a diferentes tipos de efluentes en todo el mundo.  

 

 

7.3. Humedales naturales y construidos. 

 Los humedales naturales han sido utilizados por el hombre como receptores de aguas 

residuales desde que el hombre comenzó a generarlas. Se utilizaron para el tratamiento de aguas 

en Reino Unido y en América del Norte durante más de un siglo. Sin embargo, en la década de 

1950, se produjo un cambio radical de actitud, reconociéndose los servicios ecosistémicos de los 

humedales naturales y la necesidad de preservarlos. Como consecuencia, su uso para depuración 

de aguas residuales disminuyó en gran parte del mundo. Durante 1970, comenzaron a 

✏✄✁✞✂✔☞☛✝☞✂✟✑ humedales o wetlands✖ ✠✟✞✁✆✝✞☎✠✁✂ ✏�☛✆✟✠☎✎✟✂ ☎☞✔✝✁✝✄✝☎✎✟✂✑ ✔✂☞✆✝✞✁ ✟✞ ✠✟✂☛✂✁✖

que fue reemplazado por humedales construidos (HCs) o humedales de tratamiento. Recién en la 

✠✂✄☎✠☎ ✠✟✎ ✄☎✆✖ ✟✂✔☎ ✔✟✄✞✁✎✁✝✞☎ ✔☛✓✁ ✠✝fusión e implementación internacional. Durante las 

últimas décadas la capacidad de purificación de los humedales fue cada vez más reconocida.  

 Los HCs son sistemas de ingeniería que están diseñados y construidos para mejorar la 

calidad del agua con requerimientos energéticos relativamente bajos y de fácil operación y 

mantenimiento para utilizar los procesos naturales que eliminan los contaminantes del agua. 

Están diseñados para que los mismos procesos que se producen en los humedales naturales, 

ocurran en condiciones controladas para optimizarlos. Por lo tanto, los HCs vienen siendo 

utilizados en todo el mundo como una alternativa a los sistemas convencionales mecánicos para 

el tratamiento de aguas residuales de pequeñas comunidades [26, 27] y para efluentes 

industriales [5, 28, 29, 30]. 

 Los procesos que se producen en un HC para la depuración del agua son complejos e 

incluyen sedimentación, filtración, volatilización,  adsorción-absorción al sedimento, sorción 

por la planta, procesos químicos como óxido-reducción, precipitación, ácido-base, 

acoplamientos y procesos microbianos [7, 27]. 

 Los humedales construidos de tratamiento han demostrado ser flexibles a fluctuaciones de 

la carga del contaminante y el caudal, son de bajo costo de instalación y de mantenimiento, son 

operables por mano de obra no especializada, no requieren reactivos químicos ni energía, son 

integrables funcionalmente con el entorno y presentan beneficios estéticos [31, 32, 33]. Sin 
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embargo, una limitante es la necesidad de un área de tamaño adecuado para su disposición.  Un 

�☛✆✟✠☎✎ ☎✄✔�☎ ✄✁✆✁ ☛✞ ✂✝✂✔✟✆☎ ✏✝✞✔✟✎✝✝✟✞✔✟✑ ✁☎ ✂☛✟ ✂✟ �☎ ✄✁✆✌☞✁✡☎✠✁ ✂☛✟ ✔✝✟✞✟ ✄☎✌☎✄✝✠☎✠

✏☞✟✝☛✎☎✠✁☞☎✑ ✌✁☞✂☛✟ ☎ ✌✟✂☎☞ ✠✟ ✂☛✟ ✎☎ ✄✁✆✌✁✂✝✄✝✄✞ ✠✟✎ ☎✝☛☎ ✠✟ ✟✞✔☞☎✠☎ ✂✟☎ �✟✔✟☞✁✝✂✞✟☎✖ ✎☎

calidad del agua de salida es homogénea [34].  

 

 

7.4. Tipos de Humedales 

 El tipo de HC más adecuado a utilizar se elige de acuerdo al tipo de efluente, al caudal, 

a los contaminantes a eliminar, etc. Cada tipo de HC utiliza diferentes variantes de diseño, 

sustratos, plantas, etc. Los HCs para el tratamiento de aguas residuales pueden ser divididos en 

categorías dependiendo del tipo de macrófitas utilizadas o de las características del sistema, 

como el flujo. Dependiendo de la trayectoria del flujo hay dos tipos de sistemas [7, 35]:  

 

 7.4.1. Humedal de flujo superficial o libre (HFL). Los HFLs son similares en 

apariencia a lagunas o pantanos, con sedimento del tipo arcilloso o arenoso y plantas flotantes, 

emergentes y/o sumergidas. La columna de agua sobre el sedimento es normalmente de baja 

profundidad, entre 0,4 a 0,6 m (Fig. 5). Mientras el efluente fluye a través del humedal se 

depura por medio de procesos de sedimentación, filtración, oxidación, reducción, adsorción y 

precipitación. 
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Fig. 5. Esquema de Humedal de Flujo Libre (HFL - arriba) y vista de un HFL real construido para el 

tratamiento de un efluente de una industria metalúrgica (abajo). Foto superior Extraido de URL: 

https://repository.javeriana.edu.co/bitstream/handle/10554/16786/CorralesDuqueAlejandra2015.pdf?sequ

ence=1 

 

La relación largo ancho debe ser al menos de 2:1, para favorecer la hidráulica del 

sistema. Según las condiciones del suelo y la conductividad hidráulica del mismo, es 

conveniente impermeabilizarlos, utilizando geomembranas, bentonita, arcilla u otros 

revestimientos. Debido a que los HFLs se asemejan mucho a los humedales naturales, no debe 

sorprender que atraigan una gran variedad de vida silvestre, como insectos, moluscos, peces, 

anfibios, reptiles, aves, nutrias, carpinchos [36, 37]. Debido a la potencial exposición de los 

humanos a los patógenos, los HFLs son poco utilizados para el tratamiento secundario de aguas 

domiciliarias. El uso más común de los HFLs es para el tratamiento avanzado de aguas 

residuales provenientes de procesos de tratamiento secundario o terciario como lagunas, filtros 

de escurrimiento, sistemas de fangos activados, etc. [35, 38]. También se utilizan para eliminar 

metales de efluentes industriales o de minas [34, 39, 40, 41].  

 Los HFLs son casi la elección exclusiva para el tratamiento de aguas pluviales urbanas, 

de la agricultura y de la industria, debido a su capacidad de enfrentar pulsos de flujo y niveles 

de agua variables. Son una elección frecuente para el tratamiento de aguas de minas, pulido 

final de efluentes con metales pesados y remediación de aguas subterráneas y tratamientos de 

lixiviación. 

Los HFLs son adecuados en todos los climas, incluso los muy fríos. Sin embargo, la 

formación de hielo puede impedir su funcionamiento hidráulico y, a bajas temperaturas la 

velocidad de algunos procesos de remoción es menor, especialmente los procesos de conversión 

de nitrógeno. Cuando la superficie del agua se cubre de hielo, la transferencia de oxígeno desde 
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La profundidad del sustrato puede variar entre 30 � 70 cm y suele ser una mezcla entre 

arena gruesa y grava, pero hay casos en que se utilizan conchas de playa, cortezas de árboles y 

piedras pesadas. Si el diseño del HSSH está bien planeado, no se observa un efluente circulando 

en su superficie, ya que en estos sistemas el flujo corre 5 a 15 cm por debajo de la superficie, 

evitando así malos olores, proliferación de mosquitos y en casos de extremo invierno, 

congelamiento de la capa acuática superficial [42].  

 Es esencial que el efluente tenga una distribución uniforme en su pasaje por el humedal 

y que no se hagan canales de agua, ya que estos harían que el sistema no tenga una remoción 

eficiente. Para que no ocurra esto, es común en este humedal que la forma de alimentación sea 

por un tubo de PVC perforado abarcando toda la zona de entrada para producir un volcado 

uniforme [43].  

 Los HSSHs son efectivos para el tratamiento de aguas domésticas, ya que la presencia 

de raíces en el lecho filtrante aumenta la formación del biofilm, bacterias adheridas a las raíces, 

y con la alta porosidad del sustrato mejora la remoción de materia orgánica y sólidos 

suspendidos, en cuanto que remoción de nitrógeno y fósforo normalmente es baja [7, 36, 42]. La 

carga hidráulica tiene que ser baja para que no ocurra taponamiento del sistema y así un mal 

funcionamiento del humedal.  

Los sistemas de HSSHs son generalmente más caros que los HFL. Sin embargo, los 

costos de mantenimiento son bajos comparados con otras alternativas. Comúnmente, se utilizan 

para tratamiento secundario de viviendas de familia única o pequeños sistemas de grupos de 

viviendas o para comunidades pequeñas [44]. Sin embargo, hay muchas otras aplicaciones para 

efluentes especiales de industria. En general, los HSSHs se han utilizado para menores 

velocidades de flujo que los HFLs, probablemente por consideraciones de costo y de espacio.  

Estos sistemas son capaces de funcionar en condiciones más frías que los sistemas 

HFLs debido a la capacidad de aislar la parte superior.  

  7.4.2.2. Humedales Subsuperficiales de Flujo Vertical (HFV): Los HFVs 

trabajan en condiciones aeróbicas. El oxígeno es esencial para la oxidación de amonio (N-NH4) 

[44]. La tecnología de los HFVs es relativamente nueva si se compara con los humedales de 

flujo horizontal, las principales ventajas del sistema vertical es la aireación del sustrato y una 

demanda menor de superficie que los otros sistemas [45].  

 En la Fig. 7 se observan las características de esta tecnología. El sustrato está 

conformado por distintas capas de grava, arena gruesa y fina, en donde la granulometría va en 

aumento con la profundidad, sin esto, hay un alto riesgo que partículas finas tapen las cañerías 

de colección y obstaculicen el funcionamiento del humedal. El flujo es vertical, el efluente es 

volcado en la parte superior, en toda la superficie en forma de lluvia y es colectado por un tubo 

en la parte inferior. La columna es más alta que los horizontales entre 60 - 120 cm y se 
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 Los HFVs son principalmente empleados cuando se necesita eliminar amonio, como por 

ejemplo, durante el tratamiento de lixiviados de relleno sanitarios, lecherías, procesamiento de 

alimentos, etc. [7].  

 

 7.4.3. Comparación de los distintos tipos de HCs. Wu et al. [29] compararon los 

requerimientos energéticos y los costos de mantenimiento de los diferentes tipos de humedales, 

como puede observarse en la Fig. 8. Los HFLs son los más económicos, pero requieren una 

mayor área para su construcción, mientras que los HFVs tienen mayores costos, pero necesitan 

una menor área para su implementación. En los países donde el área es un problema se están 

implementando sistemas aireados, que presentan mayores requerimientos de instalación, 

mantenimiento y gastos de energía [29]. 

 

 

Fig. 8. Comparación de los distintos tipos de HCs y sus requerimientos (modificadas de Wu et al. [29]). 

 

 7.4.4. Humedales Híbridos (HH). En los últimos años, han comenzado a desarrollarse 

HHs que son sistemas donde se combinan diferentes tipos de HCs en serie, logrando que las 

ventajas de cada uno se complementen entre sí para lograr una mayor eficiencia [44, 48, 49, 50]. 
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Se han utilizado diferentes combinaciones de varios tipos de HCs, principalmente HFVs y 

HSSHs, con el objetivo de mejorar la eficiencia general (Fig. 9) [27, 44, 51, 52, 53]. Como se 

dijo, el concepto es explotar las ventajas de un tipo para contrarrestar las desventajas del otro. 

Por ejemplo, el hecho de que los sistemas HSSH tienen baja capacidad de nitrificación debido a 

OD limitado se puede compensar con un HFV que son más efectivo en la nitrificación (mayor 

OD) [51]. Por otro lado, HSSH proporcionan buenas condiciones para la desnitrificación, al 

contrario de los HFVs. El primer intento de combinar varios tipos de HCs fue realizado por 

Seidel (1965), que diseñó un sistema de dos etapas: HFVs en paralelo, seguidos por HSSHs en 

serie [54]. En general, hay dos tipos comunes de HHs: una etapa con unidades de HFVs 

seguidas por unidades de HSSH en serie y una etapa de HSSH seguida de unidades de HFV [44, 

46, 55]. Hoy, el primer tipo es el sistema híbrido más utilizado [7, 56]. 

 

 

 

Fig. 9. Tipos de Humedales Híbridos para el tratamiento de efluentes (Modificado de Stefanakis et al., 

[57]). 
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7.5. Macrófitas 

Como las plantas son el principal componente biológico de los humedales, son ellas en 

gran medida las que determinan su estructura y su funcionamiento [58, 59, 60, 61]. Las plantas 

no sólo asimilan los contaminantes directamente en sus tejidos, sino que además influyen en la 

biogeoquímica de los sedimentos [34, 62, 63, 64] y actúan como un catalizador para las 

reacciones de purificación. Debido a su capacidad para transportar oxígeno a las raíces, 

aumentan la biodiversidad en la rizósfera, lo que promueve reacciones químicas y bioquímicas 

que mejoran la purificación [31]. Los mecanismos que utilizan las plantas para remover 

contaminantes no son necesariamente los mismos para las diferentes especies vegetales y para 

los diferentes contaminantes. Por esa razón, el tipo de plantas utilizadas en el tratamiento 

implicará diferencias en la eficiencia de la remoción [34, 64, 65, 66, 67]. Es necesario encontrar 

plantas autóctonas que en las condiciones ambientales donde se va a llevar a cabo el tratamiento 

presenten alta tolerancia a las condiciones del efluente, alta biomasa, rápido crecimiento y 

dispersión, capacidad de traslocación de oxígeno a la zona rizosférica y de asimilación de 

contaminantes [7, 34, 68]. Generalmente, se utilizan cultivos monoespecíficos de especies tales 

como Typha domingensis, Phragmites australis, Schoenoplectus californicus y Phalaris 

arundinacea [7, 69]. En los últimos años, comenzaron a utilizarse especies que antes no eran 

comúnmente utilizadas, como por ejemplo, especies de macrófitas ornamentales como 

Zantedeschia aethiopica y Canna spp., lo que trae beneficios estéticos y en algunos casos 

económicos [70, 71, 72, 73, 74]. Sin embargo, la implementación de especies exóticas puede 

traer muchos problemas ecológicos como invasiones y enfermedades, para otras especies. 

Además hay un alto riesgo de que las plantas exóticas no soporten las condiciones climáticas 

una vez en los HC, esto podría a llevar a un problema con el tiempo, ya que demandaría muchos 

meses una nueva formación de plantas adultas para el HC. 

 Las plantas que tengan una mayor formación radicular son preferidas ante una planta 

con menor desarrollo. La especie seleccionada para el HC tiene que ser tolerante a los períodos 

de saturación y vaciado continuos, comúnmente utilizados en HFVs. 

 

 7.5.1. Clasificación Macrófitas. Las diferentes formas de vida de las plantas acuáticas 

adquieren gran importancia con respecto a su función en los HHs. En un cuerpo de agua natural, 

puede encontrarse una secuencia de formas de crecimiento a lo largo de un gradiente de 

profundidad que se extiende desde la costa hasta las partes más profundas. En los humedales de 

tratamiento se intenta representar este gradiente plantando los diferentes tipos de macrófitas en 

las áreas correspondientes a su forma de crecimiento. De acuerdo a Cronk y Fennessy [75], 

Kadlec y Knight [36], Vymazal [45] y Brix [62], la vegetación acuática puede clasificarse como 

sigue:  
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  Emergentes (Enraizadas): Estas plantas crecen en tierra o sustratos porosos. Su 

sistema radicular y brotes se desarrollan debajo de la superficie del humedal, en cuanto que 

tallos y hojas sobre la superficie. Consiguen los nutrientes necesarios para su crecimiento a 

través del suelo y del agua [75]. Son principalmente plantas monocotiledóneas: Phragmites spp. 

(caña), Typhaceae (totora), Juncaceae (Junco), Scirpus spp. (falso junco), Iris spp. (lirios), 

Cyperaceae (falso junco).  

  Sumergidas: Estas plantas pueden ser enraizadas en el sustrato, pero también 

pueden estar flotando en la columna de agua. Sus partes fotosintéticas están abajo de la 

superficie del agua y son normalmente muy flexibles para poder soportar las corrientes 

acuáticas. Esta categoría incluye las siguientes familias botánicas: Callitrichaceae, 

Ceratophyllaceae, Haloragaceae, Potamogetonaceae y Lentibulariaceae. Las especies 

sumergidas son sensibles a condiciones anaeróbicas y pueden ser sombreadas por plantas 

flotantes y por algas en caso de eutrofización. 

  Sumergidas con Hojas Flotantes: Estas plantas están enraizadas al sustrato, pero 

sus hojas flotan en la superficie del agua. Pecíolos y tallos conectan la parte inferior con las 

hojas. Estas especies normalmente sombrean la columna de agua, haciendo muy difícil que 

macrófitas sumergidas puedan desarrollarse. Incluye Nymphaea spp., Nenúfares (Lotus de 

agua), Victora cruziana (Irupé). 

  Flotantes libres: Estas plantas flotan en la superficie del agua y normalmente 

presentan altas tasas de crecimiento. En este grupo se incluyen, entre otras: Salvinia spp. 

(helechitos de agua) Eichhornia crassipes (camalote), Pistia stratiotes (repollito del agua), 

Lemnaceae (lentejas de agua).  

 

 7.5.2. Rol de las plantas en HC. 

 Efectos físicos: Cuando las raíces de las macrófitas están bien desarrolladas estas 

ayudan al HC de diversas formas. La desaceleración del efluente dentro del HC por parte de las 

raíces y sustrato es esencial para que haya un mayor tiempo de contacto entre estos en cuanto 

fluye por la columna vertical. Esta desaceleración contribuye a un aumento en la remoción de 

contaminantes [51, 76]. Sin embargo, esto no significa que el tiempo de flujo por la columna sea 

alto, ya que la gravedad mantiene un flujo bajo pero constante, la única forma en que no haya 

fluidez es si el HFV este taponado. Las partes de las plantas (raíz, rizoma y tallo) mantienen y 

✟✂✔☎✡✝✎✝✍☎✞ ✟✎ ✂☛✂✔☞☎✔✁✖ ✁✁☞✆☎✞✠✁ ☛✞ ✏✌☎✞✑ ✠✟ ☞☎✞✍ ✁ ✂☛✂✔☞☎✔✁ ✄✁✞ ✟✎ ✔✝✟✆✌✁ �Fig. 10).  
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Fig. 10� ✁✂✄☎✆ ✝✞ ✟✄✠✡ ✞☎ Typha domingensis que se formó luego de un tratamiento en un HC. 

 

  El volcado intermitente y la presencia de macrófitas adultas en un HFV previene el 

taponamiento del sistema, así como el movimiento del tallo de la planta por el viento crea 

canales hidráulicos, que son esenciales para que no se formen capas de lodo o materia orgánica 

en la parte superior [77]. En climas fríos en donde puede haber congelamiento en la superficie, 

la altura y densidad de las plantas es esencial para el funcionamiento de los HCs, ya que estos 

proporcionan una capa de aislamiento térmico [78]. 

 Conductividad Hidráulica: En los HCs con plantas maduras el viento normalmente 

mueve los tallos, creando así grietas que mantienen la permeabilidad del sustrato y 

consecuentemente, la conductividad hidráulica [62, 79, 80, 81]. El sistema radicular en el 

sustrato, junto con los poros del medio filtrante, logra mantener el flujo. 

 Formación de Biofilm: La extensa formación radicular en un HC crea un lugar propicio 

para la adhesión de microorganismos [51, 79]. La capa de biofilm, que se desarrolla en las 

raíces y en la superficie del medio filtrante es importante para lograr una mejor eficiencia en la 

remoción de contaminantes, ya que afecta y activas transformaciones microbianas que son 

esenciales para los contaminantes presentes en el efluente. 

 Transporte de Oxígeno: Las plantas aseguran la aireación del sustrato, ya que tienen la 

capacidad de absorber oxígeno de la atmósfera a través de sus hojas y transferirlo al sustrato a 

través de las raíces, produciendo micro zonas aeróbicas [51, 62]. El oxígeno proveniente de las 

raíces también es utilizado por microorganismos aeróbicos en el biofilm, ayudando en la 

nitrificación y la degradación aeróbica de la materia orgánica entre otros  
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 Absorción: Otra función de las plantas en los HC es la absorción de los nutrientes y 

contaminantes presentes en el efluente [35, 51, 79]. La absorción por plantas puede ser 

responsable de la eliminación de nitrógeno entre un 20 y 30% [82, 83]. 

Liberación de exudados radiculares: Además de oxígeno, las raíces también liberan 

compuestos orgánicos (aminoácidos, proteínas, etc.). Estos exudados pueden participar de 

reacciones que modifican las características químicas de los contaminantes antes de ingresar a la 

planta, como así también la favorecen la formación del biofilm. Aunque la naturaleza de estas 

sustancias no está claramente identificada, experimentos con macrófitas probaron que las 

plantas liberan compuestos orgánicos y antibióticos [79]. 

 

 7.5.3. Selección de plantas 

 La elección de la planta a ser usada es un punto importante en el diseño de estos 

sistemas, porque además de participar en la remoción de contaminantes, deben sobrevivir a los 

efectos tóxicos del efluente y su alta variabilidad. En particular, las altas concentraciones de 

amonio limitan las especies vegetales a ser utilizadas. El éxito en el establecimiento de una 

rizósfera en el lecho del humedal es una prueba crucial en la aplicación de la tecnología de HCs 

para el tratamiento de efluentes industriales. La supervivencia de las macrófitas bajo la 

influencia de una fuerte carga orgánica y de diferentes compuestos químicos es de suma 

importancia [84]. 

 Dieciséis especies de plantas que pertenecen a glicófitas (seis especies de Acacia 

spp., Dendrocalamus strictus y Lawsonia inermis), halófitas (Atriplex nummularia, 

Chenopodium murale y Suaeda nudiflora), y helófitas (Arundo donax, Typha angustata, Scirpus 

tuberosus y Scirpus littoralis) fueron estudiadas para la remoción de DQO con concentraciones 

de 750 a 35.000 mg/L. El crecimiento de las plantas fue monitoreado en términos de su 

contenido de biomasa y clorofila. Acacia farnesiana, D. strictus y L. inermis (glicofitas), A. 

nummularia y S. nudiflora (halófitas), y A. donax y P. karka (hefófitos) demostraron ser 

tolerante al efluente [85].  

 Cuando se manejan aguas residuales con alta salinidad, las especies de plantas 

tolerantes a la sal también deben ser seleccionadas [86]. Calheiros et al. (2007) investigó la 

supervivencia de cinco especies de plantas (Canna indica, T. latifolia, Phragmites australis, 

Stenotaphrum secundatum e Iris pseudacorus) en HSSHs que recibieron agua residual de 

curtiembre. P. australis y T. latifolia fueron las especies que crecieron exitosamente. En base a 

esta observación, Calheiros et al. (2008) llevaron a cabo pruebas de toxicidad para evaluar el 

efecto de las aguas residuales de curtiembre en Trifolium pratense, T. latifolia y P. australis, y 

los niveles más altos de germinación fueron logrados por P. australis.  

 Sohsalam et al. (2008) estudiaron seis especies emergentes con tres tiempos de 

retención hidráulica en Tailandia para evaluar la viabilidad de eliminar los contaminantes de 



32 

 

procesamiento de aguas residuales a través de HFLs. Canna siamensis y Heliconia spp. fueron 

intolerantes a altas tasas de carga orgánica, incluso superiores a 981 kg DBO5 ha d-1, causando 

retraso en su crecimiento. Sin embargo, Cyperus involucratus, Typha angustifolia y Thalia 

deabata fueron más eficientes en la absorción de nitrógeno y eliminación de DBO5. 

En un humedal a escala piloto  para el tratamiento de un efluente de una industria metalúrgica 

con alta salinidad se transplantaron 12 especies de macrófitas [66]. Durante los primeros meses 

las especies flotantes alcanzaron una importante cobertura, pero luego las emergentes 

comenzaron a desplazarlas para convertirse en las dominantes. Por lo cual se concluyó que las 

flotantes alcanzan una rápida cobertura, pero las emergentes son más tolerantes y se convierten 

en las dominantes en el sistema. Luego, en el humedal a escala real, se en los primeros 2 años la 

especie dominante fue la flotante E. crassipes, y luego desplazada por la emergente T. 

domingensis, que fue la dominante durante los últimos 10 años de operación [34]. 

 

7.6. Sustratos 

 Si bien las macrófitas se han convertido en una cuestión central en la optimización de la 

eficiencia de humedales construidos, la elección de un sustrato para un HFV es un punto muy 

importante. Problemas de taponamiento son comunes si los materiales seleccionados no tienen 

una permeabilidad adecuada para que el efluente tenga un flujo uniforme y constante.  

 En los primeros HCs estudiados, el sustrato más utilizado era tierra, pero este 

ocasionaba muchos problemas de taponamiento, debido a la baja conductividad hidráulica del 

material [90]. En la actualidad, la mayoría de los HCs contienen grava o arena de distintas 

granulometrías, y en casos de HFVs, hay un aumento del tamaño del sustrato con la profundidad 

del sistema. La presencia de grava ofrece varios beneficios para los HCs:  

� Soporta el crecimiento de las macrófitas enraizadas. 

� Estabiliza el lecho (interacción con las raíces). 

� Provee efectos de filtración. 

� Asegura alta permeabilidad cuando el HC está bien diseñado y evita taponamiento. 

� Mejora la eficiencia del sistema con los elementos bióticos y abióticos. 

� Puede servir para atraer microorganismos que se adhieren a su superficie. 

� Es responsable de varias transformaciones y procesos de remoción, que pueden ser 

mejorados de acuerdo al material que se utiliza (zeolita, light expanded clay 

aggregates ✏�✁✂✄✑, etc.) [91]. 

 Los tipos de sustrato que fueron estudiados o creados pueden ser clasificados como: 

 

 Materiales Naturales: minerales, rocas, piedras, sedimentos marinos [90, 92, 93]. 
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 Materiales Sintéticos: estos son materiales que son producidos en laboratorios o por 

varios procesos como calentamiento y expansión, o mezclas de materiales ya existentes (LECA 

y Arcilla) [93, 94, 95]. 

 Subproductos Industriales: este tipo de material normalmente son residuos de procesos 

industriales [92, 93] 

 

7.7. Antecedentes de aplicación de humedales construidos para el tratamiento de efluentes 

 

Los humedales construidos han tenido un gran desarrollo a nivel mundial para la 

depuración de efluentes domiciliarios y sanitarios de pequeñas comunidades. Hay cientos de 

humedales en países como Alemania, Francia, Reino Unido, España, Italia, Dinamarca, 

Australia, Estados Unidos, Colombia, México, Brasil, etc. [5, 7, 27, etc.]. En los últimos años, 

su aplicación se ha expandido para el tratamiento de diferentes tipos de efluentes [5, 35, 96, 97, 

98, 99, 100, 101]. El conocimiento adquiridos de los HCs para el tratamiento de aguas 

residuales durante las últimas cinco décadas se han resumido y revisado en términos de tipos de 

humedales, sus combinaciones [35, 48, 96, 97]; mecanismos de eliminación de contaminantes, 

por ejemplo, materia orgánica [102, 103], nitrógeno [13, 104], fósforo [93, 105], azufre [106, 

107], y metaloides / metales [34, 108, 109]; procesos microbianos [110]; plantas de humedal 

[68, 98, 111, 112]; modelos numéricos [113; 114], emisiones de gases de efecto invernadero 

[115, 116], y su desarrollo y estado en regiones y / o países específicos [48, 117, 118]. Sin 

embargo, el conocimiento de cómo funcionan no está todavía suficientemente comprendido 

[29]. Particularmente, la eficiencia de depuración vinculada a diversos tipos de humedales, las 

especies de plantas y su tolerancia a los contaminantes y a las características químicas del 

efluente, los sustratos adecuados, los mecanismos de depuración, etc., es lo que limita su 

aplicación y la optimización de los que están en operación [29]. En nuestro país, el uso de HCs 

para el tratamiento de efluentes es aún limitado, a pesar de que las condiciones para su 

implementación son ideales. El grupo de trabajo del cual el tesista forma parte, ha diseñado y 

monitoreado dos HFLs para tratamiento de efluentes de dos industrias metalúrgicas [34, 37, 66, 

67, 108, 119, 120, 121]. Uno de ellos tiene más de 10 años de operación y el otro más de 5 años. 

Desde que comenzaron a operar los estamos monitoreando y estudiando los mecanismos de 

remoción de contaminantes, la perdurabilidad de su eficiencia en el tiempo y la optimización de 

su funcionamiento. Sin embargo, los humedales son sistemas biológicos que van cambiando con 

el tiempo, de acuerdo a los ciclos biológicos, a las relaciones de competencia entre las distintas 

especies vegetales, a las variaciones ambientales (pH y potencial redox del sedimento, cambios 

de composición del efluente, etc.), y a fenómenos naturales (lluvias, variaciones estacionales, 

depredación por animales herbívoros, etc.).  
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 7.7.1. Antecedentes de la utilización de HCs para el tratamiento de lixiviado de 

rellenos sanitarios 

 Los humedales naturales fueron a menudo los receptores de lixiviado de rellenos 

sanitarios simplemente por el hecho de estar ubicados en terrenos adyacentes a los mismos. En 

tales casos, se observó que mejoraban su calidad química luego de atravesar el humedal 

[122,123]. A partir de estos resultados, comenzó a desarrollarse el uso de HCs para el 

tratamiento de este tipo de efluentes. Sin embargo, los primeros humedales que se utilizaron 

fueron HFL y HSSH [7, 124, 125, 126, 127]. Mientras estos sistemas son capaces de llevar a 

cabo significativas reducciones de nitrógeno, los procesos de nitrificación oxidativa están 

limitados por las relativamente bajas tasas de transferencia de oxígeno [7, 128]. En cambio, los 

HFVs son particularmente adecuados para remociones de altas concentraciones de amonio. Los 

metales pueden ser removidos por intercambio iónico, precipitación como sulfuros u otras sales 

insolubles y por sorción por las plantas. Además de su buena capacidad de remoción de la DBO, 

de tener bacterias nitrificantes y denitrificantes [129], y de poseer espacios aerobios y 

anaerobios que facilitan la degradación del efluente, los HFVs son los más compatibles para el 

tratamiento de lixiviados de rellenos sanitarios y son los que necesitan menor área para su 

construcción [130]. 

Se han publicado muchos artículos científicos enfocados en el tratamiento de rellenos 

sanitarios utilizando HCs. En los últimos 10 años, una variedad de configuraciones de HCs se 

utilizó para el tratamiento de este tipo de efluente. Una práctica común es la utilización de estos 

sistemas como tratamiento secundario o terciario. Los HCs utilizados para este tipo de efluente 

suelen variar de acuerdo a la edad del lixiviado, el tipo de residuo volcado en el relleno y 

condiciones climáticas. De acuerdo a Vymazal [98], un HH tiene mejor eficiencia de remoción 

de contaminantes que cuando se utiliza un único HC [50, 131, 132, 133, 134, 135, 136, 137]. La 

mayoría de los lixiviados contienen amonio en altas concentraciones, por lo que es normal un 

HFV en las configuraciones de los HHs [6, 138, 139]. Sin embargo, otros tipos de humedales 

también pueden ser utilizados para el tratamiento de este tipo de efluente como HSSHs [140], 

HFLs [141] y HHs [142, 143].  

 El lixiviado de relleno sanitario sigue siendo uno de los efluentes más difíciles de tratar 

debido a sus características. El impacto de lixiviado no tratado en aguas abiertas sería la 

eutrofización de aguas abiertas y su efecto tóxico en la fauna presente [138]. Para el tratamiento 

de lixiviado con HCs, solamente un grupo utilizó HFL [144], mientras que varios estudios con 

HSSH fueron hechos [145; 146]. El HC más usado para el tratamiento de lixiviado son los 

HFV, debido al hecho que son más eficientes si comparados con HFL o HSSH para la remoción 

de amonio.  
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 Los HCs pueden ser una de las tecnologías más sostenibles y adecuadas para la 

biorremediación de lixiviados por sus características como bajo costo y sus versátiles 

mecanismos de eliminación de contaminantes [147]. Esta condición y la necesidad de resolver 

los problemas asociados a los lixiviados, ha llevado al desarrollo de investigaciones en la 

materia empleando HC con resultados alentadores y satisfactorios, pero muchas de estas 

experiencias han sido aplicadas en zonas templadas o estacionales [103, 147, 148] y por lo tanto 

es necesario el desarrollo de investigaciones del uso de humedales construidos para la 

biorremediación de lixiviados empleando especies vegetales nativas.  
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8. HIPOTESIS Y OBJETIVOS 
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 Se plantea utilizar humedales construidos como etapa final del tratamiento de lixiviados. 

De acuerdo a la bibliografía, aún no se ha aplicado en Argentina, y se pretende desarrollar esta 

tecnología sustentable para lixiviados del relleno sanitario de CEAMSE (Villa Dominico, 

Buenos Aires). De acuerdo a lo expuesto, los HFVs son particularmente adecuados para 

remociones de altas concentraciones de amonio. Los metales pueden ser removidos por 

intercambio iónico, precipitación como sulfuros u otras sales insolubles y por sorción por las 

plantas. Además de su buena capacidad de remoción de la DBO, de tener bacterias nitrificantes y 

denitrificantes [129], y de poseer espacios aerobios y anaerobios que facilitan la degradación del 

efluente, los HFVs son los más compatibles para el tratamiento de lixiviados de rellenos 

sanitarios y son los que necesitan menor área para su construcción [130]. 

Se hipotetiza que se logrará un adecuado tratamiento de estos efluentes mediante una 

tecnología amigable con el ambiente ya que como se mencionó, los HCs son tecnologías de 

tratamiento simples de operar, con baja producción de lodos residuales y sin consumo 

energético, y no requieren de la adición de reactivos químicos y de energía para airear el agua o 

recircularla. La infraestructura necesaria para su construcción es muy simple y asequible, su 

mantenimiento es relativamente fácil y económico. Su gran aceptación a nivel mundial se debe 

a su condición de viabilidad y sustentabilidad. Este sistema de depuración de aguas se basa en el 

conocimiento profundo de cómo funcionan estos sistemas naturales ante las diferentes 

composiciones de los efluentes y de acuerdo a las condiciones ambientales, de allí la 

importancia de su estudio para cada caso en particular.  

La elección de la planta a ser usada es un punto importante en el diseño de estos 

sistemas, porque además de participar en la remoción de contaminantes, deben tolerar los 

efectos tóxicos del efluente y su alta variabilidad. En particular, las altas concentraciones de 

amonio limitan las especies vegetales a ser utilizadas. Se propone como hipótesis de trabajo que 

utilizando una adecuada especie vegetal y un sustrato adecuado, un humedal de flujo vertical 

será eficiente en la retención de contaminantes de un lixiviado de relleno sanitario. 

 

8.1. Objetivo General:  

� Evaluar la eficiencia de remoción de contaminantes de HFVs para el tratamiento del 

lixiviado de un relleno sanitario.  

 

8.2. Objetivos específicos: 

� Evaluar qué especie es más eficiente en la remoción de contaminantes del lixiviado de 

relleno sanitario. 

� Comparar la eficiencia de un sistema que simule un HC comparándola con un sistema 

sin plantas. 
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� Evaluar la tolerancia y la capacidad de sorción de especies nitrogenadas 

(especialmente amonio) y metales de cada especie. 

� Evaluar si la presencia de nutrientes (N y P) afecta la tolerancia y capacidad de 

sorción de metales de las plantas utilizadas. 

� Determinar en qué órganos vegetales se acumulan los contaminantes. 

� Evaluar el crecimiento y las características morfológicas de las plantas luego de la 

exposición a los contaminantes comparándolas con plantas desarrolladas en 

tratamientos testigo. 
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9. MATERIALES Y METODOS. 

 



40 

 

9.1. Descripción de las especies de macrófitas estudiadas. 

Las diferentes macrófitas que habitan en una región pueden usarse en humedales 

construidos ya que presentan la ventaja de estar adaptadas al clima y a las condiciones hídricas y 

edáficas predominantes. Pero no todas las especies presentan la misma eficiencia en la remoción 

de contaminantes. Las especies de plantas utilizadas en el tratamiento implicarán diferencias en 

la eficiencia de la remoción [65]. Es necesario encontrar plantas regionales que en las 

condiciones ambientales donde se va a llevar a cabo el tratamiento, presenten alta tolerancia a 

las condiciones del efluente a tratar y capacidad de remoción de los contaminantes que se 

desean eliminar. 

El valle aluvial del río Paraná Medio presenta numerosos humedales naturales donde se 

desarrolla una abundante y variada vegetación acuática. De acuerdo a su morfología, las 

macrófitas pueden clasificarse como emergentes, flotantes libres, sumergidas o arraigadas con 

hojas flotantes. En esta Tesis se han estudiado diferentes especies de macrófitas nativas a fin de 

evaluar su capacidad de retención de los contaminantes y su tolerancia a las condiciones del 

efluente. Dimitri [149, 150] provee una adecuada caracterización botánica de las plantas 

utilizadas: 

Typha domingensis (Totora) 

Es una planta acuática o palustre, herbácea, enraizada y emergente, perenne, de hasta 2,5 m 

de altura, muy invasora con crecimiento vegetativo rápido debido a rizomas que almacenan 

sustancias de reserva (Fig. 11). Sus hojas igualan o exceden la altura de las espigas, láminas de 

1,5 m de largo y de 8 a 13 mm de ancho, envés convexo cerca de la vaina y plano hacia el ápice 

agudo. La inflorescencia pardo claro, las flores en espigas masculinas hasta de 40 cm de largo y 

15 mm de ancho; separadas de las femeninas por 0,6-5 cm. Espigas femeninas de 50 cm de 

largo y 2 de diámetro. Fruto fusiforme, de 1-2 mm de largo. 

 
Fig. 11. T. domingensis 
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Iris pseudacorus (Lirio) 

Planta perenne provista de un bulbo ovoide que perdura durante el invierno, ya que la parte 

aérea muere (Fig. 12). El tallo, de 60 � 120cm, algo comprimido, tiene varias hojas, 

generalmente basales, de 50 � 90cm x 10 � 30mm, de color glauco y con un nervio central 

marcado. Las flores se reúnen en una inflorescencia formada por 4 � 12 flores de color amarillo. 

El fruto es una cápsula cilíndrica. 

 

Fig. 12. I. pseudacorus 

 

Sagittaria montevidiensis (Sagitaria) 

Hierba palustre, robusta y rizomatosa (Fig. 13). Hojas sagitadas de 10 a 30 cm de longitud 

provistas de largos pecíolos y flores vistosas de pétalos color blanco o amarillentos. Las 

estaminadas poseen numerosos estambres y están agrupadas por encima de las carpeladas. 

Frutos aquenios sobre un receptáculo globoso.  

 

Fig. 13. S. montevidiensis. 
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Panicum elephantipes (Canutillo) 

Gramínea acuática, abundante sobre márgenes de ríos y arroyos (Fig. 14). Plantas 

arraigadas de tallos flotantes robustos de 1�2 m de largo y 3�10 cm de diámetro, internodos 

acanalados, lígula pilosa, y hojas acintadas largas. Inflorescencia en panícula abierta con 

espiguillas solitarias. Fruto cariopse oblongo.   

 

Fig. 14. P. elephantipes. 

 

Scirpus californicus (Falso junco) 

Hierba perenne, palustre o acuática, con raíces fibrosas y rizomas (Fig. 15). El tallo aéreo es 

erecto, áfilo y trígono. Las hojas de la sección inferior presentan vainas foliares carentes de 

láminas; las superiores las desarrollan ocasionalmente. La inflorescencia es un agregado de 

espiguillas; tiene una bráctea erecta, que semeja una continuación del tallo. Las flores son 

hermafroditas. Los estambres son tres, y los estilos dos. Los frutos son aquenios lenticulares. 
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Fig. 15. S. californicus. 

Canna indica (Aschira) 

Planta herbácea perenne, de rizoma carnoso y ramificado. De su parte inferior salen raicillas 

blancas y del ápice brotan las hojas, el vástago floral y los tallos. Los tallos aéreos pueden 

alcanzar 1-3 m de altura y se encuentran envueltos por las vainas foliares. Las hojas son anchas, 

de color verde o verde violáceo. La nervadura central es prominente. Las inflorescencias son 

racimos terminales. Flores de color rojo o amarillo-anaranjado, excepto en algunos cultivares 

(Fig. 16). Presencia de 3-4 estaminodios de 4,5- 7,5 cm de largo. Los frutos son cápsulas de 

elipsoides a globosas, verrugosas, de 1,5 a 3 cm de longitud de color castaño. 

 

Fig. 16. C. indica. 
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9.2. Experimentos en Invernadero 

 Se realizaron experimentos en invernadero para evaluar la eficiencia de diferentes 

sustratos y especies vegetales en el tratamiento de lixiviado. El invernadero en el cual se 

realizaron los experimentos, posee techo de fibra de vidrio translúcida, con temperatura y 

fotoperíodo natural (Fig. 17). 

 Para realizar los experimentos, se recolectaron plantas de un humedal natural, eligiendo 

aquellas que se encontraban en buenas condiciones y con similar estado de crecimiento y color 

de hojas. Después de su recolección, se lavaron y se trasladaron al invernadero para su 

aclimatación. Las plantas fueron aclimatadas durante el período de dos meses, para obtener un 

buen desarrollo del sistema radicular. En todos los experimentos realizados, los reactores fueron 

dispuestos por duplicado o triplicado y las plantas se desarrollaron bajo fotoperíodo natural.  

 

Fig. 17 Vista general del invernadero. 
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9.3. Determinaciones Analíticas 

 9.3.1. Determinación de parámetros fisicoquímicos en agua. Las determinaciones 

fueron realizadas por miembros del equipo de investigación del Laboratorio de Química 

Analítica de la facultad de Ingeniería Química de la Universidad Nacional del Litoral. 

Las determinaciones analíticas en agua se llevaron a cabo utilizando técnicas 

normalizadas de APHA [151]. Las técnicas empleadas para determinar cada parámetro se 

detallan a continuación: 

� Conductividad, OD y pH: 

 La conductividad del agua se midió con un conductímetro portátil marca YSI modelo 

33. El OD (oxigeno disuelto) se midió con un oxímetro Horiba OM-14 y el pH con un 

peachímetro Orion. 

� Nitrito (NO2
-
): 

 Determinación mediante método colorimétrico basado en la diazotación de ácido 

sulfanílico con el nitrito presente en la muestra y posterior copulación del compuesto formado, 

con N-(1 naftil) etilendiamida de hidrocloruro, obteniéndose un compuesto rosado que se lee 

con un espectrofotómetro a 543 nm. Espectrofotómetro Perkin Elmer Lambda 20. 

� Nitrato (NO3
-
): 

 Medición Potenciométrica con electrodo selectivo (Potenciómetro y Electrodo Orion, 

sensibilidad 0,01 mg/L NO3
-, reproducibilidad ± 2%), utilizando método de adición estándar. 

� Amonio (NH4
+
): 

 Nesslerización directa, previa precipitación de interferencia utilizando tartrato de sodio 

y potasio. El color amarillo desarrollado se mide a 425 nm. Espectrofotómetro Perkin Elmer 

Lambda 20. 

� Fósforo Reactivo Soluble (PRS): 

 La técnica utilizada fue la propuesta por Murphy y Riley [152] para determinación de 

ortofosfatos solubles, utilizando molibdato de amonio y tartrato de antimonil potasio, que 

reaccionan en medio ácido con el ortofosfato para formar ácido fosfomolíbdico, el cual es 

reducido por el ácido ascórbico a azul de molibdeno. El color azul desarrollado se lee con un 

espectrofotómetro a 880 nm. Espectrofotómetro Perkin Elmer Lambda 20. 

� Fósforo Total (PT): 

 Digestión de la muestra con ácido nítrico y ácido sulfúrico, neutralización y 

determinación de fosfato por el método de Murphy y Riley [152] detallado anteriormente. 

� Demanda Química de Oxigeno (DQO): 

 Se determinó por el método de reflujo abierto. 

� Demanda Bioquímica de Oxigeno (DBO): 

 Se determinó por el test de 5 días. 
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� Cr, Ni, Zn: 

 Se determinaron por espectrofotometría de absorción atómica por llama o atomización 

electrotérmica, según la concentración de la muestra (Instrumento: Perkin Elmer AAnalyst 200), 

o por Emisión Atómica de Plasma Acoplado Inductivamente (ICP-AES) marca Shimadzu, 

modelo 1000 III) 

 

Observaciones: 

 Las muestras de agua se mantuvieron refrigeradas hasta su análisis. Las 

determinaciones de los parámetros químicos en agua se realizaron sobre muestras previamente 

filtradas con filtros de 0,45 µ marca Millipore. Las determinaciones de fosfato, nitrato, nitrito y 

amonio se realizaron dentro de las primeras 24 horas de tomada la muestra. El 

espectrofotómetro utilizado en las determinaciones colorimétricas fue un Perkin Elmer lambda 

20. 

 

 9.3.2. Determinación de parámetros químicos en vegetales. 

� Fósforo Total (PT): 

Para la determinación de PT en sedimentos y vegetales se realizó una digestión con 

mezcla ácida de HClO4:HNO3:HCl (5:3:2). Las soluciones obtenidas se neutralizaron con 

Na(OH) 10 M y se llevaron a volumen. Las determinaciones de PRS se realizaron por la técnica 

colorimétrica de azul de molibdeno [152]. 

� Nitrógeno Total Kjeldahl (NTK): 

El NTK en sedimentos y vegetales se determinó por el método Macro-Kjeldahl de 

acuerdo a la APHA [151]. Se realizó una digestión con ácido sulfúrico y sales catalizadoras. De 

esta manera, el nitrógeno orgánico se transforma a amonio. Se determina el amonio (original 

más el proveniente del nitrógeno orgánico) mediante el uso de electrodo de ion selectivo amonio 

Orion (sensibilidad 0,01 mg/L NH4
+, reproducibilidad ± 2%). 

� Cr, Ni, Zn:  

Las determinaciones de Cr, Ni y Zn en vegetales se realizaron por espectrofotometría de 

absorción atómica con llama o con horno de grafito (Instrumento: Perkin Elmer AAnalyst 200), 

previa digestión ácida [153].  

Las digestiones se realizaron sobre muestras de vegetales secadas en estufa durante 48 

horas a 70°C. Las concentraciones se refirieron a peso seco (105ºC). 
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9.3.3. Calculo de la Eficiencia de la Remoción.  

 En el cálculo de la eficiencia de remoción (ER) se tuvo en cuenta la Evapotranspiración 

(ET) de los HCs a lo largo de la tesis. Según la siguiente ecuación: 

ER (%) = [(Ci*Vi) - (Cf*Vf)]  *100 
            (Ci*Vi) 
 

Donde ER es la eficiencia de la remoción en porcentaje, Ci = Concentración Inicial, Vi = 

Volume Inicial y Cf y Vf los finales, respectivamente.  

 

 

9.4. Estudio de la Vegetación 

 

 9.4.1. Biomasa y crecimiento. Se calcularon las tasas de crecimiento relativo en base a 

la altura de plantas, según la ecuación (2), propuesta por Hunt (1978):  

   R = ln H2 � ln H1  (2)   

               T2 � T1 

donde R = tasa de crecimiento relativo (cm cm-1 día-1), H1 y H2 = Altura inicial y final, 

respectivamente, y T2 � T1 = tiempo de experimentación. 

 

 9.4.2. Concentración de Clorofila. Se determinaron las concentraciones de clorofila a 

al inicio y al final de los experimentos y periódicamente en los humedales construidos y 

naturales. Este pigmento se extrajo con acetona durante 48 h en condiciones de oscuridad y frío 

(3-5ºC). Para calcular la concentración de clorofila a, los porcentajes de transmitancia de los 

extractos se leyeron a 645 y 665 nm usando un espectrofotómetro UV-Vis [155].  
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9.5. Estudios de Microscopía Electrónica de Barrido y Microanálisis de Rayos X en raíces  

 Se llevaron a cabo microanálisis de Rayos X y Microscopía electrónica de barrido 

(SEM) en muestras de raíces de aproximadamente 1 cm de longitud. Las muestras se secaron en 

un horno a 20ºC durante 10 días para no dañar los tejidos [207]. Las muestras se examinaron 

con un SEM PhenomWorld; modelo ProX, equipado con un sistema EDS de dispersión de 

energía. Se adhirieron porciones representativas de las muestras con cinta de grafito de doble 

cara. 

 

 

9.6. Análisis estadístico 

Se realizaron análisis de la Varianza de una y dos vías, según cada caso. En cada estudio 

se especifican los niveles de cada factor. Se utilizó el test de Duncan para diferenciar medias 

cuando se detectaron diferencias significativas. Se utilizó un nivel de p<0,05 en todas las 

comparaciones. La normalidad de los residuales se estudió gráficamente. Se utilizó el test de 

Bartlett para homocedasticidad, para corroborar si las variancias fueron homogéneas [156, 157]. 

La normalidad de los residuos fue analizados gráficamente y homogeneidad de variancias fue 

chequeado aplicando test de Barlett´s. En todas las comparaciones se utilizó un nivel de p<0,05. 

Los cálculos se efectuaron utilizando el software Statgraphics Plus 5.0.  
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10. CAPÍTULOS 
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Capítulo 1 

 

SELECCIÓN DE MACROFITAS Y SUSTRATOS PARA LA REMOCION DE 

CONTAMINANTES DE UN LIXIVIADO DE RELLENO SANITARIO UTILIZANDO 

HUMEDALES  DE FLUJO VERTICAL A ESCALA MICROCOSMOS. 
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1.1. Selección de especies de macrófitas a ser utilizadas en un HFV para el tratamiento de 

un lixiviado previamente tratado 

1.1.1. Introducción 

Los lixiviados de relleno sanitario contienen una gran variedad de contaminantes con 

composiciones variables. El N-NH4 es un contaminante crítico a eliminar en estos tipos de 

efluente, ya que se encuentra en altas concentraciones. Por esta razón, se propone la utilización 

de un HFV que trabaja en condiciones aeróbicas, favoreciendo el proceso de nitrificación. La 

elección de la planta a ser usada es un punto importante en el diseño de humedales construidos, 

porque además de participar en la remoción de contaminantes, deben sobrevivir a los efectos 

tóxicos del efluente y su alta variabilidad. En particular, las altas concentraciones de N-NH4 

limitan las especies vegetales a ser utilizadas. El objetivo de este experimento fue evaluar la 

tolerancia y la eficiencia de diferentes especies de macrófitas en la remoción de contaminantes 

de un lixiviado de relleno sanitario con tratamiento primario previo utilizando humedales 

construidos de flujo vertical (HFVs). 

 

1.1.2. Diseño Experimental 

Se dispusieron reactores plásticos simulando HFVs, de 25 x 25 cm por 35 cm de altura, 

con una canilla en la parte inferior por donde se recoge el efluente tratado (Fig. 1.1). En todos 

los reactores se colocó como sustrato LECA. Las especies utilizadas son nativas y se encuentran 

comúnmente en la llanura aluvial del Río Paraná Medio. Sin embargo, I. pseudacorus no es 

frecuente de observar en esta región, aun que si se encuentra comúnmente cerca del relleno 

sanitario de donde proviene el efluente a tratar y donde se construiría el humedal de tratamiento.   

 Las macrófitas estudiadas fueron:  

� Typha domingensis (Totora), 

� Iris pseudacorus (Lirio), 

� Sagittaria montevidiensis (Sagitaria), 

� Panicum elephantipes (Canutillo), 

� Scirpus californicus (Falso junco), 

� Reactor Control: sin plantas 

 Se utilizaron dos reactores para cada especie estudiada. 
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Fig. 1.1. Reactores plásticos de 20 L de capacidad utilizados donde se observan algunas de las 

especies estudiadas. 

 

1.1.2.1 Aclimatación y desarrollo radicular. Luego de disponer los humedales y 

trasplantar las macrófitas, se las dejó aclimatar durante 2 meses, regándolas con agua de 

conductividad de alrededor de 2000 µS cm-1. La figura 1.2 muestra las plantas antes de ser 

colocadas en los humedales. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1.2. Plantas de S. californicus (izquierda) y T. domingensis (derecha).  
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1.1.2.2. Tratamiento. El efluente se agregó en la parte superior en forma de lluvia. Se 

agregaron inicialmente 2 Litros/hora de efluente durante 4 hs (total 8 L) en cada humedal, para 

simular los flujos de carga que son usualmente utilizados en este tipo de sistemas. Después de 

24 hs se recogió el total del efluente por la canilla. Se tomó una muestra del efluente en cada 

reactor. La temperatura media fue de 16ºC (mayo-junio). 

1.1.2.3. Efluente Utilizado. Se utilizó lixiviado tratado de un relleno sanitario cerrado 

de la provincia de Buenos Aires, que produce 600 m3/día. Este lixiviado recibe un tratamiento 

químico previo. Para la caracterización del efluente, se tomó una muestra representativa, 

homogeneizando previamente el envase (evitando la sedimentación de los sólidos suspendidos). 

1.1.2.4. Análisis Químico. Como ya se explicó en la sección de Metodología, se 

determinó en agua pH, conductividad, DBO5, DQO, PT, PRS, N-NH4, N-NO3 y N-NO2 de 

acuerdo a APHA [151]. 

 

1.1.3. Resultados y discusión 

 La Tabla 1.1 muestra las características del efluente tratado al inicio y fin del 

experimento, obtenidas para cada tratamiento y el control. Después del tratamiento, el pH del 

efluente tendió a la neutralidad en todos los tratamientos con plantas (6.8 - 7.1). En los 

controles, los valores de pH alcanzados fueron superiores, llegando a 7.4. Se observó una 

disminución significativa de la conductividad en todos los tratamientos (de 15840 µS cm-1 a 

9570-10120 µS cm-1), mientras que en el control no se observó disminución. No se observaron 

diferencias entre los tratamientos con las distintas especies vegetales entre estos parámetros.  

 La DQO disminuyó satisfactoriamente de 238 mg/L a 136 - 127 mg/L para T. 

domingensis e I. pseudacorus, respectivamente. El control no mostró disminución significativa 

de la DQO. La DBO5 también disminuyó satisfactoriamente desde 35 mg/L a 7-16 mg/L. P. 

elephantipes y S. californicus presentaron los mayores valores de remoción. Tampoco en este 

caso, el control mostró una disminución significativa. 

 El PRS y el PT disminuyeron satisfactoriamente en todos los tratamientos, entre un 30-

90 % y entre 43-78 %, respectivamente. En el control también se observó una disminución 

significativa, debido a la capacidad de adsorción del substrato utilizado.  

 Respecto de las especies nitrogenadas, el efluente inicial presentó las concentraciones 

más altas para nitrato (285 mg/L) y N-NH4 (10 mg/L). Luego del tratamiento, se observó una 

disminución significativa de estos parámetros, mientras que el nitrito presentó un aumento de 

concentración en la mayoría de los casos, lo que indicaría que se están produciendo procesos de 

nitrificación-denitrificación. Estos procesos están regulados por la aireación que posea el 
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humedal. Fan et al. [158] informaron porcentajes de disminución de DQO y N-NH4 de 96 y 99 

%, respectivamente, utilizando un humedal sub-superficial de flujo vertical con aireación 

intermitente. Yalcuk y Ugurlu [159] compararon humedales verticales y horizontales para el 

tratamiento de lixiviado de relleno sanitario, obteniendo mejores remociones de especies 

nitrogenadas en los humedales sub-superficiales de flujo vertical. 

Tabla 1.1. Parámetros medidos en el efluente al inicio y fin de la primera Experiencia. Conductividad 
(µS.cm-1), concentración (mg/L). Diferentes letras indican diferencias significativas entre tratamientos 

(p<0,05). 

Tratamientos pH Conductividad DQO DBO PT PRS N-NH4
+ N-NO2

- N-NO3
- 

Inicial 6a 15840a 238a 35,1a 0,37a 0,09a 10,1a 1,36a 211a 

T. domingensis 7,1b 10120b 136b 16,2b 0,09b 0,06a 0,87b 1,51a 125b 

I. pseudacorus 6,9b 9570b 127b 16,4b 0,08b 0,06a 1,53b 1,89b 124b 

S. montevidiensis 7,0b 9700b 154b 12,9b 0,16c 0,08a 1,01 2,56c 128b 

P. elephantipes 6,9b 9570b 141b 7,6c 0,22c 0,01b 1,59b 2,52c 128b 

S. californcus 6,8b 9980b 167b 9,2c 0,06b 0,04b 1,06b 1,46a 128b 

Control 7,5c 15620a 210c 25,4d 0,15c 0,07a 8,26a 1,89b 198c 

 

No se observó diferencias significativas en la remoción de los parámetros estudiados 

entre los tratamientos con las distintas especies de macrófitas. El control sin plantas mostró 

remociones significativamente menores a los tratamientos, indicando la importancia de las 

plantas en la depuración del efluente.  

T domingensis, I. pseudoacorus y S. californicus toleraron el lixiviado sin mostrar 

síntomas de toxicidad. Sin embargo, las especies P. elephantipes y S. montevidiensis 

presentaron síntomas de toxicidad y senescencia. 

Los resultados obtenidos demuestran la potencialidad de los humedales para el 

tratamiento de un lixiviado de relleno sanitario y la tolerancia de las macrófitas utilizadas. A 

similares conclusiones arribaron Wojciechowska et al. [140] y Akinbile et al. [160] trabajando 

con lixiviados de rellenos sanitarios de Europa. 

 

1.1.4. Conclusiones del experimento 

T domingensis, I. pseudoacorus y S. californicus toleraron el lixiviado sin mostrar 

síntomas de toxicidad. Las especies P. elephantipes y S. montevidiensis presentaron síntomas de 

toxicidad y senescencia, por lo que no fueron usadas en los siguientes experimentos.  

Se comprobó la importancia de las plantas en este tipo de tratamiento, aunque la especie 

utilizada no influyó significativamente en la eficiencia del tratamiento, por lo que todas podrían 

ser potencialmente utilizadas.  
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De acuerdo a los resultados satisfactorios de esta experiencia, se planteó la posibilidad 

de tratar el efluente crudo, sin pre-tratamiento químico. 

 

 

1.2. Selección de especies de macrófitas a ser utilizadas en un HFV para el tratamiento de 

un lixiviado crudo  

 

1.2.1. Introducción 

 De acuerdo al experimento anterior, las macrófitas toleraron el lixiviado pre-tratado y 

favorecieron la remoción de contaminantes en los humedales. En este experimento se evaluó la 

tolerancia de las plantas al lixiviado crudo de relleno sanitario y la eficiencia en la remoción de 

contaminantes de HFV. Las macrófitas estudiadas fueron: T. domingensis, S. californicus e I. 

pseudacorus.  

 

1.2.2. Diseño Experimental 

 Para esta segunda experiencia, se utilizaron I. pseudacorus, S. californicus y T. 

domingensis. Se utilizó un reactor control sin macrófitas (los reactores fueron descriptos en la 

sección 1.2). Se dispusieron todos los reactores por duplicado. El sustrato utilizado fue LECA. 

Se utilizó lixiviado crudo de relleno sanitario. Se utilizó la misma metodología de volcado que 

en el Experimento Nº 1 (sección 1.2.2). Para la caracterización del efluente, se tomó una 

muestra representativa, homogeneizando previamente el envase (evitando la sedimentación de 

los sólidos suspendidos). En este experimento se utilizó la misma metodología de volcado que 

en el Experimento de la sección 1 (sección 1.2.2). 

 

1.2.3. Resultados y Discusión 

 El lixiviado de relleno sanitario utilizado en los experimentos presentó alta 

conductividad, baja relación DBO5/DQO (0.28) y altas concentraciones de N-NH4 (Tabla 1.2). 

Según Renou et al. [4], estas características son de un relleno sanitario antiguo. El nitrógeno 

esta principalmente en forma de N-NH4 (2484 mg/L), mientras que la concentración media de 

nitrato fue de 12.5 mg/L. No hay registro en la literatura de trabajos donde se trate con HFV un 

efluente crudo con esta carga de N-NH4 en agua. Akinbile et al [160] trabajaron con un 

lixiviado conteniendo 238 mg/L de N-NH3, mientras que Bulc [161] trabajó con un efluente 

conteniendo 642 mg/L de N-NH4 y Reddy et al. [162] trabajaron con lixiviado cuya 
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concentración de N-NH4 era de 264 mg/L de N-NH4. La concentración de nitrito en el lixiviado 

en estudio fue inferior al límite de detección del método. 

 Después del tratamiento, se registró una disminución significativa de la concentración 

de N-NH4; las eficiencias de remoción fueron 69, 66 y 66% para S. californicus, I. pseudacorus 

y T. domingensis, respectivamente y 45% para control. La eficiencia de remocion de nitrato fue 

del 43, 52 y 36% para S. californicus, I. pseudacorus y T. domingensis, respectivamente y 12% 

para control. No se observaron diferencias significativas entre las especies de macrófitas para la 

remoción de N-NH4 y nitrato. Sin embargo, el control mostró una remoción de N-NH4 

significativamente menor en comparación con HFV plantados con macrófitas. 

 La remoción de DQO fue de 50, 44 y 44% para HFV plantados con T. domingensis, S. 

californicus e I. pseudacorus, respectivamente, y 45% para el control. No se encontraron 

diferencias significativas entre los tratamientos y el control. La baja remoción de la DQO se 

explica por la característica recalcitrante de este lixiviado de relleno sanitario [4]. DBO5 

presentó la eliminación de 80, 79 y 74% para T. domingensis, I. pseudacorus y S. californicus, 

respectivamente. El control mostró una remoción del 60%. Se observó una remoción 

significativamente menor de la DBO5 en el control que en los HFV plantados con macrófitas. 

 

Tabla 1.2. Parámetros medidos en el efluente crudo al inicio y al final de los tratamientos. Diferentes 

letras representan diferencias estadísticamente significativas entre los tratamientos (p<0,05).  

Conductividad (µS cm-1), concentración (mg/L). 

Tratamientos pH Conductividad DQO DBO5 N-NH4 N-NO3 N-NO2 

Inicial 8,4 ± 0,3a 23800 ± 1329a 3023 ± 380a 837 ± 133a 2484 ± 203a 12,5 ± 2,2a 2497 ± 318a 

T. domingensis 8,6 ± 0,3a 15300 ± 976b 1495± 278b 170± 54,3b 845± 71,4b 8 ± 1,3b 1123 ± 93,2b 

Remoción (%) - - 50 80 66 36 55 

S. californicus 8,4 ± 0,4a 11420 ± 841b 1705 ± 304b 220 ± 55b 770 ± 71,5b 7,1 ± 2,2b 1021 ± 80,2b 

Remoción (%) - - 44 74 69 43 59 

I. pseudacorus 8,3 ± 0,3a 13500 ± 890b 1692 ± 290b 172 ± 55,2b 842 ± 77,7b 6 ± 1,1b 1123 ± 91,1b 

Remoción (%) - - 44 79 66 52 55 

Control 8,7 ± 0,4a 15655 ± 742b 1644 ± 268b 331 ± 60,1b 1351 ± 77,9c 7,9 ± 0,8b 1774 ± 143,3c 

Remoción (%) - - 55 60 45 12 29 

 

 

 Respecto a la tolerancia al lixiviado, las macrófitas mostraron síntomas de toxicidad y 

necrosis después de 7 días de haber comenzado la experiencia. Es probable que las macrófitas 

no hayan tolerado la alta concentración de N-NH4 del lixiviado. Clarke y Baldwin [163] quienes 

estudiaron la toxicidad de N-NH4 a distintas plantas que crecen en humedales, reportaron que el 

N-NH4 es tóxico para las macrófitas cuando su concentración supera los 200 mg/L N-NH4.  

 Sin embargo, después de haber drenado el efluente, se continuó agregando agua de 

canilla en los reactores. Transcurrida una semana, las macrófitas rebrotaron demostrando una 
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alta resiliencia a la perturbación. Teniendo en cuenta este rebrote se decidió que en los 

siguientes experimentos, se estudiaría las respuestas de las macrófitas a lixiviado de relleno 

sanitario diluido.  

 

1.2.4. Conclusiones del Experimento 

Las macrófitas no toleraron el lixiviado crudo, mostrando síntomas de toxicidad y 

necrosis después de 7 días de haber comenzado el experimento. Sin embargo, rebrotaron 

demostrando su resiliencia cuando se diluyó el lixiviado. Por lo tanto, se propuso utilizar 

lixiviado de relleno sanitario crudo diluido, con las mismas especies de macrófitas, comenzando 

con 1:10. 

 

 

1.3. Selección de especies de macrófitas a ser utilizadas en un HFV para el tratamiento de 

un lixiviado crudo diluido. 

 

1.3.1. Diseño Experimental 

 De acuerdo a los resultados obtenidos en el experimento anterior, se decidió que es 

necesario realizar una dilución del efluente crudo de lixiviado para que las macrófitas toleren las 

condiciones del tratamiento. En el presente experimento se estudió la eficiencia de humedales 

plantados con diferentes macrófitas. El objetivo fue evaluar que especies de macrófitas son más 

tolerantes y eficientes para el tratamiento de un lixiviado de relleno sanitario crudo diluido 

utilizando HFV. 

Se dispusieron reactores plásticos simulando HFVs (descriptos en la sección 1.2). Se 

estudiaron I. pseudacorus, S. californicus y T. domingensis. Se utilizó un reactor control sin 

macrófitas. El sustrato utilizado fue LECA. Se utilizó la misma metodología de volcado que en 

el Experimento Nº 1 (sección 1.2.2). El efluente utilizado fue lixiviado crudo con dilución de 

1:10 con agua de canilla.  

 

1.3.2. Resultados y Discusión 

 Las especies estudiadas toleraron el efluente de lixiviado de relleno sanitario crudo 

diluido 1:10. I. pseudacorus y T. domingensis mostraron mejor tolerancia mientras que S. 

californicus presentó síntomas de toxicidad al principio de la experiencia. Como ejemplo, en la 

Fig. 1.3 se observa la apariencia externa de I. pseudacorus al inicio y al final de la experiencia. 

En cuanto al desarrollo de I. pseudacorus y T. domingensis se puede remarcar lo siguiente: 

1 � La diferencia en la altura y densidad foliar antes y después del tratamiento. 
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2 � La mayor cantidad de nuevos individuos después del experimento, lo cual indica 

una propagación vegetativa positiva. 

3 � Un aumento visible de biomasa de raíces y rizomas.  

4 � Plantas vigorosas al final del experimento, lo cual indica un buen estado general y 

productividad. 

  

 

 

Fig. 1.3. Fenología, sistema radicular y altura de I. pseudacorus al comenzar y finalizar la experiencia 

(Fotografias izquierda y derecha, respectivamente). 

 

 Los HFVs plantados con I. pseudacorus y T. domingensis mostraron diferencias 

significativas y una mejor eliminación de contaminantes en comparación con los plantados con 

S. californicus (Tabla 1.3). I. pseudacorus y T. domingensis no mostraron síntomas de clorosis o 

toxicidad. La eficiencia de remoción de N-NH4 fueron de 53, 58 y 38% para T. domingensis, I. 

pseudacorus y S. californicus, respectivamente. Las remociones de nitrito fueron de 17, 37 y 

10% para T. domingensis, I. pseudacorus y S. californicus, respectivamente. Como se espera en 

un HFV observamos el incremento de la concentración de nitrato de 7.2 mg/L a un promedio de 

34.3mg/L en el lixiviado estudiado. Este proceso puede ser explicado por la nitrificación que 

ocurre en estos tipos de humedales [35]. 

 Después del tratamiento, la DQO presentó valores de remoción de 50, 48 y 39% para 

los HFVs plantados con T. domingensis, I. pseudacorus y S. californicus, respectivamente, y 

16% para el control sin plantas. De acuerdo con Yalcuk y Ugurlu [159] la baja remoción de 

DQO puede explicarse debido a la pobre actividad de microorganismos activos en los primeros 

meses de experimento en el sustrato de los reactores. Esto coincide con nuestros resultados, en 

el que hay una baja remoción debido a que las plantas no están completamente desarrolladas y 
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presentan un escaso biofilm adherido en las raíces. La remoción de DBO5 fue de 51% para 

HFVs con T. domingensis y S. californicus, 36% para I. pseudacorus y 20% en el control. La 

baja remoción de DQO y DBO5 se explica por el bajo tiempo de retención hidráulica (TRH) en 

los HFVs. La razón DBO5/DQO es un factor que explica la edad y la biodegradabilidad de un 

lixiviado. Cuando la proporción es inferior a 0,3 se considera un lixiviado viejo con baja 

biodegradabilidad. En este experimento con lixiviado diluido, la relación DBO5/DQO fue de 

0,18, mientras que en aguas residuales crudas fue de 0,13, lo que explica la baja disminución de 

DQO [164]. 

La temperatura puede tener un papel clave cuando es baja, ya que los procesos de 

nitrificación varían en un rango entre 20 - 30ºC. Comparando los valores de retención entre 

crudo y diluido, se obtuvo más remoción (68-78%) en el tratamiento crudo con temperaturas 

altas (promedio 25C) que en el diluido (61-63%) en temperaturas bajas. Mietto et al. [165] 

compraron la remoción de compuestos nitrogenados (N-NO3, N-NH4 y NT) de acuerdo a la 

variación de temperatura. Con temperaturas superiores a 20 ºC, la remoción era superior, sin 

embargo, a bajas temperaturas la eficiencia de remoción de estos compuestos fue baja.   

 

Tabla 1.3. Parámetros medidos en el efluente crudo diluido (1:10) al inicio y al final de los tratamientos. 

Diferentes letras representan diferencias estadísticamente significativas entre los tratamientos (p<0,05). 

Conductividad (µS.cm-1), concentración (mg/L). 

Tratamientos pH Conductividad DQO DBO5 N-NH4 N-NO3 N-NO2 

Inicial 8,5 ± 0,4a 3500 ± 300a 353 ± 89a 62,9 ± 13,4a 178 ± 61,1a 7,2 ± 5,2a 33,4 ± 29,5a 

T. domingensis 8,3 ± 0,3a 2100 ± 200b 176 ± 54a 30,7 ± 9,3b 83,1 ± 40,8b 40,1 ± 38b 27,6 ± 24,1a 

Remoción (%) - - 50 51 53 - 17 

S. californicus 8,1 ± 0,2a 2100 ± 150b 214 ± 60b 30,7 ± 9,4b 110 ± 24c 45 ± 39b 30 ± 28,1a 

Remoción (%) - - 39 51 38 - 10 

I. pseudacorus 7,9 ± 0,3a 2200 ± 200b 183 ± 55a 40,3 ± 9,9b 73,5 ± 32,6b 17,8 ± 19,4c 20,9 ± 20,8b 

Remoción (%) - - 48 36 59 - 37 

Control 8,1 ± 0,3a 3000 ± 300a 294 ± 44,2c 50,3 ± 10,1c 132 ± 45,1d 10,1 ± 6c 31,2 ± 18,1a 
Remoción (%) - - 16 20 26 - 6 

 

1.3.3. Conclusiones del Experimento 

 I. pseudacorus y T. domingensis mostraron buena tolerancia al lixiviado crudo diluido. 

Se obtuvieron remociones significativas de N-NH4, DBO y DQO en los tratamientos con ambas 

especies. Por otra parte, S. californicus, presentó síntomas de toxicidad y no presentó valores 

satisfactorios de remoción de contaminantes. 

 T. domingensis e I. pseudacorus podrían ser utilizadas en HFVs para la remoción de 

contaminantes de un lixiviado de relleno sanitario diluido.  
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1.4. Selección de sustratos utilizando efluente crudo diluido en HFV. 

 

1.4.1. Introducción.  

 Los sustratos son otro punto clave a tener en cuenta en el diseño de un HFV. Los 

sustratos  con granulometria y composición diferentes pueden tener mejores resultados de 

acuerdo al tipo de efluente que lo percola. En la literatura los sustratos más usados son grava y 

arena gruesa [47, 56]. Otro sustrato comúnmente utilizado es la arcilla expandida o LECA que 

tiene alta capacidad de adsorción [166]. Por los diferentes tipos de materiales existentes y la 

facilidad en conseguirlos, este experimento comparó la eficiencia de distintos sustratos en la 

remoción de contaminantes de un lixiviado diluido utilizando HFV.  

 

1.4.2. Diseño Experimental 

Se dispusieron reactores plásticos simulando HFVs (descriptos en la sección 1.2). Se 

evaluaron sistemas compuestos por LECA, arena gruesa, arena fina y grava. La grava utilizada 

en este experimento consistió en piedras de granito quebradas. El tamaño de partícula de cada 

sustrato fue: LECA = 1 - 2 cm, grava = 2-3 cm, arena gruesa = 0,3 - 0,6 cm y arena fina = 0,1 - 

0,2 cm. Los humedales, compuestos de uno o varios sustratos, fueron dispuestos de acuerdo a la 

figura 1.4: 

Fig. 1.4. Representación esquemática de los HFV según el sustrato (la profundidad de cada sustrato se 

indica en cada caso). 

 

 Se colocó LECA o grava en la capa superior de los reactores ya que el efluente tiene 

sólidos suspendidos que pueden obstruir el filtro de arena. Los HFVs se plantaron con I. 

pseudacorus y se plantaron dos ejemplares en cada reactor. Se eligió esta macrófita de acuerdo a 

los resultados de los experimentos anteriores y por su amplia dispersión en las cercanías del 

      T1            T2                   T3           T4            T5 
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lugar donde se construiría el HFVs para el tratamiento del lixiviado (Villa Dominico, Buenos 

Aires). Se dispusieron también HFVs controles sin macrófitas para evaluar la posibilidad de 

hacer un pre-tratamiento sin plantas y por otra parte evaluar el rol de la planta (Figs. 1.5-1.6). 

 Se utilizó la misma metodología de volcado que en el Experimento Nº 1 (sección 

1.2.2). El efluente utilizado fue lixiviado crudo con  dilución de 1:10 con agua de canilla.  

 

Fig. 1.5. Fotos de los HFV plantados con I. pseudacorus. 

 

 

Fig. 1.6. Fotos de los volcados en los HFV con I. pseudacorus. 
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1.4.3. Resultados y Discusión 

 Todos los parámetros mostraron diferencias significativas entre los valores iniciales y 

finales de cada tratamiento. El pH no mostró diferencias significativas entre los tratamientos. 

Después del tratamiento, el humedal con LECA (T5) mostró una conductividad 

significativamente más baja (Tabla 1.4). La remoción de N-NH4 no presentó diferencias 

significativas entre los sustratos. Aunque las concentraciones iniciales fueron superiores al 

experimento anterior, comprobando la alta variabilidad química del lixiviado, las remociones se 

mantuvieron entre 47 y 54%. La nitrificación  es probablemente  el principal mecanismo para la 

remoción de N-NH4. Los HFVs  no maduros usados en este experimento no tienen la capacidad 

de eliminar el N-NH4 eficientemente. Este hecho es debido a que las raíces no tuvieron tiempo 

suficiente para alcanzar un desarrollo adecuado; La disponibilidad de O2 es pobre cuando se 

compara con un sistema maduro. Según Lee et al. [167], las macrófitas jóvenes no presentan un 

sistema radicular desarrollado, que es un factor importante en la remoción de N-NH4. Por lo 

tanto, un mayor período de aclimatación es necesario para el tratamiento de aguas residuales 

con alto contenido de especies nitrogenadas. La eficiencia de remoción de nitrato fue de 71, 64 

y 70% para T2, T3 y T5, respectivamente. Se observó una disminución significativa en la 

remoción de nitrato en T1 y T4 (58 y 46%, respectivamente) en comparación con otros 

tratamientos. Estos resultados están en desacuerdo con la literatura [30, 168, 169], en la que el 

nitrato debe aumentar después del tratamiento en los HFV. 

La DQO y la DBO5 no mostraron diferencias significativas entre los sustratos, excepto 

el tratamiento con grava que mostró la menor remoción (19 y 18%, para DQO y DBO5, 

respectivamente). En ambos parámetros, T1 mostró la menor remoción en comparación con los 

otros tratamientos. La proporción de DBO5/DQO fue similar a la del experimento comparando 

macrófitas con lixiviado de relleno diluido, que varió entre 0,14 y 0,16, proporción que indica 

una biodegradabilidad baja en aguas residuales [164]. 
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Tabla 1.4. Composición química del lixiviado del relleno diluido antes y después del tratamiento con 

diferentes sustratos. Diferentes letras representan diferencias estadísticamente significativas entre los 

tratamientos (p<0,05). Conductividad (µS.cm-1), concentración (mg/L). 

Tratamientos pH Conductividad DQO DBO5 N-NH4  N-NO3 N-NO2 

Inicial 7.9±0.3a 5030± 205a 357± 45a 48.5± 8.8a 284± 33a 16± 7a <0.005a 

T1 7.7 ± 0.2a 4210 ± 150b 288 ± 38b 39.8 ± 6.3b 151 ± 40b 7 ± 2.3b 3 ± 1.1b 

Remoción (%) - - 19 18 47 58 - 

T2 7.5 ± 0.1a 4000 ± 200b 213 ± 40c 34.6 ± 5.4c 134 ± 42b 4 ± 2.4c 0.8 ± 0.7b 

Remoción (%) - - 40 29 53 71 - 

T3 7.5 ± 0.1a 4030 ± 175b 213 ± 39c 34.1 ± 5.4c 131 ± 43b 6 ± 2.8c 1.4 ± 1.1b 

Remoción (%) - - 40 30 54 64 - 

T4 7.4 ± 0.2a 3900 ± 200b 229 ± 40c 35.1 ± 5.5c 149 ± 40b 9 ± 2.6b 2.5 ± 1.3b 

Remoción (%) - - 36 27 47 46 - 

T5 7.7 ± 0.2a 3550 ± 175c 228 ± 39c 35.3 ± 5.5c 135 ± 42b 5 ± 2.1c 3.4 ± 1.5b 

Remoción (%) - - 36 27 52 70 - 

  

 En nuestro trabajo, LECA mostró una mayor remoción de DQO, N-NH4, nitrato y 

conductividad que la de grava, que tiene baja capacidad de adsorción. Resultados similares 

fueron encontrados por Liu et al. [170], quienes demostraron una alta remoción de 

contaminantes en humedales construidos usando zeolita, sustrato con alta capacidad de 

adsorción. Según Vymazal [35], LECA tiene la desventaja de que puede saturarse con el tiempo 

y necesita ser lavada o reemplazada. Por lo tanto, si se utiliza sólo en la primera y última capa 

de los HFVs, la saturación del sustrato no es una preocupación. Nuestros resultados mostraron 

que los HFVs con alta capacidad filtrante, como arena gruesa y fina, son los más apropiados 

para el tratamiento de los lixiviados de relleno sanitario. Sin embargo, en nuestros HFVs, la 

obstrucción era una preocupación al usar arena fina. Otra dificultad observada en este 

experimento fue una disminución del crecimiento de las macrófitas debido a las características 

de la grava. Los fragmentos de grava tienen bordes afilados que pueden generar lesiones en las 

raíces cuando penetran en el sustrato. Esto produce un estrés significativo que ocasiona una falta 

de crecimiento. Por el contrario, las partículas de LECA son de forma redondeada y son más 

livianas que las de grava. Cuando se desmantelaron los HFVs con grava mostraron un sistema 

de raíces poco desarrollado que el observado en los otros sustratos. Cuando se construye un HC 

real, estos problemas pueden ser amplificados y la operación del sistema comprometida. 
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1.4.4. Conclusiones del Experimento  

En función de los resultados observados, se puede concluir que los sustratos estudiados, 

excepto el de grava, son eficientes para ser utilizados en HFVs para el tratamiento de lixiviado 

de relleno sanitario. 

 

1.4.5. Consideraciones finales del capítulo. 

 En este capítulo 1 fueron utilizados reactores a escala microcosmos, escala que simulan 

condiciones más controladas. Se evaluó la tolerancia de las macrófitas al efluente y pudo 

determinarse que las macrófitas no toleraron el efluente crudo,  probablemente debido a la alta 

concentración de N-NH4. Sin embargo, cuando se suspendió la perturbación se encontraron 

nuevos brotes. Los resultados obtenidos comprueban que las plantas tienen una capacidad de 

resiliencia, poder de una especie en rebrotar (en caso de una planta) después de un estrés físico o 

químico, característica esencial para las macrófitas que serán utilizadas en el tratamiento de 

efluentes muy tóxicos en humedales construidos. Una etapa de aclimatación de las plantas al 

efluente a tratar es fundamental para este tipo de sistemas. Se comprobó que las macrófitas 

podrían tolerar el efluente diluido 1:10. Las especies I. pseudacorus y T. domingensis podrían 

ser utilizadas para la remoción de contaminantes de un lixiviado de relleno sanitario diluido. En 

experimentos futuros, S. californicus, P. elephantipes y S. montevidiensis no se utilizaran más 

debido a que no soportaron la toxicidad del efluente. 

Todos los tratamientos con LECA y arena lograron remociones significativas de N-NH4, 

nitrato, DQO y PRS. LECA y arena son sustratos adecuados para ser utilizados en un HC para 

el tratamiento de lixiviado de un relleno sanitario. Es aconsejable tener un sistema en que la 

arena fina no entre en las cañerías del efluente, para eso arena gruesa es una opción viable.  

Se propone aumentar la escala de micro a mesocosmos, para simular mejor las 

condiciones que tendríamos en tamaño real.  
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Capítulo 2 

 

ESTUDIO DE LA EFICIENCIA DE REMOCION DE CONTAMINANTES DE UN 

LIXIVIADO DE RELLENO SANITARIO UTILIZANDO HUMEDALES A ESCALA 

MESOCOSMOS 
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2.1. Tratamiento de lixiviado crudo diluido en reactores a escala mesocosmos. 

2.1.2. Introducción 

 De acuerdo a los resultados obtenidos en el capítulo anterior, se propuso aumentar la 

escala utilizada, de humedales microcosmos a mesocosmos. Al aumentar la escala se intentó 

lograr un mayor acercamiento a las condiciones reales para el tratamiento de lixiviado de relleno 

sanitario utilizando HCs. El objetivo de estos experimentos fue evaluar la factibilidad de tratar 

un lixiviado de relleno sanitario crudo diluido (1:10) con HCs a escala mesocosmos. 

 

2.1.2. Diseño Experimental 

 En esta etapa experimental se dispusieron reactores por duplicado de 150 L de 

capacidad, 0,45 m de diámetro y 1,20 m de profundidad, simulando humedales de flujo vertical 

a escala mesocosmos, como se muestra en la Fig. 2.1.   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2.1. HFV a escala mesocosmos plantados con I. pseudacorus y T. domingensis. 

 El sustrato y las macrófitas utilizados, se seleccionaron en los experimentos realizados en 

el Capítulo 1. De acuerdo a los mismos, se utilizaron las macrófitas I. pseudacorus y T. 

domingensis. Los sustratos utilizados fueron LECA y arena gruesa. Los mismos se dispusieron 

en tres capas: 20 cm de Leca + 60 cm de arena gruesa + 20 cm de Leca (Fig. 2.2). 
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 2.1.2.2. Efluente utilizado. Se utilizó lixiviado de relleno sanitario crudo diluido 1:10, el 

mismo se agregó en la parte superior en forma de lluvia usando una bomba hidráulica y se 

colectó por una canilla en la parte inferior. La carga hidráulica fue de 0,27 m/d, con drenaje 

libre. Se volcaron 40 L por día de lixiviado. Durante el experimento se realizaron volcados 

sucesivos durante 1 mes con muestreos cada 3 días, totalizando 10 muestreos. 

 Se tomaron muestras del efluente antes y después de los tratamientos en cada reactor, 

para su posterior análisis. A lo largo de este experimento se monitoreó la respuesta de las 

macrófitas, evaluando su crecimiento en altura. Al iniciar y finalizar el experimento se midió la 

concentración de clorofila. 

 

2.1.3. Análisis Químico. En agua se determinó pH, conductividad, DQO, N-NH4, N-NO3 y N-

NO2 de acuerdo a los métodos presentados en la sección de Metodología.  

 

2.1.4. Resultados y Discusión: En la Tabla 2.1 se presentan los valores medios y los rangos de 

concentración de los efluentes antes y después de los tratamientos a lo largo de los 10 volcados 

realizados durante este experimento.  

Después del tratamiento el pH del efluente tendió a la neutralidad, no mostrando 

diferencia significativa para los HFV con T. domingensis y con I. pseudacorus. La remoción del 

N-NH4 fue baja, con 34% y 27% para los tratamientos con T. domingensis e I. pseudacorus, 

respectivamente. Se obtuvieron disminuciones de DQO del 21 y 24%, para los tratamientos con 

T. domingensis e I. pseudacorus, respectivamente. La DQO sigue siendo recalcitrante y de 

difícil remoción, coincidentemente a lo observado en los experimentos del capítulo 1. No hubo 

diferencia significativa para la remoción de N-NH4 y DQO para los tratamientos con las 

diferentes especies de macrófitas estudiadas. La remoción de estos parámetros podría 

favorecerse con un mayor tiempo de residencia dentro del reactor, lo que podría lograrse con un 

drenaje más lento o una recirculación. Se observó además un aumento significativo de la 

concentración de nitrato y nitrito luego de los tratamientos, indicando la nitrificación del N-

NH4. Los humedales verticales son adecuados cuando el contaminante a eliminar es N-NH4, ya 

que la presencia de oxígeno debido al régimen de carga con períodos de aireación, favorece la 

nitrificación. Sin embargo, la oxigenación del medio filtrante desfavorece la desnitrificación, 

por lo que puede producirse un aumento de la concentración de nitrito y nitrato, tal como se 

observa en los resultados de este experimento. Debido a la ineficiente nitrificación, se observa 

una disminución baja de Nitrógeno Total Inorgánico (NT Inorg.), con 11 y 13% de remoción 

para los tratamientos con T. domingensis y I. pseudacorus, respectivamente. 
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Tabla 2.1. Parámetros medidos en el efluente al inicio y final del tratamiento utilizando efluente crudo 

diluido 1:10. Se presentan los valores medios y los desvíos. Concentración (mg/L), conductividad (uS cm-

1). En cursiva los porcentajes de remoción del parámetro de la línea anterior 

Parámetro Inicial T. domingensis I. pseudacorus 

pH 8,0 ± 0,3 7,4 ± 0,3 7,7 ± 0,3 

Conductividad  2747 ± 621 2509 ± 693 2560 ± 696 

DQO  328 ± 61,1 259 ± 34,7 248 ± 26 

Remoción (%) - 21 24 

N-NH4
+  161 ± 58,4 106 ± 51,7 118 ± 57,2 

Remoción (%) - 34 27 

N-NO3
-  5,9 ± 1,2 31,4 ± 25,3 16,4 ± 11,1 

N-NO2
-  0,41 ± 0,67 12 ± 8,1 11,3 ± 15,4 

NT Inorg. 167 ± 60,3 150 ± 85,1 146 ± 83,7 

Remoción (%) - 11 13 

 

 En la Fig. 2.4 se observa la comparación del crecimiento entre T. domingensis e I. 

pseudacorus durante el transcurso del experimento. Para la medición del crecimiento, se midió 

la altura de todas las plantas en cada reactor. Al inicio del experimento todas las plantas de T. 

domingensis fueron podadas a una altura de 20 cm. Mientras que I. pseudacorus no fue podada 

debido a que por su forma de crecimiento no es conveniente (si se la poda, se detiene el 

crecimiento de la parte aérea, ya que tiene que generar nuevos brotes laterales, mostrando una 

forma de crecimiento diferente al de T. domingensis). Como puede observarse, T. domingensis 

aumentó su altura de 20 cm a 130 cm en 40 días, demostrando su importante velocidad de 

crecimiento y tolerancia a las condiciones del efluente. I. pseudacorus no mostró un crecimiento 

significativo en los primeros 40 días de experimento. Si bien esta especie no fue podada, sería 

de esperar que muestre una elongación de sus partes aéreas.    

Otro parámetro de crecimiento evaluado fue la aparición de brotes nuevos. En ambos 

reactores, la misma cantidad de macrófitas fueron plantadas. En dos meses la cantidad de 

plantas de T. domingensis se multiplicó significativamente, de 4 a 16 en el período de 

aclimatación y de 16 a 25 del principio al final del experimento, mientras que I. pseudacorus no 

presentó brotes nuevos. Las plantas de I. pseudacorus no desarrollaron en forma satisfactoria su 

sistema radicular y sus hojas no crecieron en forma significativa, coincidentemente con los 

resultados de crecimiento de sus partes aéreas.  
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Fig. 2.4. Altura de plantas de T. domingensis e I. pseudacorus medida a lo largo del tiempo. 

 

En la Fig. 2.5 se muestra la concentración de clorofila medida en ambas especies al 

inicio y final del experimento. Puede observarse que T. domingensis mostró un aumento 

significativo de la concentración de clorofila mientras que I. pseudacorus mostró una 

disminución de la misma, lo que indicaría un efecto inhibitorio del lixiviado sobre esta planta. 

De acuerdo a estos resultados, se decidió continuar con los tratamientos con T. domingensis y 

reemplazar a I. pseudacorus por la especie Canna indica. Esta última especie es una planta 

ornamental, con gran biomasa aérea donde puede acumularse el nitrógeno, que ha demostrado 

ser eficiente en tratamientos de efluentes con  altas cargas de nitrógeno. Nuestro grupo de 

trabajo estudió el tratamiento de un efluente de una fábrica de fertilizantes con concentraciones 

de N-NH4 del orden de 200 mg/L utilizando humedales de flujo horizontal y flujo libre 

plantados con C. indica a escala mesocosmos y escala piloto, obteniendo resultados muy 

satisfactorios [171, 172]. Esta especie ha sido utilizada por otros autores en varias partes del 

mundo con muy buenas eficiencias de remoción de contaminantes [173, 174, 175]. 
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Fig. 2.5. Concentración de clorofila en T. domingensis e I. pseudacorus medidas al inicio y al final de la 

experimento. 

 

2.2. Estudios a escala mesocosmos utilizando una menor dilución de lixiviado crudo. 

2.2.1. Introducción 

La disminución de la dilución, es decir utilizar un lixiviado más concentrado, permite 

conocer el grado de tolerancia de las macrófitas, así como la eficiencia de remoción de 

contaminantes a mayores concentraciones. El objetivo fue evaluar la factibilidad de utilizar un 

HFV para tratar lixiviado de relleno sanitario crudo diluido 1:5 en lugar de la dilución 1:10 

utilizada en el experimento previo. 

2.2.2. Diseño Experimental 

 Los reactores experimentales y el sustrato utilizado fueron descriptos en el experimento 

anterior. Los reactores fueron plantados con C. indica + I pseudacorus y T. domingensis. Las 

plantas se aclimataron durante 2 meses antes del experimento. Se utilizó la misma metodología 

de volcado de efluente que en la sección 2.1.2. 

2.2.3. Resultados y Discusión 

 En la Tabla 2.2 se presentan los valores medios y los rangos de concentración de los 

efluentes antes y después de los tratamientos a lo largo de los 10 volcados realizados durante 

este experimento. Puede observarse la disminución de la concentración de N-NH4 en ambos 

tratamientos. La remoción de N-NH4 fue 65 % para T. domingensis y 64 % para C. indica. No 

hubo diferencia estadísticamente significativa en la remoción de N-NH4 entre los dos 

tratamientos. Las concentraciones de nitrato y nitrito aumentaron. Como en los experimentos 

anteriores, se produjo nitrificación, oxidación de N-NH4 a nitrito y nitrato, por lo cual aumentó 

de concentración. Sin embargo, debido a las condiciones aeróbicas del sistema, la 
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denitrificación no estuvo favorecida. Sin embargo, la concentración de NT Inorg. disminuyó, 

obteniéndose porcentajes de remoción del 49%, probablemente debido a la absorción por 

plantas, la adsorción por sustrato y los procesos nitrificación-denitrificación. Estos resultados 

son satisfactorios teniendo en cuenta la alta carga contaminante. Cabe aclarar, que no hubo 

diferencia en las concentraciones finales de NT Inorg. entre los dos tratamientos.  

La remoción de DQO no presentó diferencias significativas entre los tratamientos con 

las distintas macrófitas con 19 y 20% de remoción para T. domingensis y C. indica, 

respectivamente.  

A pesar de que la carga contaminante fue mayor, debido a la menor dilución del efluente, 

los resultados obtenidos fueron más satisfactorios que los obtenidos en el experimento anterior 

con lixiviado crudo 1:10. A medida que transcurre el tiempo, los sistemas se estabilizan y 

alcanzan su madurez, lo que se refleja en mejores eficiencias en la remoción de contaminantes. 

Esto se debe a un mayor desarrollo del sistema radicular de las plantas y a que los HCs hayan 

alcanzado una mayor estabilidad. 

 

Tabla 2.2. Parámetros medidos en el efluente al inicio y final del tratamiento utilizando efluente diluido 

1:5. Se presentan los valores medios y los desvíos. Concentración (mg/L), conductividad (uS.cm-1). En 

cursiva los porcentajes de remoción del parámetro de la línea anterior. 

Parámetro Inicial T. domingensis C. indica 

pH 8 ± 0,1 7,3 ± 0,1 7,4 ± 0,2 

Conductividad  5203 ± 130 4280 ± 501 4367 ± 505 

DQO  520 ± 16,5 438 ± 80,5 428 ± 67,5 

Remoción (%) - 19 20 

N-NH4
+  479 ± 134 213 ± 72,2 214 ± 56,1 

Remoción (%) - 65 64 

N-NO3
- 11,5 ± 7,5 23,9 ± 13,8 29,3 ± 18,1 

N-NO2
-  0,69 ± 0,07 12,5 ± 12,1 9 ± 7,2 

NT Inorg. 491 250 251 

Remoción (%) - 49 49 

 

En la Fig. 2.6 se muestran los reactores al comienzo (antes de podar a T. domingensis) y 

final del experimento. Comparando las fotos, puede observarse el crecimiento de las plantas, 

que toleraron el lixiviado crudo diluido 1:5. Es de resaltar que C. indica pudo desarrollar su 

biomasa y florecer en los reactores, al mismo tiempo que desplazó a I pseudacorus (Fig. 2.7). 
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Esto demuestra su adaptación a las condiciones del lixiviado y la tolerancia de las plantas 

demostrada con la floración. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2.6. Fotografías de los reactores mostrando las macrófitas al inicio (izquierda) y al final del 

experimento (derecha), donde se observa que mostraron un excelente desarrollo. 

 

 

Fig. 2.7. Fotografías de plantas de C. indica florecidas durante la realización del experimento. 

 Nivala [145] utilizó aireación artificial en HSSH (recordemos que estos sistemas 

trabajan en condiciones anaerobias) para el tratamiento de lixiviado de relleno sanitario. Este 

autor encontró diferencias significativas cuando comparó los tratamientos con y sin aireación. 

Para DQO, el promedio de remoción con aireación fue de 55% aproximadamente y 1% sin 

aireación. Para N-NH4, un 97% con aireación y 35% sin aireación. En los dos experimentos 

anteriores, el oxígeno disponible para nitrificar el N-NH4 y degradar la materia orgánica es 

completamente consumido por el gran volumen que percola por el HFV. Es importante mejorar 

la estrategia de volcado, para que el oxígeno no sea consumido sin haber eliminado los 

contaminantes deseados. Según Lavrova y Koumanova [138], la nitrificación disminuye si el 
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caudal es elevado, ya que  las bacterias nitrificantes no tienen tiempo de contacto suficiente para 

transformar N-NH4 en nitrato. Por lo tanto, un menor caudal mejoraría la nitrificación. Este 

menor caudal podría lograrse utilizando una estrategia de alimentación por pulsos.  

2.2.4. Consideraciones finales 

  De acuerdo a los resultados obtenidos, se concluye que T. domingensis y C. indica 

toleraron las condiciones del lixiviado. Si bien la remoción de N-NH4 fue eficiente, debido a las 

altas concentraciones de N-NH4 del lixiviado, no se alcanzaron los valores permitidos para su 

volcado a cuerpos de agua de acuerdo al Decreto 336/03 de la Provincia de Buenos Aires (25 

mg/L NH4
+). Los valores de DQO permitidos son inferiores a 125 mg/L, estos valores tampoco 

se alcanzaron con este tratamiento, debido a sus características recalcitrantes. Para optimizar el 

tratamiento, se evaluó si diferentes estrategias de alimentación favorecerían la remoción de N-

NH4 y DQO en HFV.  

 

2.3. Estudio de estrategias de alimentación para la optimización de la eficiencia de los 

HFVs a escala mesocosmos 

 

2.3.1. Introducción 

La carga hidráulica y las estrategias de alimentación son factores que influyen en la 

eficiencia de eliminación de contaminantes en HCs. Existen escasos estudios que comparen 

diferentes estrategias de alimentación en los HFVs [138, 176, 177]. A fin de optimizar las 

eficiencias em la remoción de contaminantes en el lixiviado, se realizaron nuevos experimentos 

aplicando diferentes estrategias de alimentación. EL objetivo de este experimento fue evaluar el 

efecto de dos estrategias de alimentación de los HFVs en la eficiencia en la remoción de 

contaminantes.  

 

2.3.2. Metodología  

 Se utilizaron los mismos reactores de 150 L de capacidad, ya descriptos en los 

experimentos anteriores. Los volcados se realizaron con lixiviado de relleno sanitario diluido 

(1:10) con una concentración media de N-NH4 de 200 mg/L. Conductividad, pH, N-NH4, 

nitrato, NT Inorg. y DQO se midieron antes y después del tratamiento. Se determinó la 

evapotranspiración (ET) en cada reactor. La temperatura media varió de 20 a 33 ° C.  

 Se llevaron a cabo dos estrategias de alimentación: 

� A (EA): un pulso de 30 L por día (0.21 m pulso-1), que es la capacidad máxima del 

reactor. 

� ✁ �✁✁✂✄ ✔☞✟✂ pulsos de 10 L por día (0.07 m pulso-1).  
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A lo largo de este experimento se monitoreó la respuesta de las macrófitas, evaluando su 

crecimiento en altura y cantidad de individuos. 

 

2.3.3. Resultados y Discusión 

 La temperatura del agua en los HFVs con la aplicación de EA fue menor que en los HFVs 

con aplicación de EB (19-25°C y 25-34°C, respectivamente). Se perdió un promedio del 30% de 

lixiviado debido a la evapotranspiración (ET) en los HFVs con aplicación de EB. En los HFVs 

con aplicación de EA, el volumen medio de la pérdida de lixiviado fue del 16%. Cuando se 

filtra un alto volumen de lixiviado a través del HFV, como en el caso de los HFVs con 

aplicación de EA, la temperatura del agua disminuye, por lo tanto, la ET también disminuye. 

El lixiviado estudiado presentó pH alcalino (Fig. 2.8). Después de los tratamientos, el 

pH tendió a la neutralidad, disminuyendo significativamente en los HFVs con aplicación de EB. 

No se encontraron diferencias significativas en el pH entre los HFVs plantados con T. 

domingensis y C. indica o entre las estrategias de alimentación. La conductividad no disminuyó 

significativamente (Fig. 2.8). La conductividad no mostró diferencias significativas después de 

los tratamientos con las diferentes macrófitas. 

 

Fig. 2.8. pH y conductividad medidos en HFVs plantados con T. domingensis y C. indica con las dos 

estrategias de alimentación aplicadas a lo largo del experimento. 
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La Fig. 2.9 muestra los valores de DQO en el lixiviado antes y después del tratamiento 

en los diferentes muestreos, y las eficiencias de remoción. La remoción de DQO varió de 6-52% 

(promedio: 21%) a 7-48% (promedio: 24%) en EA para T. domingensis y C. indica, 

respectivamente. Las eficiencias de remoción en los HFVs con aplicación de EB fueron entre 5-

40% (promedio: 25%) y 13-51% (promedio: 30%) para T. domingensis y C. indica, 

respectivamente. La remoción de DQO fue baja en todos los tratamientos, sin presentar 

diferencias significativas entre los macrófitas estudiados o entre las estrategias de volcado. La 

remoción de DQO en HCs puede ocurrir a través de mecanismos biológicos 

aeróbicos/anaeróbicos, así como mediante una variedad de métodos físicos, que incluyen 

adsorción y filtración [178]. En el lixiviado estudiado, la baja remoción de DQO después del 

tratamiento indica características recalcitrantes de este parámetro. Se calculó una relación 

DQO/DBO5 promedio de 9,6, lo que indica una baja biodegradabilidad de la materia orgánica 

de este lixiviado. A pesar de la baja eliminación, es importante destacar que la DQO cumple con 

los límites de descarga de la ley argentina (250 mg O2 / L). 

 

Fig. 2.9. DQO medida en los HFV plantados con T. domingensis y C. indica con las dos estrategias de 

alimentación naplicadas a lo largo del experimento. Los puntos en las figuras indican eficiencias de 

remoción.  
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En los HFVs con aplicación de EB la remoción de N-NH4 aumentó significativamente, 

alcanzando valores de 64-80% (promedio: 75%) y 60-85% (promedio: 72%) para T. 

domingensis y C. indica, respectivamente (Fig. 2.10). En los HFVs con aplicación de EA se 

obtuvieron valores de 4-56% (promedio: 34%) y 6-64% (promedio: 27%), para T. domingensis 

y C. indica, respectivamente. Se encontraron diferencias significativas en la remoción de N-NH4 

entre las estrategias de alimentación estudiadas, pero no entre los HFVs plantados con las 

diferentes macrófitas. El principal mecanismo de remoción de NH4
+ en HCs es la nitrificación 

[7, 65, 179]. Durante la nitrificación, el N-NH4 se oxida a nitrito y luego a nitrato, produciendo 

protones con la posterior reducción del pH, como se pudo observar en nuestro experimento (Fig. 

2.8). En cada uno de los tres pulsos, la disponibilidad de oxígeno es la misma que en un solo 

pulso. Como resultado, el mismo contaminante tiene tres veces más oxígeno en la EB que en la 

EA, lo que mejora la nitrificación en la EB. 

 Con respecto a la remoción de nitrógeno, se reportó que el proceso de nitrificación-

desnitrificación es responsable del 60 - 70% mientras que la absorción de plantas representa el 

20-30% de la remoción en HCs [82, 83]. Por otro lado, las mayores temperaturas dentro de los 

HFVs en la EB podrían favorecer la nitrificación [91]. Según Kadlec y Reddy [180] la 

temperatura óptima para procesos biológicos en HCs oscila entre 20 y 35 °C, que es el rango de 

temperatura para los HFVs que operaron con la EB.  

 

Fig. 2.10. Concentraciones de NH4
- medidas en los HFV plantados con T. domingensis y C. indica con las 

dos estrategias de alimentación aplicadas a lo largo del experimento. Los puntos en las figuras indican 

eficiencias de remoción. 
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 La concentración de nitrato y nitrito en el efluente fueron bajas (Fig. 2.11), pero como 

se pudo observar, las concentraciones aumentaron después del tratamiento en ambas estrategias 

de volcado, indicando nitrificación. Las concentraciones de nitrato y nitrito fueron muy 

variables después de los tratamientos en EA en los HFVs plantados con T. domingensis, 

sugiriendo una nitrificación ineficiente. Bajas concentraciones de nitrito en EB (Fig. 2.11) 

indican que el nitrito se transformó rápidamente en nitrato durante el proceso de nitrificación. 

Esto concuerda con los resultados informados por Arias et al. [90] utilizando un HFV. 

Después del tratamiento, se observaron diferencias significativas en las concentraciones 

de nitrato entre las estrategias de volcado, pero no entre los HFVs plantados con las diferentes 

macrófitas. Las concentraciones promedio de nitrato en el efluente para EA fueron de 24,3 y 

16,4 mg/L para T. domingensis y C. indica, respectivamente, mientras que para EB fueron de 

39,7 y 39,9 mg/L, respectivamente. Las altas concentraciones de nitrato en EB fueron causadas 

por una mayor nitrificación y una menor desnitrificación debido a una mayor oxigenación del 

sustrato. De acuerdo con Spieles y Mitsch [83], una baja carga hidráulica puede tener un 

impacto negativo en la eliminación de nitrato debido a la oxigenación del sustrato que 

posiblemente resulte en una limitación para las bacterias desnitrificantes. Prochaska et al. [76] 

encontraron resultados similares operando un HFV con una baja carga hidráulica (0.08 m3 m-2) 

aplicado en los humedales y con baja frecuencia de alimentación (dos veces por semana), 

logrando una buena tasa de nitrificación pero altas concentraciones de nitrato (más del 60% de 

NT se transformó en NO3
-). Almeida et al. [177] informaron que las remociones de nitrato 

aumentaron proporcionalmente con la carga hidráulica. Sin embargo, un mayor aumento en la 

carga hidráulica condujo a una disminución considerable en la tasa de eliminación de nitrato. 
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Fig. 2.11. Concentraciones de nitrato y nitrito medidas en los HFVs plantados con T. domingensis y C. 

indica con las dos estrategias de alimentación aplicadas a lo largo del experimento. 

Se observaron diferencias significativas en la eliminación de NT Inorg. entre las 

estrategias de alimentación, pero no entre los HFVs plantados con las diferentes macrófitas. La 

EB obtuvo una remoción de NT Inorg. significativamente mayor, que varió de 39 a 53% 

(promedio: 48%) y 31-58% (promedio: 46%) para los HFVs plantados con T. domingensis y C. 

indica, respectivamente (Fig. 2.12). Para la EA, las remociones de NT Inorg. variaron entre 2-

41% (promedio: 16%) y 3-52% (promedio: 18%) para los HFVs plantados con T. domingensis y 

C. indica, respectivamente (Fig. 2.12). De acuerdo a Prochaska et al. [176], la carga hidráulica 

tuvo un efecto significativo en la eliminación de NT Inorg. en un HFV construido a escala 

piloto. La carga hidráulica más baja aplicada produjo valores promedios más bajos en la 

concentración de NT Inorg. del efluente. En nuestro trabajo, se observó que la aplicación de EB 

mejoró la nitrificación, alcanzando una concentración de N-NH4 menor que en la EA. Sin 

embargo, en los HFVs no se producen las condiciones anaeróbicas requeridas para la reducción 

de nitrato. Estos resultados se encuentran comúnmente en los HFVs porque no tienen una etapa 

anaeróbica para la desnitrificación [7, 35, 155]. Es importante resaltar que las concentraciones 

de NT Inorg., después del tratamiento, no cumplen con los límites legales de descarga en 

Argentina. Una segunda etapa anaeróbica es necesaria para mejorar la eliminación de NT Inorg. 

Un HFL o un HSSH podría proponerse como segunda etapa. Sin embargo, la fuente de carbono 
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puede ser crítica cuando solo está presente la DQO recalcitrante como en nuestro estudio. Los 

HFL pueden ser más efectivos para eliminación de nitratos que HSSH debido a la mayor 

disponibilidad de fuentes de carbono provenientes de los detritos de las plantas [179]. Vymazal 

[48] comparó diferentes configuraciones de HHs que operan en todo el mundo. Concluyó que 

los HHs que incluyen HFL eliminan sustancialmente más NT Inorg. en comparación con otros 

tipos de HHs. 

 

 

Fig. 2.12. Las concentraciones de TN se midieron en los HFV plantados con T. domingensis y C. 

indica (Izquierda: Alta CH, Derecha: Baja CH) a lo largo del experimento. Los puntos en las figuras 

indican eficiencias de remoción 

 T. domingensis y C. indica demostraron ser tolerantes al lixiviado estudiado. Ambas 

especies presentaron un buen desarrollo de biomasa y un aumento significativo en su altura, 

indicando un crecimiento positivo. Sin embargo, T. domingensis mostró valores 

significativamente más altos de altura de planta y cantidad de plantas en comparación con C. 

indica al final del experimento. En EA, la altura media de las plantas aumentó de 55 a 128 cm 

para T. domingensis y 45 a 84 cm para C. indica, mientras que el número de plantas aumentó de 

15 a 22 y 12 a 18 para T. domingensis y C. indica, respectivamente. En EB la altura media de 

plantas aumentó de 57 a 143 cm para T. domingensis y de 48 a 95 para C. indica. El número de 
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plantas también aumentó de 16 a 33 para T. domingensis y de 12 a 25 para C. indica. En el 

tratamiento EB, la altura y el número de plantas fueron significativamente mayores que los 

obtenidos en la EA. De Feo et al. [181] estudió la eficiencia de HFVs plantados con P. australis 

para tratar diferentes diluciones de lixiviados (5%, 10% y 20%). Las macrófitas alimentadas con 

la mezcla de mayor concentración (20% de lixiviado) mostraron baja eficiencia de eliminación 

y alto estrés. P. australis demostró ser tolerante a concentraciones de N-NH4 de 185 mg/L 

(tratamiento de lixiviado al 5%), informando una remoción promedio de N-NH4 de 47,5%. En 

nuestro experimento, las especies de plantas estudiadas presentaron mayores eficiencias de 

remoción de N-NH4 en EB que la remoción informada por De Feo et al. [181]. Diferentes 

especies de plantas pueden influir en la eficiencia de remoción de NT. Sin embargo, en nuestro 

estudio, las especies de plantas no afectaron significativamente las eficiencias de remoción de 

los parámetros estudiados en las diferentes estrategias de volcado. 

 

2.3.4. Consideraciones finales. 

Las estrategias de alimentación influyeron en las remociones de N-NH4, nitrato y NT 

Inorg.  

Las especies de macrófitas estudiadas no mostraron diferencias significativas en la 

eficiencia de remoción de DQO, amonio, nitrato y NT Inorg. 

T. domingensis y C. indica demostraron ser tolerantes al lixiviado del relleno estudiado. 

T. domingensis mostró un mayor crecimiento que C. indica, mientras que C. indica tiene la 

ventaja de ser una especie ornamental. 

Los HFVs plantados con T. domingensis o C. indica son adecuados para tratar 

concentraciones elevadas de N-NH4 en lixiviado de relleno sanitario diluido utilizando una 

estrategia de alimentación de pulsos (EB). Sin embargo, una etapa anaeróbica podría ser 

agregada después del HFV para obtener una mayor eliminación de NT Inorg. y DQO. 

 

 

2.4. Recirculación como estrategia de optimización en HFVs a escala mesocosmos 

2.4.1. Introducción  

De acuerdo a los resultados obtenidos en los experimentos anteriores, otra estrategia 

importante para mejorar la remoción de contaminantes, principalmente N-NH4, es la 

recirculación del efluente. Cuando el efluente es recirculado en un HFV, el oxígeno vuelve a 

nitrificar el N-NH4 presente, llevando a una mejor remoción de este parámetro por los HFV. En 
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este experimento se recirculó el efluente, y se compararon las eficiencias de remoción antes y 

después de la recirculación en los HFVs plantados con T. domingensis y C. indica  

 Un problema ocurrente con las estrategias de alimentación anteriores es que el tiempo 

de contacto entre el sustrato y las raíces con el efluente es bajo por la cantidad de volumen 

volcado. Para minimizar este problema, recircular el efluente sería una estrategia plausible. La 

reintroducción del efluente sobre el HC proporciona más oxígeno para una mejora de las 

actividades microbianas aeróbicas, mientras aumenta el tiempo de contacto y las respectivas 

interacciones entre el agua residual y el biofilm unido a las raíces de las plantas, y a las 

partículas de arena y grava. Esta estrategia ya ha sido utilizada con resultados favorables [138, 

182]. 

2.4.1. Metodología 

Se utilizaron los mismos reactores ya descriptos en los experimentos anteriores. Se 

utilizó lixiviado de relleno sanitario crudo diluido (1:5). Se realizó un volcado por día con 

recirculación. Se realizaron 10 réplicas de estos volcados y recirculación (Fig. 2.13). 

 

Fig. 2.13. Representación esquemática de la recirculación en los HFVs. 

  

 Se recirculó el efluente del experimento anterior, con una tasa de 1:2 para volcado y 

recirculación (se volcó el efluente durante 1 h y se esperó 2 h para volcar de nuevo el efluente 

tratado). Se tomaron muestras del efluente antes y después de los tratamientos en cada reactor, 

para su posterior análisis. 
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2.4.2. Resultados y Discusión 

 El pH tendió a la neutralidad después de la recirculación del efluente, mientras que la 

conductividad mostró un aumento luego de la recirculación, probablemente debido a la 

evapotranspiración que se produjo luego del tratamiento (Tabla 2.3). La DQO se mantuvo como 

un parámetro de difícil remoción por su característica recalcitrante. Probablemente con un 

mayor tiempo de descanso entre volcado y recirculación se obtengan remociones mayores de 

este parámetro. La eficiencia de remoción de DQO para HFVs plantados con T. domingensis fue 

de 26 y 34% para el 1º volcado y la recirculación, respectivamente. Para C. indica la eficiencia 

de remoción de DQO fue de 33 y 42% para el 1º volcado y la recirculación, respectivamente. Si 

bien se registraron diferencias significativas entre el 1º volcado y la recirculación, no existieron 

diferencias entre las especies de macrófitas estudiadas.  

 

Tabla 2.3. Parámetros medidos en el efluente al inicio, volcado y recirculación utilizando efluente crudo 

diluido (1:5). Se presentan los valores medios y los desvíos. Concentración (mg/L), conductividad 

(uS.cm-1). En cursiva los porcentajes de remoción del parámetro de la línea anterior. 

Parámetros Inicial 
T. domingensis C. indica 

1º Volcado Recirculación 1º Volcado Recirculación 

pH 8,2 ± 0,2 7,4 ± 0,2 7,1 ± 0,2 7,4 ± 0,2 7,2 ± 0,2 

Conductividad  3913 ± 839 3367 ± 801 3395 ± 825 3293 ± 751 3302 ± 713 

DQO 407 ± 61,5 325 ± 31 320,6 ± 45,7 315 ± 36,2 300,3 ± 45,9 

Remoción (%) - 26 34 33 42 

N-NH4
+  196 ± 32,8 58,2 ± 20,7 41,7 ± 10,2 62,4 ± 11,3 49,6 ± 15,6 

Remoción (%) - 74 82 72 81 

N-NO3
-  35,9 ± 24 72 ± 25,8 85,3 ± 25,7 73,4 ± 29,2 81,6 ± 26,5 

NT inorg. 234 142 127 147 131 

Remoción (%) - 39 46 37 44 

  

Para N-NH4 existieron diferencias significativas entre el 1º volcado y la recirculación. 

La eficiencia de la remoción en los HFVs plantados con T. domingensis fue de 74 y 82% para el 

1º volcado y la recirculación, respectivamente, mientras que en los HFVs plantados con C. 

indica la eficiencia de remoción fue de 72 y 81% para el 1º volcado y la recirculación, 

respectivamente. No hubo diferencias significativas entre los HFVs plantados con las macrófitas 

estudiadas. La nitrificación fue mayor luego de la recirculación debido a la oxigenación del 

sustrato después de realizar el 1º volcado. La ET produjo una pérdida en los HFVs luego de 

realizar el 1º volcado. Cuando se recirculó el efluente, por tener un menor volumen, el tiempo 
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de contacto entre raíces y sustrato fue mayor, aumentando la concentración de NO3-N. Debido a 

la nitrificación, el NT Inorg. mostró una remoción menor debido al aumento de nitrato. La 

remoción de NT Inorg. no presentó diferencias significativas entre los HFVs plantados con las 

dos macrófitas estudiadas. Lavrova y Koumanova [138], utilizaron 3 estrategias de volcado: 1:1 

� 1:2 � 1:3 (tiempo de volcado: tiempo de descanso). La estrategia de volcado de 1:3 fue la que 

obtuvo el mejor resultado en la remoción de N-NH4, DQO y DBO5.  

2.4.3. Consideraciones finales 

 Las remociones de DQO, N-NH4 y NT Inorg. fueron significativamente mayores luego 

de recircular el efluente. La especie de macrófita utilizada no influyó significativamente en la 

remoción de estos parámetros. 

 A fin de disminuir las concentraciones de nitrato, DQO y de NT Inorg., se propuso 

acoplar al HFV una segunda etapa de tratamiento, con otro tipo de humedal, en el cual las 

condiciones fueran de baja concentración de oxígeno.  

2.5. Conclusiones del capítulo  

 I. pseudacorus no toleró el lixiviado diluido de relleno sanitario, por lo que fue 

reemplazada por C. indica. Esta última toleró el efluente, mostrando alta biomasa y floración, 

además, esta especie posee un uso ornamental lo cual aumenta su potencialidad para ser 

utilizadas en HCs.  

 La aplicación de una estrategia de alimentación de pulsos (EB)  y la recirculación del 

efluente tratado son estrategias que permiten  optimizar las remociones de contaminantes. La 

alimentación por pulsos y  la recirculación del lixiviado ayuda a re-oxigenar la zona de raíces y 

sustrato mejorando la degradación de la materia orgánica y la oxidación de N-NH4 a nitrato y 

nitrito (nitrificación). 

 Una problemática común en lixiviado maduro de relleno sanitario es la DQO 

recalcitrante de baja biodegradabilidad. A pesar delas distintas estrategias utilizadas, este 

parámetro sigue siendo el de más difícil remoción. Para obtener una mayor eficiencia de 

remoción de DQO, nitrato y NT Inorg., se propone utilizar HHs acoplando a los HFV, como 

segunda etapa de tratamiento, un HSSH ó un HFL. El estudio de estos sistemas se tratará en el 

próximo capítulo. 
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Capitulo 3.  

 

ESTUDIO DE LA EFICIENCIA DE REMOCION DE CONTAMINANTES DE UN 

LIXIVIADO DE RELLENO SANITARIO UTILIZANDO HUMEDALES HÍBRIDOS. 
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3.1. Tratamiento de lixiviado de relleno sanitario diluido 1:10 utilizando humedales 

híbridos.  

 

3.1.1. Introducción 

 De acuerdo a los resultados de los capítulos anteriores, la eficiencia de remoción de 

contaminantes DQO, nitrato y NT Inorg. obtenida con los HFV a escala micro o mesocosmos 

debería optimizarse. Para esto, en este capítulo trataremos el lixiviado de relleno sanitario con 

HHs. Los HHs combinan distintos tipos de humedales, con el objetivo de mejorar la eficiencia 

de la remoción de contaminantes [27, 44, 53]. El concepto es explotar las ventajas de un tipo 

para contrarrestar las desventajas del otro. Por otra parte, combinarlos aprovechando las 

condiciones aeróbicas y anaeróbicas de cada tipo de humedal.  

 A fin de mejorar la eficiencia en la eliminación de contaminantes en un lixiviado de 

relleno sanitario, se propone utilizar un HH con una primera etapa de HFV, como ya hemos 

estudiado, y evaluar para la segunda etapa la conveniencia de utilizar un HSSH o un HFL. En la 

primera etapa (HFV) se elimina el N-NH4 (nitrificación), y en las otras etapas anaeróbicas, se 

eliminaría nitrato y NT Inorg. mas la DQO recalcitrante.   

 El objetivo de este experimento fue evaluar la factibilidad de un humedal híbrido, 

evaluando la conveniencia de utilizar un HSSH o un HFL como segunda etapa para optimizar el 

proceso de remoción de especies nitrogenadas y la eliminación de la DQO recalcitrante. 

 

3.1.2. Diseño Experimental 

Se acoplaron luego de los HFVs a escala mesocosmos, reactores simulando HSSH (0,25 

x 0,4 x 0,40 m) y HFL (0,25 x 0,4 x 0,60 m) por duplicado. Los HSSH se dispusieron con 0,35 

m de Leca y se plantaron con C. indica y T. domingensis en reactores separados, se colocaron 

tubos de PVC para facilitar la aireación. Los HFL se dispusieron con 12kg de tierra para cultivo 

y se plantaron con T. domingensis e C. indica en reactores separados. Las plantas se aclimataron 

antes de comenzar el experimento. La especie C. indica no se desarrolló satisfactoriamente en el 

HFL, probablemente porque no se adaptó a las condiciones de inundación, por lo que este tipo 

de humedal plantado con esta especie vegetal no se utilizó en el experimento. Se dispusieron 2 

humedales híbridos en paralelo, tal como lo muestra la Fig. 3.1. 

En este experimento se utilizó lixiviado crudo diluido 1:10. El efluente utilizado de los 

humedales verticales fue colectado y luego volcado en los HFL y HSSH. El tiempo de 

residencia en los HSSH y en los HFL fue de 7 días. Se compensaron las pérdidas de agua por 

evapotranspiración. Se realizaron volcados durante dos meses Se midió en el lixiviado de 

relleno sanitario pH, conductividad, DQO, nitrato, N-NH4  y NT Inorg., antes y después de su 

tratamiento en cada etapa del sistema hibrido. El cálculo de la eficiencia de remoción realizó de 
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Fig 3.2. Resultados de los HHs con HFV + HSSH  para C. indica tratando lixiviado de relleno sanitario. 

 

 El pH tendió a la neutralidad luego del tratamiento. La conductividad obtuvo un 

aumento en los HSSH. Estos resultados pueden ser causados por varios factores como la 

evapotranspiración (que concentra el efluente), la liberación de minerales por el sustrato 

utilizado, las altas temperaturas dentro de los sistemas favorecen la interacción del biofilm 

microbiano con el sustrato, lo que puede producir la liberación de sales soluble de los sustratos 

[91]. La DQO presentó remociones significativas en los HSSH comparando con los HFV, 20 y 

42%, respectivamente (Tabla 3.1). El tiempo de retención de 7 días puede ser un factor 

importante para la eliminación de DQO ya que las bacterias tienen más contacto con el lixiviado 

para biodegradar la materia orgánica. Una etapa anaeróbica debería mejorar la eliminación de 

DQO y nitrógeno en lixiviados de rellenos sanitarios con alta cargas de contaminantes [183]. 

El N-NH4 obtuvo remociones significativas luego del HH (57%). El nitrato aumentó su 

concentración por la nitrificación del N-NH4 después del HFV. La disminución de este 

parámetro en los HSSH se da por la denitrificación ocasionada en humedales anaeróbicos. En 

los experimentos de los capítulos anteriores, el N-NH4 presentaba buenas remociones pero no el 

nitrato y nitrito, sin embargo en este sistema de HHs, debido a la etapa anaeróbica, la remoción 

de NT Inorg. fue significativamente superior a los otros experimentos. En los experimentos 

anteriores, con el tratamiento con el HFV se obtenían remociones medias  de NT Inorg. de 21%, 

mientras que en este HH la remoción media fue de 53%.  
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Humedales Híbridos con T. domingensis utilizando HFV + HSSH. 

En la figura 3.3 se presentan los resultados de los efluentes antes y después de los 

tratamientos a lo largo de este experimento, luego del tratamiento con el HFV y luego del 

tratamiento con HSSH, ambos plantados con T. domingensis. 

 

Fig. 3.3. Resultados de los HHs con HFV + HSSH para T. domingensis tratando lixiviado de relleno 

sanitario. 

 

 El pH tendió a la neutralidad luego del tratamiento y la conductividad obtuvo un 

aumento en los HSSH luego del HFV, coincidentemente con el caso anterior por las mismas 

razones ya expuestas. La DQO disminuyo significativamente en cada etapa. 

El N-NH4 obtuvo remociones significativas luego de las dos etapas del HH con un 65%. 

Estos resultados son significativamente superiores a los presentados en HHs con C. Indica. La 

remoción de N-NH4 en los HSSH con T. domingensis fue significativa a pesar de las 

condiciones anaeróbicas propias de estos humedales, probablemente debido a las tuberías de 

PVC que airearon el sistema [168]. El nitrato aumentó su concentración por la nitrificación del 

N-NH4 después del HFV y del HSSH. Si bien se esperaba un aumento de su concentración en 

los HFV, también se esperaba una disminución de este parámetro en  los HSSH. Probablemente, 

la alta evapotranspiración puede haber permitido una oxigenación del sustrato al no estar 

inundado. Comparando los HHs, ambos con HSSH entre macrófitas, la remoción de NT Inorg. 

fue menor a los otros experimentos, presentando un 49 y 18% de remoción para los HHs y 
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HFV, respectivamente. Estos cambios se dan por la alta nitrificación del efluente, aumentando 

la concentración de nitrato y NT Inorg. 

 

Humedales Híbridos con T. domingensis utilizando HFV + HFL.  

En la figura 3.4 se presentan los resultados de los efluentes antes y después de los 

tratamientos a lo largo de este experimento, luego del tratamiento con el HFV y luego del 

tratamiento con HFV, ambos plantados con T. domingensis. 

 

Fig 3.4. Resultados de los HHs con HFV plantados con  T. domingensis tratando lixiviado de relleno 

sanitario. 

 

 El pH se mantuvo cercano a la neutralidad mientras que la conductividad disminuyó 

significativamente. Las remociones obtenidas en este HH con HFL son significativamente 

superiores a los HHs presentados anteriormente (Tabla 3.1). La DQO presentó la mayor 

remoción en este HH. Luego de la primera etapa, la remoción fue de un 30%, llegando a 72% 

luego de atravesar el HFL. La evapotranspiración en estos humedales fue las más alta. 

El N-NH4 obtuvo una remoción significativamente mayor a las obtenidas en los 

experimentos de los capítulos anteriores donde se trabajaba solo con el HFV, alcanzando en los 

HHs  un 88% de remoción. Debido a la alta evapotranspiración es posible que en los HFVs el 

contacto del aire atmosférico con el lixiviado de relleno sanitario haya aumentado la tasa de 

nitrificación. El nitrato aumentó luego del HFV y disminuyó después del tratamiento con HFL, 

resultados esperados en los HHs [49]. El NT Inorg. también obtuvo la mejor remoción con un 

87% para estos HHs. Los HFLs demostraron ser muy eficientes como segunda etapa, luego de 
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un HFV para el tratamiento de lixiviados. Estos resultados son novedosos, ya que generalmente 

los HSSH son los usados como segunda etapa [48]. 

 

Tabla 3.1. Rango de remociones finales de contaminantes en las distintas configuraciones de HHs. 

Parámetro 
HFV + HSSH  

C. indica 

HFV + HSSH  

T. domingensis 

HFV + HFL  

T. domingensis 

DQO  20 - 42 30 - 49 30 - 72 

N-NH4
+  28 - 57  34 - 65 34 � 88 

NT Inorg. 21 - 53 18 - 49 18 - 87 

 

 La Fig. 3.5 muestra la altura de plantas medida a lo largo del tiempo, donde se observa 

que el crecimiento de T. domingensis en ambos tipos de humedales fue significativamente 

superior al de C. indica. Al elegir una macrófita se debe tener en cuenta su productividad y la 

tasa de transpiración [184]. 

 

Fig. 3.5. Altura de plantas medida a lo largo del tiempo en los HFL y HSSH plantados con T. 

domingensis y C. indica. 

 

C. indica se desarrolló satisfactoriamente en los HFVs y no presentó diferencias 

significativas para las remociones de N-NH4 y la DQO con los HFV plantados con T. 

domingensis. Ambas especies demostraron capacidad en tolerar el efluente de lixiviado de 

relleno sanitario en HFVs. C. indica posee una gran biomasa aérea donde el nitrógeno puede 

acumularse. La utilización de C. indica es una oportunidad para que macrófitas con valores 

económicos/paisajísticos. 

La experiencia en el uso de humedales de tratamiento a nivel mundial a lo largo de los 

años indica la utilización de especies que antes no eran comúnmente utilizadas, como por 
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ejemplo especies de macrófitas ornamentales como Zantedeschia aethiopica y Canna spp. [70, 

71, 72, 73, 185]. El uso de especies no convencionales en humedales de tratamiento en países en 

desarrollo podría traer beneficios económicos. Zurita et al. [71] estudió la eficiencia de cuatro 

especies ornamentales de valor comercial (Z. aethiopica, Strelitzia reginae, Anturium 

andreanum y Agapanthus africanus) en dos tipos de humedales sub-superficiales construidos 

para el tratamiento de un efluente domiciliario. Estos autores concluyeron que es posible 

producir flores comerciales en humedal de tratamiento sin reducir la eficiencia del sistema. 

Se han diseñado humedales de tratamiento simulando jardines, donde se utilizan 

macrófitas de valor paisajístico (Fig. 3.6). La figura muestra el HC en la ciudad de Paris para 

tratar efluentes domésticos. Mientras que las figuras son HC para tratar efluentes domésticos.  
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Fig. 3.6. Ejemplos de humedales jardines para el tratamiento de efluente domestico.  

Un humedal emblemático es el ✏��✟ ✁✎✁✁✟☞ ☎✞✠ ✔�✟ ✡☛✔✔✟☞✁✎✁ ✄✁✞✂✔☞☛✄✔✟✠ ✁✟✔✎☎✞✠

✂✁✂✔✟✆✑ �✂✝✂✔✟✆☎ ✠✟ ✄☛✆✟✠☎✎✟✂ ✄✁✞✂✔☞☛✞✠✁✂ �☎ ✁✎✁☞ ✁ �☎ ✆☎☞✝✌✁✂☎✂ de la Isla turística de Koh 

Phi Phi (Tailandia) [186]. Después del tsunami que devastó la isla de Koh Phi Phi, el 

tratamiento de aguas residuales fue una gran problemática. Un grupo de la Universidad de 

Aarhus, Dinamarca, presentó un proyecto para hacer un humedal jardín. La Fig. 3.7 es un dibujo 

esquemático del humedal El sistema es un humedal hibrido, compuesto por diferentes tipos de 

humedales (HFV, HFL y HSSH) y una laguna de estabilización. Pueden observarse las plantas 

ornamentales, donde se destacan las flores de Canna spp. 
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Fig. 3.7. HH de Koh Phi Phi. Arriba, izquierda, HFL (alas de la mariposa). Abajo, izquierda, los bancos 
forman el cuerpo de la mariposa. Derecha, arriba, la glorieta forma la cabeza de la mariposa y abajo las 

plantas de Canna spp creciendo vigorosamente en el HFV (Extraido de Brix et al., [187])  
 

 

3.1.4. Consideraciones finales del experimento 

Los humedales híbridos compuestos de un HFV +HFL plantados con T. domingensis 

presentaron remociones de N-NH4, NT Inorg. y DQO significativamente mayores a los otros 

HH. Se continuo con experimentos donde se evaluó la respuesta de estos HH para el tratamiento 

de un lixiviado con menor dilución (1:5). 
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Se trabajó con lixiviado crudo diluido al 20% (1:5). Se compensaron las pérdidas de 

agua por evapotranspiración en los HFV y HSSH. El HFV trabajó con drenaje libre y los 

humedales HFL y HSSH con un tiempo de residencia de 7 días, con una duración del 

experimento de 5 semanas.  

 

3.2.3. Resultados y Discusión 

3.2.3.1. Sistemas de HH con C. indica 

Primera Etapa: HFV (C. indica). 

 Todos los parámetros mostraron diferencias significativas antes y después de los HFV 

con C indica. El pH tendió a la neutralidad y la conductividad no disminuyó significativamente. 

La DQO inicial (519 ± 16.5 mg/L) fue significativamente superior a los registrados en 

experimentos anteriores. La remoción de este parámetro fue baja (18%) en HFVs plantados con 

C. indica. La DQO sigue siendo un contaminante de difícil remoción en los HFV. Respecto al 

N-NH4, a pesar de que la concentración inicial de N-NH4 en el lixiviado fue muy alta 

comparados con los experimentos anteriores, 478 mg/L N, la remoción fue satisfactoria (55%)  

 

Sistema de HH: HFV (C. indica) + HSSH (C. indica). 

 Los resultados del humedal híbrido HFV + HSSH se presentan en la figura 3.9. No hubo 

diferencia significativa para el pH comparado con el valor inicial (7,4). La conductividad 

presentó diferencias significativas con el valor inicial. La DQO presentó una remoción del 68% 

luego del tratamiento en el HH, la segunda etapa tuvo un efecto significativo en este parámetro.  

 Las especies nitrogenadas presentaron altos valores de remoción para N-NH4 y NT 

Inorg., y un aumento en las concentraciones de nitrato. Probablemente en los HSSH, los tubos 

de aireación aumentan la concentración de oxígeno disuelto por eso se produce la nitrificación 

del N-NH4 en este tipo de HC. Los porcentajes de remoción para N-NH4 y NT Inorg. fueron de 

89 y 83%, respectivamente (Tabla 3.2). Como puede verse en las figuras, la inclusión del HSSH 

tuvo un efecto significativo en la remoción de N-NH4 y NT Inorg. Las remociones de N-NH4  

fueron de 55 y 89%  y las de NT Inorg. fueron de 48 y 83%, luego del tratamiento con HFV 

(primera etapa) y luego del HH, respectivamente.  
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Fig 3.9. HHs con HVF más HSSH con C. indica tratando lixiviado de relleno sanitario. 

 

Sistema de HH: HFV (C. indica) + HFL (T. domingensis) 

 El HH con configuración HFV (C. indica) + HFL (T. domingensis) obtuvo remociones 

significativamente mayores que la configuración HFV (C. indica) + HSSH (C. indica). Al 

principio del experimento se plantó el HFL con C. indica, pero debido a que esta especie mostró 

un  escaso desarrollo, la biomasa era muy inferior al HFL plantado con T. domingensis y por 

ende se decidió  utilizar HFL plantados con T. domingensis. T. domingensis es una especie 

robusta y competitiva por el espacio. El pH no presentó diferencias significativas con respecto 

al valor inicial y la conductividad mostró una disminución significativa luego del HH (Fig. 

3.10).  

Como puede verse en las figuras, la inclusión de una segunda tuvo un efecto 

significativo en la remoción de N-NH4, NT Inorg. y DQO. Las remociones de N-NH4 fueron de 

55 y 91% y las de NT Inorg. fueron de 48 y 78%, luego del tratamiento con HFV (primera 

etapa) y luego del HH, respectivamente. El nitrato aumento luego del HFV ya que se trata una 

etapa aeróbica. 
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Fig 3.10. HHs con HFV con C. indica mas HFL (T. domingensis) tratando lixiviado de relleno sanitario. 

 

3.2.3.2. Sistemas de HH con T. domingensis 

Primera etapa: HFV (T. domingensis) 

 Todos los parámetros mostraron diferencias significativas antes y después de los HFV 

con T. domingensis. El pH tiende a la neutralidad y no se presentó una disminución significativa 

de la conductividad con los HFV. La remoción de DQO fue del 20% en HFV plantados con T. 

domingensis, mientras que la remoción de N-NH4 fue 56% en el HFV. Como puede observarse 

los porcentajes de remoción de estos parámetros no fueron significativamente diferentes a los 

obtenidos después del tratamiento con HFV plantas con C. indica. Sin embargo, HFV plantados 

con T. domingensis presentaron remociones significativamente superiores para NT Inorg. 

comparados con los HFV plantados con C. indica. Las plantas no mostraron síntomas de 

toxicidad al final del experimento.  

 

 

 

 

Inicial HFV HFL

0

100

200

300

400

500

600

700

N
-N

H
4

=
 (

m
g
/L

0

Inicial HFV HFL

0

2

4

6

8

10

p
H

Inicial HFV HFL

0

10

20

30

40

50

N
-N

O
3
 +
(m

g
/L

)

Inicial HFV HFL

0

1000

2000

3000

4000

5000

6000

C
o
n
d
u
c
ti
v
id

a
d
 (

u
s
 c

m
-1

)

Inicial HFV HFL

0

100

200

300

400

500

600

700

N
T

 i
n
o
rg

a
n
ic

o
 (

m
g
/L

)

Inicial HFV HFL

0

100

200

300

400

500

600

D
Q

O
 (

m
g
/L

)



99 

 

Sistema de HH: HFV (T. domingensis) + HSSH (T. domingensis) 

El pH y la conductividad presentaron diferencias significativas con el inicial (Fig. 3.11). 

La DQO presento una remoción del 64%. El N-NH4 y el NT Inorg. presentaron altas 

remociones del 92% y 83%, respectivamente. El nitrato mantiene el mismo comportamiento que 

en el HH con C. indica en donde los tubos de aireación mantienen los niveles de oxígeno 

disuelto aumentando la nitrificación.  

 

Fig 3.11. HHs con HFV más HSSH tratando lixiviado de relleno sanitario plantado con T. domingensis. 

 

Sistema de HH: HFV (T. domingensis)+HFL (T. domingensis). 

El pH no presentó diferencia significativa con el valor inicial (Fig. 3.12). La 

conductividad disminuyó en forma significativa luego del HFV, probablemente debido a la alta 

tasa de evapotranspiración que se produce en estos HCs. La DQO disminuyó significativamente 

(Tabla 3.2). 

 Los resultados para la remoción de N-NH4 fueron los mejores a los resultados 

anteriores. El promedio de remoción de N-NH4 fue del 94% y de NT Inorg. de 91%, ambos 

valores con diferencias significativas a los otros HHs. Fue la mayor remoción registrada en HHs 

desde que se empezó a trabajar con lixiviado de relleno sanitario. El nitrato presentó remociones 

significativas luego del HFL con T. domingensis.  
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Fig. 3.12. HHs con HFV más HFL tratando lixiviado de relleno sanitario plantado con T. domingensis. 

 

 T. domingensis mostró una mayor productividad en los HFL que en los HSSH. La 

pérdida de agua por evapotranspiración fue alta en los HFL y HSSH, registrándose en los HFL 

las mayores tasas. En los HFV también se produjo evapotranspiración con la consecuente 

disminución de volumen de efluente.  

Los HFL con T. domingensis resultaron ser los más eficientes en la remoción de NT 

Inorg. y N-NH4, presentando concentraciones finales significativamente más bajas que los HSS 

(tabla 3.2). Una segunda etapa anaeróbica contribuye a la remoción de DQO y NT Inorg. en 

lixiviado de rellenos sanitarios [183]. 

 

Tabla 3.2. Remociones de los contaminantes en las distintas configuraciones de humedales híbridos 

(Salida HFV/Salida HSSH o HFL). 

Parámetro 
HFV (C. indica)/ HFV (C. indica) + HFV (T. domingensis) +  HFV (T. domingensis) + 

HSSH (C. indica) HFL (T. domingensis) HSSH (T. domingensis) HFL (T. domingensis) 

DQO  18/ 66 18 - 65 20 - 64 20 - 65 

N-NH4
+  55 - 89 55 - 91 56 - 92 56 - 94 

NT Inorg. 48 - 83 48 - 87 59- 83 59 - 91 
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3.2.4. Consideraciones del Experimento 

EL HH compuesto por HFV (T. domingensis)+HFL (T. domingensis) mostró la mayor 

eficiencia en la remoción de N-NH4 y de NT Inorg. entre los 4 sistemas estudiados.  

Las altas remociones de N-NH4 obtenidas en todos los HHs permitieron que las 

concentraciones del lixiviado después del tratamiento cumplan con los valores permitidos Ley 

5965 - Resolución Nº336/03 para su volcado en aguas. 

Si bien T domingensis mostró la mejor performance y la mayor productividad, C. indica 

también se desarrolló satisfactoriamente en los HFV y no presentó diferencias significativas 

para las remociones de N-NH4 y la DQO con los HFV plantados con T. domingensis. Ambas 

especies demostraron capacidad en tolerar el efluente de lixiviado de relleno sanitario en HFVs. 

La utilización de C. indica es una oportunidad para que macrófitas ornamentales con valores 

económicos/paisajísticos sean utilizadas en el tratamiento de efluentes. 
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Capitulo 4.  

REMOCIÓN DE METALES DE LIXIVIADO DE RELLENO SANITARIO 

UTILIZANDO HUMEDALES VERTICALES 
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4.1. Remoción de metales de lixiviado de relleno sanitario utilizando humedales verticales 

4.1.1. Introducción. 

 Los lixiviados de relleno sanitario pueden contener, además de altas concentraciones de 

compuestos nitrogenados, materia orgánica, etc., y diferentes metales en bajas concentraciones. 

De acuerdo a la bibliografía [4, 9, 187], concentraciones típicas de metales en lixiviados de 

relleno sanitario son los siguientes: Cd (0,0001 - 0,13 mg/L), Cr (0,0005-1,6 mg/L), Fe (0,08-

2100 mg/L), Mn (0,01 - 65 mg/L), Ni (0,03 - 3,2 mg/L), Pb(0,0005 - 1,5 mg/L), y Zn (0,00005 - 

120 mg/L). Las concentraciones de metales en los lixiviados jóvenes (acetogénicos) suelen ser 

más altas que las de los viejos lixiviados (metanogénicos) [9, 188]. 

 Durante nuestro trabajo hemos usado humedales artificiales de flujo vertical (HFV), ya 

que nos hemos centrado en la eliminación de N-NH4. Para el tratamiento de efluentes 

conteniendo metales, los humedales más utilizados son los HFL [7, 30, 34] por el tipo de 

sedimento que se utiliza y los procesos fisicoquímicos que se producen. Sin embargo, en 

nuestro caso el humedal más adecuado para el lixiviado es un HFV. En la bibliografía se 

observa un interés creciente en el estudio de la eliminación de los metales de los lixiviados 

[189,190]. La utilización de HFV en la remoción de metales es un tema novedoso, ya que estos 

tipos de humedales no son comúnmente utilizados para tratar efluentes con metales. En la 

literatura los trabajos con HFV para el tratamiento de metales en lixiviado de relleno sanitarios 

son escasos. Dan et al. 2017 trabajaron con efluentes sintéticos, simulando un lixiviado de 

relleno sanitario conteniendo materia orgánica, nutrientes y Cd, Cr, Fe, Mn, Ni, Pb y Zn, 

evaluando su eficiencia. Si bien el pasaje es rápido a través de un HFV, las macrófitas tienen un 

rol importante en la remoción de metales ya que pueden sorber metales a través de sus raíces y 

por la parte sumergida de hojas [108, 191, 192] y por otra parte su sistema radicular es el 

soporte del biofilm bacteriano. 

 Los metales pesados que componen un lixiviado varían de un lixiviado a otro. A fin de 

determinar que metales contenía el lixiviado bajo estudio, se realizo la determinación cualitativa 

de la composición del lixiviado. Los resultados se encuentran en el Anexo Tabla x, donde las 

estimaciones de concentración están expresadas en mg/L. De acuerdo a los resultados obtenidos, 

se determinó que los metales se encontraban en bajas concentraciones en el lixiviado en estudio, 

siendo los mayoritarios cromo, níquel y zinc. Por lo que fueron los seleccionados para llevar a 

cabo los experimentos. Por otra parte, a fin de obtener eficiencia en el proceso de remoción de 

metales en HFV se evaluó una estrategia de volcado con recirculación.  

 

Los objetivos de este experimento fueron: 
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� Evaluar la capacidad de los HFV para eliminar Cr, Ni y Zn del lixiviado.  

� Comparar las eficiencias de dos especies de macrófitas. 

� Evaluar concentraciones de metales en tejidos de macrófitas 

� Evaluar la estrategia de operación con recirculación.  

 

4.1.2. Diseño Experimental. 

 Los HFVs con las macrófitas T. domingensis y C. indica utilizados en este experimento   

son los que se utilizaron en el capítulo anterior (Fig. 4.1). El efluente fue volcado todos los días 

durante 40 días. Se volcó el efluente con una bomba peristáltica (10L/h), una manguera 

conectada a la bomba fue llevada a la parte superior del HFV y dispuesta en una circunferencia 

para que el efluente cubra la mayor parte de la superficie del humedal. El efluente después del 

tratamiento s✟ ✠✟✞✁✆✝✞☎ ✏Tratado✑ ✁ ✠✟✂✌☛✂✂ ✠✟ ✁� ✠✟ ✠✟✂✄☎✞✂✁ ✂✟ ☞✟✄✝☞✄☛✎✄ y el efluente 

después de la recirculación se ✠✟✞✁✆✝✞✄ ✏✂✝✞☎✎✑✒ ✂✟ ✔✁✆☎☞✁✞ ✆☛✟✂✔☞☎✂ ✠✟✎ ✟✁✎☛✟✞✔✟ ☎✞✔✟✂ ✁

después de los tratamientos y después de la recirculación en cada reactor, para su posterior 

análisis. 

Se utilizó lixiviado diluido 1:10, al que se le adicionaron soluciones patrones de los 

metales a estudiar para obtener concentraciones de 0,2 y 1 ppm de cada metal. Como ya se 

mencionó, los metales estudiados fueron Ni, Zn y Cr. Durante la primera etapa, se trabajó con 

efluente conteniendo 0,2 mg/L de cada metal. Luego, una segunda etapa donde se trabajo con 

efluente con concentraciones de 1 mg/L. Se muestreo 2 veces por semana totalizando 12 

muestreos, 6 en cada etapa.  
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Fig. 4.1. Representación esquemática de los WV con T. domingensis y C. indica. 

 Se determinaron los metales antes y después del tratamiento utilizando un 

Espectrómetro de Absorción Atómica previa digestión acida. Además, se determinaron los 

parámetros químicos típicos que se determinaron en experimentos anteriores. Para realizar el 

cálculo de remoción se tuvo en cuenta la concentración y volúmenes iníciales y finales para 

cada volcado, a fin de contemplar las perdidas por evapotranspiración (ET), la ecuación 

utilizada es la misma que en el capitulo anterior. En tejidos de macrófitas se determinaron los 

metales al comenzar y finalizar el experimento.  

 Se utilizó análisis de varianza para determinar las diferencias significativas entre las 

eficiencias de remoción de contaminantes entre los tratamientos (Factores: especies y estrategia 

de operación), considerando cada carga sucesiva, como un bloque completamente aleatorizado. 

La normalidad de los residuos se analizó gráficamente y la homogeneidad de las varianzas se 

verificó mediante la prueba de Bartlett. La prueba de Duncan se usó para diferenciar los 

promedios cuando sea apropiado. En todas las comparaciones, se utilizó un nivel de p <0,05. 
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4.1.3. Resultados y Discusión 

En las Figs. 4.2, 4.3 y 4.4 se observan los valores de las concentraciones de los metales 

en lixiviado: iniciales, después del 1° volcado (1° volcado) y después de recirculación (Final) en 

los HFV para las dos especies estudiadas y las 2 concentraciones (0,2 mg/L y 1 mg/L). Las 

barras indican desviaciones estándares y se presentan los porcentajes de remoción obtenidos 

después de cada etapa.  

 

4.1.3.1. Níquel 

Las eficiencias medias de remoción de Ni a las dos concentraciones estudiadas fueron 

para los HFV con T. domingensis/C. indica: 24/25 % a 0.2 mg/L, y 60/49% a 1.0 mg/L (Fig. 

4.2). La recirculación mejoró significativamente  las eficiencias de remoción (para los HFV 

con T. domingensis/C. indica: 49/47 % a 0.2 mg/L, y 76/62% a 1.0 mg/L). Las remociones 

fueron mayores a mayores concentraciones de Ni. A menor concentración no hubo diferencia 

significativa entre las especies, 49 y 47% para T. domingensis y C. indica, respectivamente. 

Mientras que a la mayor concentración, los HFV con T. domingensis mostraron remociones de 

76%, significativamente mayores que C. indica con remociones 62% para Ni.   

 

Fig. 4.2. Concentraciones de Ni en el lixiviado antes, después  del tratamiento (1° volcado) y después de la 

recirculación (final) con HFV. Las figs. de la izquierda y derecha muestran los resultados de los tratamientos de metal 

con 0,2 y 1 mg/L, respectivamente.  Las letras representan si hay diferencias significativas (p< 0,01). Se indican los 

porcentajes medios de remoción en cada tratamiento. 
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4.1.3.2. Zinc 

 Las eficiencias medias de remoción de Zn a las dos concentraciones estudiadas fueron 

para T. domingensis/C. indica: 39/37 % a 0.2 mg/L, y 56/45 % a 1.0 mg/L (Fig. 4.3). Las 

remociones fueron mayores a mayores concentraciones de metal. Hubo diferencias 

significativas en las remociones obtenidas entre los tratamientos con T. domingensis y C. 

indica a las dos concentraciones estudiadas. Como en Ni, la recirculación mejoró 

significativamente la remoción de Zn (para T. domingensis/C. indica: 61/47 % a 0.2 mg/L, y 

73/59 % a 1.0 mg/L). 

 

 

Fig. 4.3. Concentraciones de Zn en el lixiviado antes, después del tratamiento (1° volcado) y después de la 

recirculación (final) con HFV. Las figs. de la izquierda y derecha muestran los resultados de los tratamientos de metal 

con 0,2 y 1 mg/L, respectivamente.  Las letras representan si hay diferencias significativas (p< 0,01). Se indican los 

porcentajes medios de remoción en cada tratamiento. 

 

4.1.3.3. Cromo 

 Las eficiencias medias de remoción de Cr (III) después del tratamiento a las dos 

concentraciones estudiadas fueron para T. domingensis/C. indica: 43/36 % a 0.2 mg/L, y 68/62 

% a 1.0 mg/L (Fig. 4.4). Las remociones fueron mayores a mayores concentraciones de metal 

como en el caso de Ni y Zn.  Como en los otros metales estudiados, la recirculación mejoró 

significativamente la remoción de Cr (III) (para T. domingensis/C. indica: 60/54 % a 0.2 mg/L, 
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y 80/71 % a 1.0 mg/L). Los tratamientos con T. domingensis  mostraron remociones 

significativamente mayores a los tratamientos con C. Indica. 

 

 

Fig. 4.4. Concentraciones de Cr en el lixiviado antes, después del tratamiento (1° volcado) y después de la 

recirculación (final) con HFV. Las figs. de la izquierda y derecha muestran los resultados de los tratamientos de metal 

con 0,2 y 1 mg/L, respectivamente. Las letras representan si hay diferencias significativas (p< 0,01). Se indican los 

porcentajes medios de remoción en cada tratamiento. 

 

4.1.3.4. Metales en Plantas 

 Después del experimento,  se observó que tanto T. domingensis como C. indica 

aumentaron la concentración de metales en sus tejidos (Tabla 4.1). Los metales se acumularon 

fundamentalmente en raíces. C. indica acumuló concentraciones de metales significativamente 

menores que T. domingensis. Para las macrófitas emergentes, los metales pueden ser recogidos 

del sedimento por las raíces de las plantas o por las partes sumergidas de las hojas en contacto 

directo con el agua [193]. La mayoría de los investigadores han informado que la concentración 

de metales en las raíces es mayor que en las hojas para las macrófitas [7, 27, 119, 194, 195; 

196]. El Zn, micronutriente esencial para la planta fue el que mayor aumento de concentración 

mostró. 

Las hojas no presentaron aumentos significativos en sus concentraciones al final del 

experimento, indicando escasa traslocación, coincidiendo con resultados de la literatura [30, 64, 

119, 197, 198]. El Cr fue el que menor traslocación presentó, en coincidencia con los resultados 

presentados por Caldelas et al. [199]. Esto es importante ya que cuando las plantas terminan su 

periodo fértil y mueren, los metales no están presentes en las hojas y por ende no se liberan de 

nuevo al agua. Por otra parte, no están disponibles para la cadena trófica para aves, roedores, y 
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biota en general. En cambio, al acumularse en raíces, si estas mueren, se descomponen y pasan a 

formar parte del sedimento, produciéndose la fitoestabilización, proceso deseable en estos 

sistemas de tratamiento de efluentes.  

 Se pudo apreciar el aumento de la concentración de Ni y Zn en flores de C. indica, que 

floreció durante el experimento, mostrando de este modo su adaptación al medio al que fue 

expuesta. Las flores de C. indica, se forman a partir de sus hojas, por lo que los metales 

translocan a hojas para formar la flor. El Zn fue el metal que más se translocó a partes aéreas, 

probablemente para favorecer la floración. El Zn es un nutriente esencial para la planta y forma 

parte de la composición química de fitohormonas. Estas fitohormonas favorecen la floración. 

Por eso, es traslocado a las partes aéreas, que luego formarán las flores [200], Podemos observar 

la significativa concentración de Zn en flores, que fue en aumento a medida  que la flor se 

desarrollaba. En el caso del Ni, también se observa un aumento en flores, debido probablemente 

a que el Ni es un micronutriente esencial para la planta. No se observó aumento de 

concentración de Cr en flores, ya que, si bien el Cr es micronutriente esencial para los animales 

y el hombre, no lo es para las plantas [201].  

Las macrófitas acumulan metales en diferentes tejidos de sus partes aéreas y sumergidas 

[27, 202, 203, 204]. Los procesos de acumulación de metales son absorción por tejidos 

(incluyendo adsorción, quelación, intercambio iónico y precipitación química) y procesos 

biológicos que incluyen translocación a partes aéreas, acumulación en el apoplasto o en el 

citoplasma de las células y precipitación inducida por exudados de raíz o por microorganismos 

[65, 191, 205, 206, 207, 208]). Cr, Ni y Zn están involucrados en una variedad de funciones 

críticas relacionadas con el control de genes, el transporte de oxígeno y las enzimas del 

metabolismo [209]. Sin embargo, el metal se vuelve primero inhibitorio y luego tóxico cuando 

su concentración alcanza un valor umbral.   
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Tabla 4.1. Concentraciones de los metales estudiados en tejidos  de plantas. ND (No detectado) Limites 
de detección (LD) LD Cr: 0,005, LD Ni: 0,003, LD Zn: 0,008. 

HFV � T. domingensis 

Muestra 
Cr (mg g-1)  Ni (mg g-1)  Zn (mg g-1)  

Hojas Raíces Hojas Raíces Hojas Raíces 

Inicial ND 0,013 ND 0,013 0,020 0,075 

Final Experimento ND 0,082 0,012 0,076 0,028 0,178 

 
 

         HFV � C. indica  

Muestra 

Cr (mg g-1) 
 

Ni (mg g-1) 
 

Zn (mg g-1) 
 

Hojas 
 

Raíces 
 

Flor 
 

Hojas 
 

Raíces 
 

Flor 
 

Hojas 
 

Raíces 
 

Flor 
 

Inicial ND 0,010 ND ND 0,009 ND 0,018 0,072 0,064 

Final Experimento ND 0,035 ND 0,010 0,034 0,023 0,034 0,153 0,120 

  

Si bien el pasaje de efluente a través de un HFV es rápido, de pocas horas, comparado 

con los tiempos de retención de otros tipos de humedales, se ha comprobado que la cinética de 

acumulación de metales por plantas es un proceso que involucra dos etapas, una de ellas rápida, 

casi instantánea, que se produce durante los primeros minutos de contacto planta-solución [64, 

194, 207, 210], esto explicaría la absorción de metal por las plantas. Por otra parte, se comprobó 

que la cinética de absorción de metales es más rápida que la cinética de absorción de nutrientes 

[211].  

 La ventaja de las macrófitas es que están involucradas en la biogeoquímica del 

sedimento a través del transporte de oxígeno de las partes aéreas a la rizosfera, mejorando la 

acumulación de metales en los sedimentos [212, 213]. La capacidad de una planta para generar 

esta microzona relativamente oxidada depende en gran medida de la formación de tejido 

aerenquimático (aire-espacio), aunque la oxidación de la rizosfera también puede ocurrir 

enzimáticamente [214], lo que permite la difusión pasiva de oxígeno de la atmósfera a través de 

la planta y en el suelo inmediatamente adyacente a las raíces.   

Es importante destacar que las plantas mostraron buena tolerancia a los metales, no 

mostrando síntomas de toxicidad. C. indica continúo floreciendo durante el experimento, 

mostrando de este modo su adaptación al medio al que fue expuesta. Nuestro grupo de trabajo 

ha estado estudiando dos humedales para tratamiento de efluentes de industrias metalúrgicas, 
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donde los metales son los contaminantes críticos a eliminar. Pudimos comprobar la tolerancia y 

resiliencia de las macrófitas a los volcados de efluentes conteniendo metales [30, 67]. Por otra 

parte, pudimos comprobar que los metales quedaron retenidos en las raíces tanto de macrófitas 

flotantes como enraizadas (tabla 4.2). En uno de los humedales (50 m de largo por 40 m de 

ancho y 0,3-0,6 m de profundidad) se transplantaron varias macrófitas de la zona. Sin embargo, 

Eichhornia crassipes (camalote) se desarrolló rápidamente y fue la dominante, llegando a cubrir 

alrededor del 80 % de la superficie del agua durante 2 años, pero luego su cobertura comenzó a 

disminuir debido a cambios en la composición química del efluente a los que no mostro 

tolerancia. La segunda especie dominante era T. domingensis, que aumentó su cobertura cuando 

la flotante comenzó a disminuirla. Para favorecer el desarrollo de esa especie enraizada T. 

domingensis se disminuyó el nivel de agua del humedal y se agregaron taludes de sedimento 

perpendiculares al sentido de circulación de la corriente. Desde entonces, la misma aumentó su 

cobertura, convirtiéndose en la dominante durante los últimos 15 años. En el otro humedal (20m 

de largo por 7m de ancho y 0,3-0,7 m de profundidad), teniendo en cuenta la experiencia 

adquirida sobre la tolerancia de las macrófitas en el primer humedal estudiado,   T. domingensis 

fue la seleccionada para su utilización en este humedal. Esta especie se desarrolló rápidamente y 

alcanzó coberturas superiores al 70 % durante los últimos 8 años. Las concentraciones de 

metales fueron aumentando en sus tejidos, como se puede observar en la tabla 4.2, 

especialmente en las plantas que crecen en la zona de entrada.  
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Tabla 4.2. Concentración de P, Cr, Ni y Zn en tejidos de T. domingensis en HFL (Maine et al., [30] ). 

HC1 

Muestra 
Cr (mg g-1) Ni (mg g-1) Zn (mg g-1) 

Hojas Raíces Hojas Raíces Hojas Raíces 

Zona Entrada 0,023 0,356 0,014 0,199 0,034 0,090 

Zona Salida 0,010 0,034 0,006 0,030 0,035 0,086 

 

HC2 

Muestra 
Cr (mg g-1) Ni (mg g-1) Zn (mg g-1) 

Hojas Raíces Hojas Raíces Hojas Raíces 

Zona Entrada 0,053 0,764 0,009 0,019 0,034 0,199 

Zona Salida 0,033 0,195 0,007 0,013 0,014 0,054 

 

 Pudo comprobarse que T. domingensis fue eficiente en la retención de metales, 

especialmente en su zona radicular, lo que demuestra su capacidad de fitoestabilización [30]. 

Esto es deseable ya que los metales quedan inmovilizados en el sedimento de los humedales. 

Las concentraciones de metales en tejidos fueron significativamente mayores en las plantas de 

la zona de entrada que en las de salida  en ambos humedales, debido a que el efluente se va 

depurando a medida que circula. Tanto en la zona de entrada como en la de salida de HC2, la 

concentración de Cr en raíces de T. domingensis presentó elevados valores, debido a que  el 

efluente contenía concentraciones de Cr más altas que el otro humedal. En el HCl, a pesar del 

mayor tiempo de operación, las concentraciones de Cr en tejidos fueron significativamente 

menores. La concentración de Ni en tejidos fue mayor en el HC1 debido a la presencia de este 

metal en el efluente tratado. Las concentraciones de Zn en las plantas de la entrada del HC2 

presentan mayores concentraciones que las del HC1, debido a que la concentración de Zn en el 

efluente fue mayor. Es importante resaltar que las macrófitas emergentes además de acumular 

contaminantes en sus tejidos, influyen en los ciclos biogeoquímicos del sedimento a través de 

efectos en el potencial redox, debido a su capacidad para transportar oxígeno desde la raíz a la 

zona rizosférica [59, 215]. Cuantitativamente esta capa oxigenada puede visualizarse por el 

color rojo asociado a las formas oxidadas del hierro en la superficie de las raíces y el sedimento 

circundante.  
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4.1.4. Estudios de Microscopía Electrónica de Barrido y Microanálisis de Rayos X en 
raíces  

 De acuerdo a los resultados obtenidos, los metales se acumulan fundamentalmente en 

raíces. A fin de evaluar en qué tejidos radiculares se acumulan los mismos, se llevó a cabo un 

Microanálisis de Rayos X. Asimismo, se evaluaron los cambios en la morfología de raíces 

debido a los contaminantes contenidos en el lixiviado por medio de Microscopía Electrónica de 

Barrido. 

T. domingensis cambió la morfología de su raíz debido al tipo de HCs utilizado y a las 

altas concentraciones de contaminantes del lixiviado. T. domingensis presentó un área 

transversal de la raíz (ATR) menor al ser comparada con las de raíces provenientes de 

humedales naturales (Fig. 4.5). La exposición a metales y la alta carga de contaminantes 

generan modificaciones celulares que ayudan a la tolerancia de las macrófitas [216]. El tamaño 

de los vasos metaxilemáticos y del aerénquima fueron significativamente mayores que en raíces 

de humedales naturales (Fig. 4.5a). Las variaciones en el diámetro de la raíz están 

estrechamente asociadas con los requisitos ecológicos de las especies de plantas y pueden 

afectar la capacidad de las plantas para absorber contaminantes del agua. La plasticidad 

morfológica de las raíces de T. domingensis es un mecanismo importante para mejorar la 

tolerancia de la planta a las altas cargas de contaminantes y falta de agua [197, 217]. 

 
Fig. 4.5a. Corte transversal de raíces de T. domingensis. Fotografía izquierda: corte de raíz de un HFV 

luego de tratar lixiviado de relleno sanitario con adición de metales. Fotografía derecha: corte de raíz de 
un humedal natural. EP: epidermis, CO: cortex, EN: endodermis, ME: médula, MX: vasos 

metaxilemáticos. 

Los HFV utilizan sustratos de granulometría gruesa y superficie áspera [57]. Debido al 

medio hostil presente en los HFV, los tejidos de las raíces de las macrófitas se desgarran a 

medida que se desarrollan en el sustrato, generando estrés con alto gasto energético (Fig. 4.5b). 
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Como resultado, las raíces presentaron un córtex con menor espesor (Fig. 4.5c). Por otro lado, 

en los humedales naturales y en los de HFL donde el sustrato es sedimento o tierra, que no 

provoca ningún estrés para los tejidos radiculares de T. domingensis (Fig. 4.5c).  

 

Fig. 4.5b. Vista de raíces de T. domingensis que presentan rupturas y desgarros generados por el sustrato. 

 

 

Fig. 4.5c. Fotografía izquierda: Vista de la epidermis de una raíz de T. domingensis. Se puede observar 
daño generado por el sustrato. Los puntos más claros son granos de arena adheridos a la epidermis. 

Fotografía derecha: epidermis de una raíz de T. domingensis en un humedal natural. 
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La Tabla 4.3 muestra las proporciones relativas de elementos detectados en raíces de T. 

domingensis por microanálisis de rayos X al finalizar el experimento. Puede observarse que 

dentro de la raíz (cortes transversales) se detectó una mayor proporción de los metales 

estudiados (Cr, Ni y Zn) y otros elementos, tales como Ca, Cl, K, N y Na que en la epidermis  

externa de la raíz, lo que sugeriría que los metales son absorbidos por la planta y en menor 

proporción adsorbidos en la epidermis. 

 

Tabla 4.3. Proporción relativa de elementos en % (w / w) obtenidos en cortes transversales y vista externa 

de raíces por microanálisis de rayos X. 

Elemento Corte Transversal de Raíz Vista Externa de Raíz 
C 10.5 19.7 
Ca 8.6 5.2 
Cl 7.1 3.4 
Cr 2.3 0.2 
F 48.9 - 
Fe 1.2 8.7 
K 14.1 6.5 
N 7.6 - 
Na 6.3 4.8 
Ni 1.2 0.7 
O 72.1 68.7 
P - - 

Zn 3.7 1.1 
 

4.1.5. Otros parámetros en Lixiviado 

Los resultados presentados en la tabla 4.4, muestran los parámetros típicos del efluente 

diluido antes y después del tratamiento por distintas especies de macrófitas. La tabla 4.4 

muestra los valores iniciales y finales después del tratamiento (Tratado y Final � Post 

Recirculación) para cada macrófita de los parámetros típicos que se vienen estudiando en el 

lixiviado. El pH tendió a la neutralidad después de la recirculación. La conductividad presentó 

disminuciones significativas en volcado y recirculación para T. domingensis y C. indica. Sin 

embargo, la disminución de la conductividad no presentó diferencias significativas entre las 

macrófitas estudiadas. 

 La DQO presentó los mayores valores iniciales en lixiviado de relleno sanitario diluido. 

En el capítulo 1 de la tesis, la DQO en relleno sanitario crudo era de 3023 mg/L, en este 

experimento la concentración inicial era de 1031 mg/L. Los bajos valores de remoción para 

DQO mantienen la característica recalcitrante de este parámetro. Comparando las macrófitas no 

hubo diferencia significativa para volcado y final. Sin embargo, hubo diferencia significativa 
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entre volcado y final, tanto para los humedales con T. domingensis así como con C. indica, 

mostrando el efecto positivo de la recirculación. 

Tabla 4.4. Parámetros de lixiviado de relleno sanitario después de los HFV (Tratado) y después de la 
recirculación (Final). Las remociones se indican resaltadas debajo del parámetro correspondiente. 

Tratamientos Inicial 
T. domingensis C. indica 

Tratado Final Tratado Final 

pH 8,2 ± 0,2 7,6 ± 0,2 7,3 ± 0,2 7,7 ± 0,2 7,5 ± 0,2 
Conductividad 3948 ± 216 3271 ± 243 2993 ± 256 3289 ± 242 2800 ± 348 
Temperatura (Agua)  28,1 ± 2,9 24,5 ± 3,3 25,7 ± 2,7 24,6 ± 3,4 25,9 ± 2,7 
DQO 1031 ± 130 821 ± 118 728 ± 112 839 ± 105 680 ± 82,5 
% 

 

39 55 38 53 

N-NH4 178 ± 23 67,8 ± 14,3 47,8 ± 9,9 88,3 ± 18,3 55,1 ± 13,3 
% 

 

72 83 60 76 

N-NO3 6,6 ± 1,1 31,3 ± 13,2 46,3 ± 18,7 12,6 ± 7,1 19,3 ± 9,7 
NT Inorg. 184 ± 23 99 ± 18,8 100 ± 17,9 94,1 ± 20,4 74,3 ± 14,1 
% - 60 68 57 70 

  

Para las especies nitrogenadas, se observó diferencias significativas entre los reactores 

con T. domingensis y C. indica para N-NH4. Como la DQO, el N-NH4presentó mejores 

remociones cuando el efluente era recirculado. Los HFV con C. indica presentaron diferencias 

significativas comparados con los HFV con T. domingensis, Sin embargo sus valores de 

remociones para N-NH4fueron altos. Para el NT Inorg., los HFV con C. indica no presentaron 

diferencias significativas comparados con los de T. domingensis. Sin embargo, la estrategia de 

volcado del efluente presentó diferencias significativas para la remoción de NT Inorg. 

 Pudo determinarse que la recirculación tuvo un efecto positivo en la remoción de N-

NH4 y DQO. Sin embargo, cabe aclarar que la DQO sigue siendo un parámetro difícil de 

eliminar en este efluente. 

 

4.1.6. Conclusión final del Capítulo 

 Los HFV demostraron ser eficientes para la remoción de metales en lixiviados de 

rellenos sanitarios. Los HFV plantados con ambas especies presentaron valores satisfactorios de 

remoción de los contaminantes. Sin embargo, los HFV plantados con T. domingensis 

presentaron mejor eficiencia en la remoción de metales que los plantados con C. indica.  

La recirculación tiene un rol fundamental en la remoción de los tres metales estudiados, 

como así también en la remoción de los compuestos nitrogenados y DQO del lixiviado. 
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Las plantas de T. domingensis modificaron su morfología debido a la exposición al 

lixiviado y así aumentaron su capacidad de tolerancia al mismo. Los metales se acumularon en 

los tejidos del interior de las raíces en comparación con la epidermis exterior de las mismas. 
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CAPITULO 5 

REMOCIÓN DE METALES DE LIXIVIADO DE RELLENO SANITARIO 

UTILIZANDO HUMEDALES HÍBRIDOS 
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 Se utilizó lixiviado diluido y se adicionaron los metales a partir de soluciones patrones 

para obtener concentraciones de 1 y 5 mg/L de cada metal. Los metales estudiados fueron Ni, 

Zn y Cr. Durante el primer experimento, se trabajó con lixiviado con una dilución 1:10 con el 

agregado de 1 mg/L de cada metal. En un segundo experimento, se trabajó con lixiviados más 

concentrados, utilizando lixiviado con una dilución 1:5 con el agregado de 5 mg/L de cada 

metal. Los volcados se realizaron a diario, muestreándose 1 vez por semana totalizando 10 

muestreos. Los tratamientos fueron dispuestos por duplicado.  

 

5.1.3. Resultados y Discusión 

 El pH no presentó diferencias significativas entre el valor inicial y luego de las 

diferentes etapas del HH a las dos concentraciones de metales estudiadas. Se observó una 

disminución significativa de la conductividad entre el valor inicial y después de cada etapa, para 

1 mg/L y 5mg/L (Fig 5.2).  

 

Fig. 5.2. Valores de pH y conductividad luego del humedal híbrido.  

 En la Fig. 5.3 se muestran los valores de DQO para los dos experimentos con distintas 

diluciones y concentración de metales. Los valores de DQO disminuyeron significativamente 

luego de cada etapa. Las concentraciones finales medias de DQO fueron de 223 y 240 mg/L 

para dilución 1:5 y 1:10, respectivamente. Los límites de descarga a aguas abiertas son de 250 

mg/L. Es de destacar, que a pesar de los altos valores de DQO medidos en el experimento de 

dilución 1:5, los valores medios de DQO después del tratamiento con HH en los dos 

experimentos se encontraron por debajo de los límites permitidos por ley. 

Las remociones de DQO fueron de 42 y 72% luego de atravesar el HFV y HFL, 

respectivamente, para el experimento con 1 mg/L y dilución 1:10. Mientras que, para el 

experimento con 5 mg/L y dilución 1:5, las remociones fueron de 40 y 84% luego del HFV y 
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HFL, respectivamente. Borin et al. [218], estudió un HH compuesto por HFV+ HSSH, para el 

tratamiento de efluentes de criaderos de cerdos con concentraciones iniciales de DQO de 1126 

mg/L, reportando una remoción fue de 79%, en donde la mayor remoción se produjo en la etapa 

anaeróbica. Zurita y White [173] estudiaron el tratamiento de un efluente para su reúso en riego 

con valores iniciales de DQO de 273 mg/L, utilizando 3 tipos de HHs: HSSH + Laguna de 

estabilización (LE), HSSF+HFV y HFV+HSSH. La mayor remoción de DQO fue del 79,6%, 

con la configuración HFV+HSSH.  

.  

 

Fig. 5.3. Valores de DQO luego del tratamiento con HH. Los puntos representan los porcentajes de remoción. 

 

 Las remociones de N-NH4 luego del HH fueron del 99% para ambos casos (Fig. 5.4). 

Estas remociones fueron las más altos que se obtuvieron durante el trabajo realizado en esta 

tesis. Las concentraciones medias finales de N-NH4 fueron de 1,8 y 2,6 mg/L, estando por 

debajo del valor de descarga en aguas abiertas fijados legalmente en 25 mg/L.  

 Zurita y White [173], presentaron altos valores de remociones de N-NH4 en HHs. El 

valor reportado fue de 85 %, tanto para una configuración de HSSH+HFV como para otra de 

HFV+HSSH. El N-NH4 se eliminaba principalmente en los HFVs, mientras la presencia del 

HSSH no aumentaba significativamente la remoción de este parámetro. Mietto et al., [165], 

llegaron a un rango de remoción de N-NH4 entre 54 y 95% con una configuración 

HFV+HFV+HFV+HSSH. La mejor remoción de N-NH4 se dio en los HFVs con zeolita, 

sustrato con alta capacidad de adsorción de N-NH4. Según Vymazal [48], para la remoción de 

N-NH4, los HHs más utilizados son HFV+HSSH. Sin embargo, para la remoción de nitrógeno 

total, los mejores HHs son los que incluyen en su configuración un HFL. También concluyó que 

siempre un HH es más eficiente que uno solo HC de cualquier tipo para la remoción de 

compuestos de nitrógeno.  
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Fig. 5.4. Valores de NH4
+ luego del tratamiento con HH. Los puntos representan los porcentajes de remoción. 

 

5.1.3.1. Cr, Ni y Zn 

 Las remociones de metales fueron significativas para las dos concentraciones luego del 

tratamiento con los HHs (Fig. 5.5). Las eficiencias de remoción para la menor concentración de 

metales estudiada fueron de 82, 55 y 64% para Cr, Ni y Zn, respectivamente después del HFV. 

Después del HFL, las remociones alcanzaron valores cercanos al 100 % para los tres metales, 

llegando a concentraciones por debajo del límite de detección. En el experimento con 

concentraciones de 5 mg/L de metal, las remociones de Cr, Ni y Zn fueron de 62, 49, 49%, 

respectivamente, después de los HFV. Después del HFL, las remociones alcanzaron valores 

cercanos al 100 % para los tres metales, llegando a concentraciones por debajo del límite de 

detección. 
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Fig. 5.5. Remoción de metales en cada etapa de los HHs. 

 Lévesque et al., [219], reportaron una remoción de Cr de 99 % utilizando un HH, y un 

humedal plantado con sauces tratando lixiviado de relleno sanitario contaminado con 

conservantes de tratamiento de madera. Jiyeon-Choi et al., [220], utilizaron un HH para el 

tratamiento de escorrentía de aguas pluviales urbanas con la siguiente configuración: tanque de 

sedimentación + HFL + HSSH. La remoción de Zn fue entre 51 y 78% luego de que el efluente 

pase por las primeras dos unidades del HH (sedimentación + HFL), y un adicional de 9 a 25% 

luego del HSSH. 

 Jiyeon-Choi et al., [221], estudiaron un HH constituidos por un HFL seguido por un 

HSSH, previo al HH se instaló un sedimentador. Los resultados mostraron que la eficiencia de 

remoción para TSS, DQO, TN, TP y metales fue superior al  60% en todos los casos. 

 

5.1.4. Consideraciones Finales.  

En la literatura, no se han encontrado trabajos que estudian la eliminación de metales de 

lixiviados de rellenos sanitarios utilizando HHs. Este es uno de los primeros trabajos que 

demuestran la potencialidad de estos sistemas para alcanzar este objetivo. 

Los HHs estudiados, cuya configuración fue HFV+HFL resultaron altamente eficientes 

en la remoción de N-NH4, DQO, y metales, por lo que podrían utilizarse para el tratamiento de 

lixiviados de rellenos sanitarios.  
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11. CONCLUSIONES FINALES 
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Pudo comprobarse en HFVs estudiados a escala microcosmos que las macrófitas no 

toleran el lixiviado crudo, probablemente debido a la alta concentración de amonio. Sin 

embargo, demostraron capacidad de resiliencia y tolerancia al lixiviado diluido. De las cinco 

especies estudiadas, I. pseudacorus y T. domingensis fueron las más tolerantes y eficientes en la 

remoción de contaminantes. La combinación de capas de LECA y arena gruesa fue el sustrato 

que permitió obtener las mayores remociones significativas de nitrato, DQO y PRS en un HFV.  

En HFVs a escala mesocosmos, I. pseudacorus no toleró el lixiviado diluido de relleno 

sanitario, por lo que fue reemplazada por la especie de valor ornamental C. indica.  

La alimentación de los HFV por pulsos, y la recirculación del efluente son estrategias 

que permiten optimizar las remociones de contaminantes. Utilizando HFVs para el tratamiento 

del lixiviado, no se alcanzaron las concentraciones permitidas de DQO debido a su característica 

recalcitrante, y tampoco de nitrato y nitrito, por lo que se decidió evaluar un HH, con una 

primera etapa constituida por un HFV y una segunda etapa utilizando un HSSH o un HFL. 

EL HH compuesto por HFV (T. domingensis) + HFL (T. domingensis) mostró la mayor 

eficiencia en la remoción de amonio y de nitrógeno inorgánico total. Las altas remociones de 

amonio obtenidas en todos los HHs permitieron que las concentraciones del lixiviado cumplan 

con los valores permitidos por Ley para su volcado. C. indica también presentó resultados 

satisfactorios en los HFV y no presentó diferencias significativas para las remociones de amonio 

y la DQO con los HFV plantados con T. domingensis.  

Se disminuyó la dilución del lixiviado utilizado en los experimentos, comprobándose 

que ambas especies lo toleraban, demostrando su capacidad de adaptación. 

Los HFV demostraron ser eficientes también para la remoción de metales en lixiviados 

de rellenos sanitarios. HFV con T. domingensis presentaron mejor eficiencia en la remoción de 

metales que los HFV plantados con C. indica. La recirculación tiene un rol fundamental en la 

remoción de los metales. Las plantas de T. domingensis modificaron su morfología debido a la 

exposición al lixiviado y así aumentaron su capacidad de tolerancia al mismo. Los metales se 

acumularon en los tejidos del interior de las raíces en comparación con la epidermis exterior de 

las mismas. 

Es novedosa la utilización de HHs para la eliminación de metales en lixiviado de relleno 

sanitario. Este es uno de los primeros trabajos que demuestran la potencialidad de estos sistemas 

para alcanzar este objetivo. La configuración HFV+HFL resultó altamente eficiente en la 

remoción de amonio, DQO y metales. 
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13.1. Análisis Cualitativo del Lixiviado estudiado por ICP-masas:  
 

  Estimación de concentración en mg/L 

Ag  Al  As  Au  B  Ba  

< 0.01 1,5+ < 0.02 < 0.02 2,2 0,4 

Be  Bi  Ca  Cd  Ce  Co  

< 0.1 < 0.09 19,4 < 0.002 < 0.04 0,04 

Cr  Cs  Cu  Dy  Er  Eu  

0,22 < 5.0 0,04 < 0.01 0,52 < 0.1 

Fe  Ga  Gd  Ge  Hf  Hg  

1,0 < 0.03 < 0.01 < 0.07 < 0.02 < 0.1 

Ho  I  In  Ir  K  La  

< 0.01 1,36 < 0.08 < 0.11 199 < 0.01 

Li  Lu  Mg  Mn  Mo  Na  

0,08 < 0.1 44 0,26 < 0.02 1460 

Nb  Nd  Ni  Os  P  Pb  

0,04 < 0.02 0,14 < 0.16  7,1 < 0.06 

Pd  Pr  Pt  Rb  Re  Rh  

< 0.03 < 0.03 < 0.06 < 13  < 0.02 < 0.05 

Ru  S  Sb  Sc  Se  Si  

< 0.02 32 < 0.09 < 0.1 < 0.18 26 

Sm  Sn  Sr  Ta  Tb  Te  

< 0.02 0,14 0,32 < 0.03 < 0.01 < 0.14 

Th  Ti  Tl  Tm  U  V  

0,74 0,12 < 0.10 < 0.01 < 0.15 0,02 

W  Y  Yb  Zn  Zr    

< 0.05 < 0.1 < 0.1 0,11 0,02   

 

 


