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Influencia de Typha domingensis en la acumulación y distribución de 

contaminantes (Cr, Ni, Zn y P) en el sedimento de humedales naturales y 

construidos 

Con el objetivo de evaluar si Typha domingensis influye en la acumulación y 

especiación de Cr, Ni, Zn y P en sedimentos, se llevaron a cabo experiencias en 

invernadero y a campo, en dos humedales construidos para tratamiento de efluentes de 

industrias metalúrgicas y dos humedales naturales. Tanto en las experiencias en 

invernadero como en los humedales construidos los cuatro contaminantes estudiados  

fueron eficientemente removidos del agua. Se estudiaron concentraciones de metales y 

P de 100 y 500 mg L-1. No existieron diferencias significativas entre los porcentajes de 

remoción de los contaminantes en los tratamientos no vegetados y vegetados con T. 

domingensis en los tratamientos de concentración 100 mg L-1 de metales agregados en 

forma individual y combinados. Sin embargo, en las experiencias con agregado de las 

dos concentraciones de P y en los tratamientos de mayor concentración de metales (500 

mg L-1), excepto para el Cr cuando se agregó en forma individual, los porcentajes de 

remoción fueron significativamente mayores en los tratamientos vegetados respecto de 

los no vegetados. T. domingensis produjo una disminución de pH y un aumento de 

potencial redox en los sedimentos. Esta macrófita demostró su alta capacidad de 

retención de metales, especialmente en sus raíces, lo que demuestra su capacidad de 

fitoestabilización. Asimismo, demostró excelente respuesta en términos de crecimiento 

y propagación. La concentración total de Cr, Ni, Zn y P en sedimento varió con la 

profundidad, acumulándose fundamentalmente en la capa superficial (0-3cm), tanto en 

sedimento vegetado como no vegetado, de todos los sitios estudiados y en las 

experiencias, sugiriendo una escasa movilidad de los contaminantes o bien que los sitios 

de sorción de esta capa no fueron saturados. La presencia de T. domingensis afectó la 
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acumulación de Cr, Ni, Zn y P en los sedimentos. En las experiencias y en el humedal 

construido 1, la concentración de Cr, Ni, Zn y P en los sedimentos no vegetados fue 

mayor que en los sedimentos vegetados; además, pudo observarse un aumento de la 

concentración de los contaminantes en profundidades mayores en los sedimentos sin 

presencia de T. domingensis, mostrando que los mismos son incorporados y permanecen 

retenidos, además, en las macrófitas. La concentración de los 4 elementos estudiados en 

el sedimento del humedal natural 1, permite utilizar este humedal como testigo o 

control. La especiación de los metales y del P en el sedimento no fue afectada ni por la 

presencia de T. domingensis ni por las profundidades estudiadas ni por la forma en la 

que fueron agregados en las experiencias (en forma individual o combinada). Los cuatro 

contaminantes estudiados se unieron a fracciones estables del sedimento en todos los 

estudios. La fracción intercambiable de los tres metales estudiados, que es la más lábil y 

fácilmente biodisponible presentó en todos los casos una concentración despreciable 

frente a las otras. Si las condiciones de los efluentes se mantienen en los humedales 

construidos (alto pH, Fe, Ca2+ y concentraciones iónicas), se espera que estas fracciones 

continúen reteniendo y acumulando Cr, Ni, Zn y P y no lo liberen al agua,  asegurando 

su acumulación estable dentro del humedal a lo largo del tiempo. En el humedal natural 

2 las condiciones están dadas por la hidrología y geología de la laguna, la cual no 

cambiará a menos que se produzca una gran perturbación. Así, los humedales 

estudiados serían altamente eficientes en cuanto a la retención de los tres metales y del 

P, ya que se encuentran unidos a fracciones que no los liberarán al agua mientras las 

condiciones químicas y ambientales del sistema se mantengan.  
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II.i. Contaminantes en la biosfera  

Los ecosistemas son sistemas formados por individuos de muchas especies, en el 

seno de un ambiente de características definibles, e implicados en un proceso dinámico 

e incesante de interacción, ajuste y regulación, expresables como intercambio de 

materia y energía (Margalef, 1980). Existe una interrelación homeostática entre el 

ambiente abiótico y el ambiente biótico. 

La composición química de la materia viva se ha desarrollado ajustada a la 

química de los ambientes durante largos periodos de tiempo geológico. Sin embargo, 

todos los organismos, con el fin de sobrevivir en la compleja composición geoquímica 

de sus entornos, tuvieron que desarrollar mecanismos para seleccionar activamente los 

elementos involucrados en sus procesos vitales y rechazar los excesos tóxicos de otros 

elementos. Estos procesos son fundamentales para la homeostasis, que es esencial para 

la existencia de cada organismo. 

A pesar que los organismos vivos, y en particular las plantas, muestran una 

habilidad natural para seleccionar los elementos químicos, son altamente dependientes 

de la geoquímica de sus entornos. Cualquier factor ambiental que tenga un efecto 

adverso en las plantas puede causar cambios evolutivos o drásticos, incluso en periodos 

cortos de tiempo, involucrando sólo algunas generaciones en la vida de la especie 

vegetal. A pesar de que la selección biológica de los elementos químicos permite a las 

plantas controlar en cierta medida su composición química, estos controles son algo 

limitados respecto a los elementos traza. Por lo tanto, las concentraciones de los 

elementos traza en las plantas están usualmente positivamente correlacionados con la 

abundancia de estos elementos en los suelos e incluso en las rocas subyacentes. Las 

preguntas acerca de cómo y cuanto de los elementos traza son tomados por las plantas 

de sus ambientes han sido tópicos de muchas investigaciones en los últimos años. Las 
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plantas pueden acumular elementos traza, especialmente metales, dentro o sobre sus 

tejidos, debido a su gran capacidad para adaptarse a las propiedades químicas variables 

del ambiente. Así, las plantas son reservorios intermediarios a través de los cuales los 

elementos trazas desde los suelos, y en parte desde el agua y el aire, se mueven al 

hombre y a los animales. Como concluyó Tiffin (1977), las plantas pueden ser 

receptores pasivos de los elementos traza (consecuencia de la intercepción o adsorción 

por las raíces), pero pueden también ejercer un control sobre la toma o el rechazo de 

algunos elementos por las reacciones fisiológicas apropiadas. Los contaminantes traza 

que entran en los tejidos son activos en los procesos metabólicos pero también pueden 

ser acumulados como compuestos inactivos en las células y otras membranas. En cada 

caso, sin embargo, pueden afectar la composición química de las plantas sin causar 

daños fácilmente visibles. 

Cada elemento esencial fluye en varias formas desde los componentes abióticos 

hacia los componentes bióticos de la biosfera y vuelve a los componentes no vivos 

nuevamente. Estos ciclos varían entre los elementos, pero cada ciclo consiste en fases 

básicas: gaseosa, solución y sedimentaria. Puede considerarse que los ciclos tienen un 

pool de intercambio (estado móvil de un elemento) y un pool de depósito (estado 

inmóvil de un elemento). El pool de depósito está relacionado con la fase sedimentaria, 

e incluye el suelo/sedimento. 

El suelo es un componente muy específico de la biosfera no solo porque es un 

sumidero geoquímico para los contaminantes sino que también actúa como filtro, 

buffer, almacenamiento y sistema de transformación natural que controla el transporte 

de elementos químicos y sustancias a la atmósfera, la hidrósfera y la biota, protegiendo 

el ecosistema global contra los efectos de la contaminación. Estas funciones del suelo 

no son ilimitadas, pero pueden mantenerse efectivas siempre y cuando sus propiedades 
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y su balance natural sean preservados. Los suelos sumergidos, es decir, los sedimentos, 

se comportan y afectan el ambiente en una forma sustancialmente diferente a la que lo 

hacen los suelos áridos. 

Los sedimentos contienen elementos traza de varios orígenes. Los elementos 

Litogénicos son aquellos  adquiridos directamente de la litosfera (material madre). Los 

elementos Pedogénicos tienen también un origen litogénico pero sus concentraciones y 

distribución en el sedimento fueron modificadas por procesos pedogénicos. Los 

elementos Antropogénicos son aquellos depositados en el sedimento como un resultado 

directo o indirecto de las actividades humanas. Ha habido suposiciones sobre que el 

comportamiento de los elementos traza en los sedimentos, y en consecuencia su 

biodisponibilidad, es diferente según su origen (Kabata-Pendias y Pendias, 1979; Lewin 

y Beckett, 1980). Estudios posteriores sin embargo, han indicado claramente que, 

independientemente de la forma de los elementos antropogénicos en los sedimentos, su 

fitodisponibilidad es significativamente mayor que aquellos de origen pedogénico 

(Grupe et al., 1988; Kabata-Pendias y Pendias, 1999). Por lo tanto, es más probable que 

bajo condiciones geoquímicas similares, los elementos traza litogénicos y pedogénicos 

serán menos móviles y estarán menos biodisponibles que los elementos antropogénicos. 

Los elementos traza liberados de fuentes antropogénicas han ingresado al ambiente y 

han continuado de forma normal los ciclos biogeoquímicos. El comportamiento de los 

elementos traza en cada ecosistema es muy complejo y por lo tanto usualmente es 

estudiado en forma separada en aire, agua, suelo y biota.  

 Un error común es definir al sedimento como una simple mezcla de material no 

consolidado, resultado de los procesos de mineralización de las rocas subyacentes.  El 

sedimento es un cuerpo natural que tiene componentes minerales y orgánicos 

conjuntamente con propiedades físicas, químicas y biológicas. La composición de los 
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sedimentos es extremadamente diversa y aunque es gobernada por diversos factores, las 

condiciones climáticas y el material de la matriz predominan más frecuentemente. El 

sedimento está compuesto por tres fases: (1) sólida (mineral y orgánica), (2) liquida y 

(3) gaseosa, y exhibe propiedades que resultan de equilibrios físicos y químicos de estas 

fases. Además, no solo la composición química de los componentes sólidos del 

sedimento sino también su estructura mineral y el estado de dispersión son factores 

importantes que influencian sus propiedades. El conocimiento de la asociación de los 

elementos traza con las fases del sedimento y su afinidad con cada constituyente del 

mismo es clave para un mejor entendimiento de los principios que gobiernan el 

comportamiento de estos elementos en los sedimentos. Este comportamiento y, 

especialmente, la disponibilidad de los cationes en los sedimentos se rigen 

fundamentalmente por su especiación y por varias propiedades de los mismos. La 

especiación y localización de los contaminantes metálicos en los sedimentos están 

relacionadas con sus formas químicas al momento del impacto. Las partículas aéreas 

que transportan metales traza se presentan comúnmente en forma de óxidos, silicatos, 

carbonatos, sulfatos y sulfuros y, cuando son originados por la combustión del carbón, 

predominan las estructuras cristalinas. Las especies de metales traza que entran al 

sedimento con los lodos de depuración difieren basadas en la fuente y el tratamiento de 

los desechos. Las formas asociadas con los sesquióxidos y con las fracciones orgánicas 

residuales usualmente predominan en los sedimentos de origen municipal. Cuando los 

desechos son mezclados con efluentes industriales, sin embargo, la especiación de los 

metales difiere en gran medida dependiendo de las formas de descarga de las industrias. 

Las formas químicas que rigen la movilidad y la disponibilidad de los metales 

traza y los tiempos de residencia de los contaminantes en las capas del sedimento son 

los principales temas de los modelos mecanísticos. La fracción móvil de los metales 
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traza se comporta como cationes bivalentes en las fases del suelo y es controlada por el 

equilibrio dinámico entre las fases sólidas y liquidas. Sin embargo, la complejidad de 

todas las posibles reacciones en sistemas de sedimentos naturales heterogéneos necesita 

más datos para una predicción apropiada de las consecuencias ecológicas de la 

contaminación del suelo con metales traza. El destino de estos metales en los 

sedimentos depende de muchos procesos del sedimento que pueden ser generalizados 

como sigue: 

 Disolución 

 Sorción 

 Complejación 

 Migración 

 Precipitación 

 Oclusión 

 Difusión (en los minerales) 

 Unión a sustancias orgánicas 

 Sorción por microbiota 

 Volatilización 

 

Todos estos procesos están gobernados por varias propiedades del sedimento, de 

las cuales el pH y el potencial redox del mismo son los parámetros más importantes. 

Otros factores del sedimento, como la capacidad de intercambio catiónico, carbonatos, 

oxihidróxidos de Fe y Mn, minerales arcillosos y las fracciones granulométricas finas 

también juegan roles importantes en el comportamiento de los elementos traza.  
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II.ii. Humedales 

Los humedales son transicionales entre sistemas de tierras altas (ambiente 

terrestre) y sistemas continuamente o temporalmente inundados (ambientes acuáticos), 

tanto en términos de sus hidrologías, estando inundados intermitentemente a 

permanentemente, como en términos de sus biogeoquímicas, siendo fuentes, sumideros 

y transformadores de nutrientes y de contaminantes, mientras que las tierras altas 

tienden a ser fuentes, los sistemas acuáticos, sumideros. Como fuentes, sumideros y 

transformadores de materia y energía, los humedales tienen un papel importante en los 

ciclos de elementos a escala local, regional y global. Contribuyen a la estabilidad global 

de dióxido de carbono, metano y azufre en la atmósfera y de nitrógeno disponible y 

fósforo en las aguas superficiales, y son importantes regionalmente como sumideros de 

contaminantes orgánicos e inorgánicos liberados en ellos accidentalmente o de otro 

modo.  

Son encontrados en depresiones topográficas o en áreas con grandes pendientes 

y baja permeabilidad de los suelos. En otros casos, los humedales pueden encontrarse en 

niveles topográficos altos o entre arroyos cuando la tierra es plana y está pobremente 

drenada. En todos los casos, el principio unificador es que los humedales están 

inundados el tiempo suficiente para excluir especies de plantas que no pueden crecer en 

ambientes saturados y para alterar las propiedades del suelo debido a cambios químicos, 

físicos y biológicos que ocurren durante la inundación.  

Definición de "humedal" según  la Convención de Ramsar (1971): “Un humedal 

es una zona de la superficie terrestre que está temporal o permanentemente inundada, 

regulada por factores climáticos y en constante interrelación con los seres vivos que la 

habitan”. 
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 Los humedales tienen propiedades que los hacen únicos entre los principales 

grupos de ecosistemas de la Tierra. La abundancia de agua es importante para la 

mayoría de las formas de producción biológica y las plantas de los humedales están 

adaptadas para aprovechar este abundante suministro de agua y superar la escasez 

periódica de otros elementos esenciales como el oxígeno. Debido a esto, los humedales 

están entre los ecosistemas más productivos del planeta. Son frecuentemente habitados 

por plantas silvestres y son hogar de una multitud de animales incluyendo mamíferos, 

aves, reptiles, anfibios y peces que no son comunes en otros ecosistemas.  

La función principal del humedal, aparte de ser un gran ecosistema y un 

importante hábitat para muchos seres vivos, es que actúan como filtradores naturales de 

agua, esto se debe a que sus plantas hidrófitas, almacenan y liberan elementos en sus 

tejidos, y de esta forma hacen un proceso de filtración. Además, debido a que los 

humedales tienen una mayor tasa de actividad biológica que muchos otros ecosistemas, 

pueden transformar muchos de los contaminantes que comúnmente se encuentran en las 

aguas de desecho en subproductos inofensivos o en nutrientes esenciales que pueden 

utilizarse en la productividad biológica adicional. Estas transformaciones se llevan a 

cabo en virtud de la superficie del humedal, con sus propias energías ambientales del 

sol, el viento, las plantas y los animales.  

 

II.ii.i. Humedales naturales y construidos 

Como consecuencia de lo mencionado anteriormente, los humedales naturales 

han sido utilizados desde la antigüedad como sitios de descarga de aguas residuales, 

demostrando alta eficiencia en la depuración de las mismas. Los humedales construidos 

para tratar efluentes tienen su origen en una investigación del Instituto Max Planck en 

Alemania occidental en 1952 (Bastian and Hammer, 1993) y en el hemisferio occidental 
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durante los años 70. La implementación de la tecnología de los humedales creció 

alrededor del mundo desde 1985, principalmente porque los humedales construidos, si 

bien son mecánicamente simples, son sistemas biológicos complejos capaces de lograr 

altos niveles de tratamiento. Además, los humedales para tratamiento pueden 

construirse usando materiales y mano de obra locales, lo cual es muy importante en 

países en desarrollo.  

Un humedal construido es un sistema de ingeniería diseñado para optimizar los 

procesos naturales que se desarrollan en la vegetación del humedal, el sedimento y los 

microorganismos asociados que llevan a cabo la depuración del agua. Consiste en un 

ambiente constituido por una zona deprimida donde se desarrollan plantas acuáticas 

flotantes y arraigadas sobre sedimentos permanentemente inundados, donde se induce 

un flujo artificial de agua (De Luis Calabuig, 2001). Hay diferentes tipos de humedales 

construidos, los que se estudiaron son de de flujo superficial o  Free Water Surface 

(FWS, según su sigla en inglés), presentan áreas de agua a cielo abierto y son de aspecto 

similar a los pantanos naturales. Debido a su capacidad de enfrentar pulsos de flujo y 

niveles de agua variables, se usan para tratamiento avanzado de aguas residuales 

proveniente de procesos de tratamiento secundario o terciario de aguas pluviales 

urbanas, de la agricultura y de la industria, Son una elección adecuada para el 

tratamiento de efluentes de minas, pulido final de efluentes con metales y tratamientos 

de lixiviación.  

La figura 1 muestra un esquema de un humedal construido de tipo de flujo 

superficial. 
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Fig. 1. Esquema de la vista lateral de un humedal construido del tipo de flujo superficial. 

 

Los humedales construidos pueden construirse donde se necesitan y 

dimensionarse de acuerdo a las necesidades del tratamiento, han demostrado ser 

flexibles a fluctuaciones de la carga del contaminante y del caudal, pueden obtenerse 

por un costo relativamente bajo de movimiento de tierra, tuberías, bombas y algunas 

pocas estructuras. Los humedales son uno de los sistemas de tratamiento más 

económicos para operar y mantener. Debido a que el humedal construido utiliza las 

energías naturales del ambiente para trabajar, un mínimo de energía de combustibles 

fósiles y productos químicos suelen ser necesarios para cumplir los objetivos del 

tratamiento, son integrables funcionalmente con el entorno y ofrecen beneficios 

recreacionales y estéticos (Jenssen et al., 1993; Perdomo, 2000; De Luis Calabuig, 

2001, Kadlec y Wallace, 2009). Además de algunos países del primer mundo, existen 

actualmente humedales en operación en el sudeste de Asia, India, China, Argentina y 

otros países de Sudamérica. Los humedales construidos no son un método de 

tratamiento tradicional y el conocimiento de cómo funcionan no está tan avanzado como 
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para proveer modelos predictivos detallados, ya que son sistemas sujetos a cambios 

climáticos y ciclos vegetativos (Cole, 1998).   

Los humedales llevan a cabo la depuración del efluente por mecanismos tales 

como la sorción por las plantas, sedimentación, oxidación, reducción, adsorción, 

precipitación y co-precipitación al sedimento (Fortín el al., 1995, Wood y  Shelley, 

1999; Yu et al., 2001, Kadlec y Wallace, 2009) (Fig. 2). A pesar de que las plantas 

retienen contaminantes en sus tejidos y son importantes para renovar las fuentes de 

carbono para las bacterias degradadoras (Dunbabin y Bowner, 1992), es en los 

sedimentos de fondo donde se acumula la mayor parte de los contaminantes (Machemer 

et al., 1993, Wood y  Shelley, 1999).  

Fig. 2. Algunos mecanismos a través de los que se realiza la depuración del efluente que 

atraviesa el humedal 

 

sedimentación precipitación 
co-precipitación 

sorción por 
las plantas 

sorción al 
sedimento 

Efluente entrada Efluente salida 
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II.iii. Acumulación y especiación de contaminantes en el sedimento 

El sedimento de fondo es el principal responsable de la remoción de los 

contaminantes del agua que atraviesa un humedal (Golterman, 1995; Machemer et al., 

1993; Maine et al., 2009; Wood y Shelley, 1999). Sin embargo, el sedimento puede 

retener o liberar los contaminantes de acuerdo a las condiciones ambientales (Boström 

et al., 1985). La concentración total de un dado contaminante en el sedimento no 

permite evaluar la evolución de la retención del mismo a lo largo del tiempo ya que la 

movilidad y biodisponibilidad de los contaminantes retenidos en los sedimentos 

depende de las condiciones redox, del pH del sedimento (Boström et al., 1985; 

Gambrell et al., 1991; Maine et al., 1992; Lefroy et al., 1993), del contenido de materia 

orgánica (Wood y  Shelley, 1999), etc. Por lo tanto, para predecir esta evolución es 

necesario conocer las formas químicas en la que los contaminantes están retenidos en la 

fase sólida (Tessier et al., 1979; Froelich, 1988; Golterman, 1995; Sutherland, 2000; 

Ure y Davidson, 2001; etc.), las cuales se estudian a través de un fraccionamiento o 

especiación. 

El término "especiación" se ha definido como el proceso de identificación y 

cuantificación de las distintas especies, formas o fases de un elemento presente en la 

muestra, o como la descripción de la cantidad y el tipo de las mismas (Ure et al., 1995; 

2001). Desde un punto de vista práctico, el fraccionamiento del contaminante se 

consigue mediante tratamientos secuenciales que implican la utilización de reactivos 

químicos, que son secuencialmente aplicados a la muestra sólida. Como consecuencia 

de su carácter operativo, los métodos de extracción secuencial deben ser más 

correctamente referidos como métodos de fraccionamiento.  

Numerosos procedimientos experimentales han sido propuestos para determinar 

la especiación de elementos de traza. Estos procedimientos pueden agruparse en:  
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 métodos diseñados para efectuar la separación entre elementos residuales y 

no residuales solamente ( Agemian 1976, 1977; Loring,1976; Malo, 1977) y; 

 métodos más complejos que hacen uso de extracciones secuenciales 

(Tessier, 1979; Hieltjes y Lijklema, 1980; Kerstern and Förstner, 1986; Otte y Witje, 

1993; Ure et al., 1993; Golterman, 1996; etc.).  

Los primeros normalmente implican extracciones simples y ofrecen un mejor 

contraste entre muestras anómalas y un blanco que la determinación de la concentración 

total del metal. A pesar de la rapidez y relativa simpleza, estas técnicas sufren la 

dificultad de encontrar un reactivo efectivo que disuelva cuantitativamente las formas 

no residuales del metal sin atacar las formas detríticas. El uso de extracciones 

secuenciales, a pesar de consumir más tiempo, provee información detallada acerca del 

origen, modo de ocurrencia, disponibilidad biológica y fisicoquímica, movilidad y 

transporte de los elementos traza, por lo que son utilizadas ampliamente (Olila y Reddy, 

1997; Rydin, 2000; Kim et al., 2003, O’Sullivan et al., 2004; Maine et al., 2007b; Di 

Luca et al., 2100a, b; Gao y Li, 2012; etc.).  

La información facilitada por los métodos de extracción secuencial es notable, 

por lo que numerosas publicaciones han aparecido en los últimos años. Las aplicaciones 

generales de los sistemas de extracción secuencial pueden ser resumidas de la siguiente 

manera:  

 Caracterización de las fuentes de contaminación 

 Evaluación de la movilidad y biodisponibilidad de metales  

 Identificación de los sitios de unión de metales para la evaluación de la 

acumulación de los mismos, contaminación y mecanismos de transporte.    

Los resultados de extracciones secuenciales han demostrado ser útiles para 

distinguir entre las fuentes antropogénicas y geoquímicas de la mayoría de las especies 
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de metales en los sedimentos (Gouws y Coetzee, 1997). Además proporcionan 

información para  el diseño de procesos de remediación a corto y largo plazo (Kennedy 

et al., 1997). Los cambios ambientales naturales y antropogénicos influyen mucho en el 

comportamiento de los contaminantes, por ejemplo modificando la forma en que se 

asocian al sedimento o produciendo su liberación al agua. Esas influencias externas 

pueden incluir como dijimos cambios de  pH, temperatura, potencial redox, materia 

orgánica en descomposición, lixiviación y procesos de intercambio iónico y actividad 

microbiana. 

 

II.iv. Contaminantes estudiados 

Cr, Ni, Zn y P son comúnmente encontrados en sistemas acuáticos y fueron los 

principales contaminantes a eliminar en los humedales construidos estudiados.   

El Cr es introducido en los ecosistemas naturales como resultado de diferentes 

actividades industriales, como la industria del hierro y acero, el curtido de cuero, 

industrias de cromado y otras fuentes de contaminación antropogénica. El Cr es 

utilizado en aleaciones, catalizadores, pigmentos, curtiembres y preservativos de la 

madera. Solo Cr(III) y Cr(VI) son significativos en sistemas biológicos, mientras que 

compuestos de Cr tetra o pentavalente pueden ocurrir como intermediarios reactivos de 

corta vida en reacciones redox. La forma más tóxica es la de Cr(VI), la cual es 

carcinogénica (Newman, 1998). El Cr(VI) se presenta como iones CrO4
= o Cr2O7

=. 

Contrariamente, el Cr(III) en forma de óxidos, hidróxidos o sulfatos, es mucho menos 

móvil y generalmente se encuentra acomplejado a la materia orgánica en suelos o 

ambiente acuáticos. El Cr(VI) es un agente oxidante fuerte y en presencia de materia 

orgánica es reducido a Cr(III). De cualquier forma, altas concentraciones de Cr(VI) 

pueden sobrepasar la capacidad reductora del ambiente y entonces persistir como 
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contaminantes. En el ambiente, el Cr(III) es poco probable que sea oxidado a Cr(VI), 

esto podría ocurrir por ejemplo en presencia de grandes cantidades de Mn(V), 

transformándose nuevamente en la forma más tóxica. (McGrath y Smith, 1990; 

Vajpayee et al., 1999). El Cr(III) a elevadas concentraciones comienza a competir con 

otros metales esenciales por los sitios activos de diversas biomoléculas (Baran, 1995).  

El Ni es utilizado en aleaciones como la de acero inoxidable y en baños de 

niquelado. Posee también otros usos, como por ejemplo, la producción de baterías de 

Ni-Cd. A suficientemente altas concentraciones, el Ni es carcinogénico (Newman, 

1998). En los ambientes acuáticos el estado de oxidación predominante del níquel es +2, 

pero también forma compuestos en los estados de oxidación +1, +3 y +4. La movilidad 

y biodisponibilidad del níquel en medio acuoso están influenciadas por factores 

ambientales tales como el pH, el potencial de oxido-reducción y la presencia de materia 

orgánica y de material particulado inorgánico (Callahan et al., 1979). En condiciones 

aeróbicas, a pH por debajo de 9, el Ni forma compuestos con iones hidroxilo, carbonato, 

sulfato y grupos orgánicos; en condiciones anaeróbicas y en presencia de azufre, se 

forman sulfuros de baja solubilidad. Los óxidos de hierro y manganeso adsorben el 

níquel (+2) y coprecipitan a pH mayor que 6 (CCME, 1996). La preeminencia de la 

especie iónica libre (Ni2+) a pH = 7 y la capacidad de acomplejarse con ligandos 

orgánicos evidencian la relativamente alta movilidad del níquel en los ambientes 

acuáticos, comparada con las de otros metales (Mills et al., 1985). El Ni es un elemento 

traza esencial para diferentes sistemas bacterianos. Las enzimas de Ni son 

especialmente prominentes en el metabolismo de bacterias anaeróbicas, por ejemplo en 

las bacterias metanogénicas (Baran, 1995).  

El Zn es usado en capas protectoras y galvanizados para prevenir corrosión y en 

aleaciones. Es menos tóxico que el Cr y Ni (Newman, 1998). En los ambientes 
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acuáticos se encuentra como Zn(II). También puede encontrarse en los suelos, y es un 

nutriente requerido por las plantas  para su desarrollo (Mahler, 2003). El Zn es parte 

esencial de enzimas como deshidrogenadas alcohólica, láctica y glutamina, y ciertas 

peptidasas como la carboxipeptidasa (Sívori et al., 1980). 

El P ingresa a los sistemas acuaticos principalmente desde fuentes puntuales y 

no puntuales como la escorrentía, la lixiviación de los suelos agrícolas y efluentes 

industriales y domiciliarios (Kaiserli et al. 2002). En ambientes acuáticos, el fósforo se 

acumula principalmente en el sedimento, aunque éste puede actuar como fuente o 

sumidero de P (Moore et al. 1998; Panigatti y Maine, 2003).  El P es el nutriente 

limitante del proceso de eutrofización en sistemas acuáticos de agua dulce. De allí la 

importancia que tienen los procesos de liberación de P de los sedimentos.  

 

II.v. Rol de las macrófitas en la biogeoquímica de los sedimentos 

A pesar de la importancia del sedimento, las macrófitas se han convertido en una 

cuestión central no solo en estrategias de conservación de humedales naturales sino en 

la optimización de la eficiencia de humedales construidos. Las macrófitas emergentes o 

enraizadas son las más utilizadas en humedales construidos debido a que pueden 

acumular más contaminantes en su biomasa por unidad de área que las especies 

sumergidas o flotantes (Maine et al., 2007a). Las macrófitas arraigadas influyen en la 

biogeoquímica de los sedimentos, ya que son capaces de estabilizar y oxidar los 

sedimentos de fondo (Brix y Schierup, 1990; Brix, 1994; Dunbabin et al., 1988; Jacob y 

Otte, 2003). A través de sus raíces suministran oxígeno al sedimento, produciendo 

condiciones oxidantes con la consecuente oxidación del Fe y Mn dando lugar a la 

formación de oxyhidróxidos amorfos que adsorben P y metales (Brix, 1994; Dunbabin 

et al., 1988; Jenssen et al., 1992). Sin embargo, la materia orgánica proveniente de la 
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descomposición de las plantas es a menudo responsable de la generación de condiciones 

reductoras y bajas concentraciones de O2 en el sedimento de zonas cubiertas por 

vegetación (Chambers y Prepas, 1994). Bajo condiciones reductoras, de acuerdo al valor 

del potencial redox y del pH, los metales pueden precipitar como sulfuros, carbonatos o 

unirse a compuestos húmicos insolubles, resultando en una inmovilización a largo plazo 

de dichos metales en los sedimentos (Guo et al., 1997) mientras que el P puede ser 

liberado al agua (Bostrom, 1985; Maine et al., 1992). Puesto que el oxígeno 

proporcionado por las macrófitas aumenta el potencial redox en la rizósfera, la 

especiación de los metales y el P en el sedimento puede diferir si éste se encuentra en un 

área con o sin vegetación (Goulet y Pick, 2001; Reina et al., 2006). Por lo tanto, 

sedimentos con vegetación, normalmente muestran un perfil diferente de concentración 

de metales y de fósforo que aquellos en los que la misma está ausente (Breen y Chick, 

1995). La presencia de macrófitas favorece también la deposición de sólidos 

suspendidos por disminuir la corriente de agua (Caçador et al., 1996; Kadlec y Wallace, 

2009). Por consiguiente, la concentración total de los metales y de P debería ser mayor 

en sedimentos de zonas con vegetación. Sin embargo no hay un consenso general: 

algunos estudios muestran concentraciones mayores en sedimentos con vegetación 

(Doyle y Otte, 1997; Reina et al., 2006) mientras otros demuestran la situación opuesta 

(Caçador et al., 1996; Otte et al., 1995).  
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IV. MATERIALES Y MÉTODOS 

.  
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IV.i Discusión de las técnicas de extracción secuencial utilizadas 

Durante los primeros meses se realizó una minuciosa búsqueda bibliográfica 

sobre las diferentes técnicas existentes de fraccionamiento y especiación de metales y 

fósforo,  como también sobre el funcionamiento de los sistemas de purificación de 

efluentes a través de humedales construidos, en bases de datos y en la biblioteca del 

laboratorio. 

 

IV.i.i. Selección de la técnica de especiación de metales a utilizar 

La mayoría de los sistemas de extracción secuencial (SES) implican la 

separación química en metales “solubles en agua y en medio ácido”, “intercambiables”, 

“reducibles o asociados a óxidos de Fe y Mn”, “oxidables o asociados a materia 

orgánica y azufre”, y “residuales o asociados con silicatos”.  

En general, los metales en las fracciones intercambiable y soluble en ácido se 

consideran fácil y potencialmente biodisponibles, mientras que las fracciones oxidable y 

reducible son relativamente estables en condiciones normales del suelo. 

 

IV.i.ii. Fases a analizar en muestras sólidas ambientales 

 Fracción intercambiable: Esta fracción incluye metales débilmente 

adsorbidos retenidos en la superficie sólida por interacción electrostática relativamente 

débil, metales que pueden ser liberados por  procesos de intercambio iónico y metales 

que pueden coprecipitar junto a los carbonatos presentes en muchos tipos de 

sedimentos. También incluye especies formadas por iones libres, iones que forman 

complejos con materia orgánica soluble y otros componentes. Cambios en la 

composición iónica, que influyen en las reacciones de adsorción-desorción, o la 

disminución del pH podrían causar la movilidad de los metales de esta fracción (Ure et 
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al., 1995b, Marin et al., 1997, Ahnstrom, 1999, Sutherland, 2000). Los iones metálicos 

intercambiables son una medida de los metales que son más fáciles de liberar al medio 

ambiente (Stone y Droppo, 1996).  

Los metales correspondientes a la fracción intercambiable por lo general 

representan una pequeña parte del contenido total de esos metales en el sedimento 

(menos del 2% del contenido total de metal, las excepciones son los macro-elementos: 

K, Ca y Mn) y pueden ser sustituidos por sales neutras (Rauret, 1998; Hall et al., 1996). 

Las soluciones de sales de cationes reemplazables como MgCl2, CaCl2, NaNO3, Mg 

(NO3)2, NH4OAc, etc. (a la concentración típica de 1 mol L-1) por lo general son 

empleadas para la lixiviación de la fracción metálica unida vía fuerzas electrostáticas a 

los sitios negativos de la superficie del sedimento (Stone y Droppo, 1996; Narwal et al., 

1999; Ahnstrom, 2001).  

 

 Fracción soluble en ácido o unida a carbonatos: La fracción soluble en ácido 

contiene los metales que precipitan o co-precipitan con los carbonatos (Clevenger, 

1990). Los carbonatos pueden ser un importante adsorbente para muchos metales, 

cuando la materia orgánica y los óxidos de Fe-Mn son menos abundantes en el sistema 

acuático (Stone y Droppo, 1996). La especie carbonato  puede cambiar con las 

condiciones ambientales (Stone y Marsalek, 1996; Li et al., 2001). Esta fase es 

susceptible a los cambios de pH (Zorpas et al., 2000). Cuando los sedimentos anóxicos 

son aireados, por ejemplo en época de sequía, se produce una acidificación que puede 

disolver los carbonatos y, por lo tanto, se puede esperar cambios en la concentración de 

los metales unidos a ellos, por ejemplo Zn, Cd, Ni, Mn y Ca (Buykx et al., 2002). 

El reactivo más ampliamente empleado en los SES para la liberación de la 

fracción de metal asociada a carbonatos es el buffer acetato de sodio (1 mol L-1) /ácido 
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acético a pH 5 (Tessier et al., 1979; Gibson y Farmer, 1986). Este reactivo es capaz de 

disolver carbonatos y dolomita sin un importante ataque a la materia orgánica, sin 

embargo, se ha encontrado Fe y Mn en algunos extractos después del tratamiento con 

NaOAc-HAc. Esto puede atribuirse a la disolución de FeCO3 y MnCO3 en soluciones 

ácidas de acetato de sodio y no al ataque de los óxidos de Fe y Mn. Bajo condiciones 

más ácidas, puede tener lugar la solubilización de los óxidos de Fe y de los metales 

asociados (por ejemplo, Cu, Pb, Zn, etc.).  

 

 Fracción reducible o unida a óxidos de Fe-Mn: Los óxidos hidratados de 

hierro y manganeso se extraen conjuntamente y representan los bien conocidos 

"sumideros" de metales pesados  (Stone y Droppo, 1996; Baruah et al., 1996). La unión 

de los metales a estos óxidos secundarios, presentes como revestimientos de las 

superficies de los minerales o como partículas discretas, puede ocurrir a través de 

cualquiera de los siguientes mecanismos o de una combinación de ellos: co-

precipitación; adsorción; formación de complejos en su superficie e intercambio iónico 

(Gwendy, 1996). En general, estos óxidos son termodinámicamente inestables bajo 

condiciones anóxicas, y son atacados por organismos bentónicos (Li et al., 2001). La 

reducción del Fe(III) y del Mn(IV) bajo condiciones anóxicas, y la posterior disolución 

de sus complejos, podrían liberar los metales traza adsorbidos (Marin et al., 1997). 

La lixiviación selectiva de los metales asociados a los óxidos de Fe amorfos se 

puede lograr con clorhidrato de hidroxilamina 1 mol L-1 en medio ácido acético, ya que 

este reactivo es capaz de romper las uniones entre los metales y los óxidos de Fe 

amorfos y poco cristalinos sin atacar a los silicatos o la fracción de la materia orgánica 

(Gouws y Coetzee, 1997). Otro reactivo bastante selectivo para la disolución de los 

óxidos de Fe amorfos es el buffer compuesto por ácido oxálico/oxalato de amonio 
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(NH4Ox / HOx) a pH 3. Este último reactivo se ha utilizado en algunas SES para la 

lixiviación de la fracción moderadamente reducible, siendo ventajoso sobre el 

clorhidrato de hidroxilamina. Sin embargo, es probable que se produzca la lixiviación 

de los metales asociados a la materia orgánica como consecuencia de la capacidad 

complejante del oxalato.  

 

 Fracción oxidable o unida a materia orgánica: Los metales traza se pueden 

asociar a través de procesos de bioacumulación o formación de complejos con diversas 

formas de materia orgánica, como organismos vivos, detritos o como revestimientos de 

las partículas minerales. 

Las sustancias orgánicas muestran un alto grado de selectividad para iones 

divalentes frente a iones monovalentes en los sistemas acuáticos (Stone y Marsalek, 

1996). Se supone que los contaminantes metálicos asociados a la fase oxidable 

permanecen en el suelo por períodos más largos, pero pueden ser movilizados por el 

proceso de descomposición de la materia orgánica (Kennedy et al., 1997). La 

degradación de la materia orgánica bajo condiciones oxidantes puede conducir a una 

liberación de los metales traza solubles vinculados a este componente (Gauthreaux et 

al., 1998; Davidson et al., 1999).  

La fracción orgánica liberada en el paso oxidable no se considera muy móvil o 

disponible ya que se piensa que está asociada con sustancias húmicas estables de alto 

peso molecular que liberan pequeñas cantidades de metales de una manera lenta. Se 

trata de una fracción importante, en especial en los sedimentos contaminados y lodos de 

depuración, que puede incluso dominar la distribución de metales traza. Durante este 

paso del SES pueden, además, ser extraídos metales traza unidos a sulfuros (Marin et 

al., 1997). 
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Los metales unidos a la materia orgánica y los sulfuros pueden ser fácilmente 

liberados bajo condiciones oxidantes. Los oxidantes más comunes son el peróxido de 

hidrógeno en medio ácido (áVan Rees, 1995; Tessier et al., 1979; Kerstern y Förstner, 

1989), NaOCl a pH 9,5 (áVan Rees, 1995; Shuman, 1983; Narwal et al., 1999), 

Na4P2O7  a pH 9,5 (Xiang et al., 1995), K4P2O7  (Narwal et al., 1999). En general, el 

peróxido de hidrógeno aplicado a temperatura medianamente alta (por ejemplo, 85 º C) 

durante varias horas, constituye el reactivo preferido para la disolución de la materia 

orgánica ya que oxida la misma alterando en forma mínima los silicatos (Tessier et al., 

1979). A pesar de que el H2O2 caliente a 85º C es un formidable oxidante de la materia 

orgánica, la oxidación es incompleta en presencia de altos niveles de materia orgánica 

para minerales orgánicos y sulfuros resistentes (Sutherland et al., 2000; Campanella et 

al., 1995). Tal vez el inconveniente más importante representado por este reactivo es la 

re-adsorción de los metales en la fracción residual que exige una nueva fase de 

extracción con acetato de amonio a pH 2. La combinación H2O2 / NH4OAc, donde la 

adición de NH4OAc impide re-adsorción de los metales extraídos sobre el sustrato 

oxidado, se ha adoptado en la mayoría de los SES de metales asociados a la materia 

orgánica y sulfuros. El H2O2, ataca los óxidos amorfos de Fe-Mn, lo que exige una 

previa disolución de la fase reducible (Elliot et al., 1990). 

 

 Fracción residual: Una vez que las fracciones descritas anteriormente se han 

separado, el sólido residual está formado principalmente por minerales primarios y 

secundarios, que pueden contener vestigios de metales dentro de su estructura cristalina. 

Algunos sulfuros resistentes también forman parte de esta fracción. No se espera que 

estos metales sean liberados a la solución en un plazo razonable de tiempo bajo las 

condiciones que normalmente se encuentran en la naturaleza (Tessier et al., 1979).  
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IV.i.iii. Comparación de los sistemas de extracción secuencial de metales 

En la literatura se encuentra una gran diversidad de SES de metales en muestras 

sólidas del medio ambiente, siendo las principales diferencias entre ellos los reactivos 

de extracción que utilizan, las condiciones de funcionamiento y el número de fases 

extraídas. Pequeños cambios en las condiciones experimentales (por ejemplo, pH, 

temperatura, tiempo de contacto, relación entre el volumen de extracción y la fase 

sólida, tamaño de las partículas, etc.) pueden originar grandes variaciones en el 

fraccionamiento, lo que hace problemáticas las comparaciones entre los resultados de la 

aplicación de distintas SES (Quevauviller et al., 1993). La tendencia es la utilización de 

SES similares a los propuestos por Tessier et al. y por la Community Bureau Of 

Reference (BCR) (Ure et al., 1993).  

El SES de Tessier permite la separación de metales extraíbles en cinco 

fracciones: intercambiable,  soluble en ácido o unida a carbonatos, reducible o unida a 

óxidos de Fe-Mn, oxidable o unida a materia orgánica y residual. Se han propuesto 

algunas modificaciones del SES de Tessier para su aplicación a suelos y sedimentos 

(Gibson y Farmer, 1986; Kerstern y Förstner, 1989; Elliot et al., 1990; Rauret et al., 

1998). Un estudio del método de  Tessier, mostró que la mejor reproducibilidad se 

obtiene para las fracciones: soluble en ácido o unida a carbonatos, reducible o unida a 

óxidos de Fe-Mn y residual. La reproducibilidad de las mediciones de las fracciones 

oxidable o unida a materia orgánica e intercambiable fue menos satisfactoria. En el 

primero caso, esto puede ser debido a la falta de selectividad de la extracción o a la 

incompleta disolución de la materia orgánica. Para la fracción intercambiable, esto 

podría ser debido a una extracción insuficiente o a una menor exactitud del método de 

absorción atómica en soluciones con una alta concentración de MgCl2, que causa un 

efecto de matriz considerable (Pérez-Cid et al., 1996).  
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En algunos casos, las modificaciones se han hecho a fin de disolver 

completamente las fases. Por ejemplo, se necesita un aumento del tiempo y la cantidad 

de H2O2 añadida en la fracción oxidable en sedimentos ricos en materia orgánica 

cuando se usa el método de Tessier (Dollar et al., 2001).  

El SES de BCR, inicialmente propuesto por la Community Bureau of Reference 

(BCR) (Ure et al., 1993), ahora el Standards, Measurement and Testing Programme 

(SM&T) permite la separación de metales extraíbles en tres fracciones: soluble en 

ácido, reducible y oxidable. Este SES se ha propuesto en un intento de armonizar los 

diferentes métodos existentes y se aplica a los fraccionamiento de Cu, Cd, Cr, Pb, Zn y 

Ni en sedimentos, (Marin et al., 1997; Mester et al., 1998) y suelos, (Raksasataya et al., 

1997) contaminados industrialmente. El método de BCR intenta reducir el impacto de la 

re-adsorción y la relación sólido-solución. Se identificaron algunos parámetros críticos 

en el protocolo, como el tiempo y la velocidad de la agitación y la necesidad de una 

óptima separación de la fase líquido-sólido después de la extracción (Rauret, 1998). 

Una diferencia notable entre los procedimientos de Tessier y BCR se encuentra 

en las primeras fracciones. En teoría, la fracción metálica liberada en la fracción soluble 

en ácido de la técnica BCR debe corresponder a la suma de metal contenido en las 

fracciones intercambiable y soluble en ácido del método de Tessier. Ambos SES  

utilizan los mismos extractantes para las fracciones reducible y oxidable, pero se aplican 

diferentes condiciones experimentales y, en consecuencia, el contenido de metales 

encontrados es diferente. Así, los patrones de partición con ambos SES difieren 

significativamente, ya que los metales son liberados en mayor medida en la fracción 

reducible del SES de Tessier, pero en mayor medida en la fracción oxidable del SES de 

BCR. La eficiencia de la extracción global del SES de Tessier es mucho mayor para 

varios metales en sedimentos (Pérez-Cid et al., 1996) que el SES de BCR.  Schalscha et 
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al. (1999) y Gómez-Ariza et al. (2000) observaron que el método de Tessier extrajo 

mayores cantidades de metal que el BCR, concluyendo que el SES de Tessier es la 

forma más eficaz y precisa para la evaluación de la movilidad de metales en sedimentos. 

 

IV.i.iv. Extracción secuencial de fósforo  

A pesar de que el fósforo se presenta en un solo estado de oxidación en la 

naturaleza (+V, derivado de P2O5), su química en el suelo, agua y sedimento es 

complicada. Debido a que existen muchos complejos insolubles de o-P con una gran 

variedad de iones metálicos y hidróxidos, con minerales arcillosos o como complejos 

orgánicos, la mayor parte del P está presente en la fase sólida y muy poco del mismo en 

solución. Las diferentes formas que toma el fosfato en los sedimentos pueden ser 

conocidas determinando las especies químicas o materiales a los que se asocia o está 

unido el mismo (Golterman, 2004).  

Uno de los más sencillos métodos para determinar la asociación de P en los 

sedimentos es el de extracción secuencial. Esta metodología se basa en la diferente 

solubilidad termodinámica de los componentes de los sedimentos e implica sucesivas 

extracciones con soluciones ácidas, alcalinas o complejantes de forma secuencial, a fin 

de disolver las sales y óxidos, y extraer sus fosfatos asociados. En principio, dos 

enfoques sobre el fraccionamiento son posibles: 

(A) extracciones con compuestos como NaOH y H2SO4, que producen 

resultados operacionales (Hieltjes y Lijklema, 1980; Psenner et al., 1984). El pH 

durante la extracción es muy diferente al pH de los sedimentos, causando cambios en la 

composición original de P. 

(B) extracciones con compuestos quelantes que se supone reaccionan con 

compuestos específicos presentes en los sedimentos y son llevadas a cabo a pH cercanos 
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a los del sedimento (Golterman, 1996). Golterman et al. (1998) y De Vicente et al. 

(2003) han demostrado que la extracción con compuestos agresivos (HCl y NaOH) 

causa una subestimación de las fracciones orgánicas de P, convirtiendo una parte 

considerable de ellas en formas inorgánicas. 

Como se mencionó, el fosfato que entra en un sistema acuático se asocia a las 

diferentes fases sólidas, ya sean orgánicas o inorgánicas. El P puede coprecipitar con 

carbonatos o ser adsorbido en la superficie de los oxihidróxidos de Fe, de Al 

(Golterman, 1995; Froelich, 1988; Sei et al., 2002).  

El FeOOH es uno de los adsorbedores de P más importantes del sedimento. 

Incluso juega un papel significativo en aguas duras, donde la apatita o el sistema 

CaCO3-P son los más importantes retenedores de P. La verdadera composición química 

de FeOOH-P no está completamente entendida aún. La adsorción de o-P en FeOOH es 

simplificada usualmente de la siguiente forma: 

FeOOH + H2PO4
-            Fe(O-HPO4) +OH-                                                             

Syers y Curtin (1989) propusieron un complejo binuclear para el Fe(OOH)-P. 

Esta propuesta se basó en estudios de absorción infrarroja de Parfitt et al. (1976). Sin 

embargo, pareciera que están involucrados complejos de hexahidratos Fe(H2O)6(OOH). 

Desde aquí se utilizará  la abreviación Fe(OOH)-P para hablar de esta fracción de P. 

El compuesto “apatita” es probablemente una mezcla de CaCO3 con apatita, 

Ca5(PO4)3.OH. Los pequeños cristales de Ca5(PO4)3.OH pueden adsorberse en las 

partículas de CaCO3 que son mucho más grandes. La apatita o Ca5(PO4)3.OH es ubicua 

en la naturaleza, se encuentra en rocas ígneas, metamórficas y sedimentarias. Una 

segunda fuente es la apatita biogénica formada en el agua y que co-precipita con 

CaCO3. Desde aquí se utilizará  la abreviación CaCO3-P para hablar de esta fracción de 

P. 
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En aguas duras, los dos procesos de unión ocurren simultáneamente, incluso en 

aguas blandas esto puede ocurrir si el pH y la concentración de P son suficientemente 

altos. Golterman (1998) dio un enfoque cualitativo donde se aprecia cómo cambian los 

diferentes pools de P influenciados por el pH: un aumento del pH causa el incremento 

del P en el pool CaCO3-P en detrimento del FeOOH-P y viceversa (Fig. 1). Cuando los 

sedimentos se acidifican (por ejemplo por la producción de CO2 debido a la 

mineralización), parte del CaCO3 se solubilizará, pero si está presente FeOOH, el P se 

re-adsorberá en este compuesto, que tiene mayor capacidad de adsorción a bajos pH. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. Movimiento de los pools de P, Fe(OOH)-P y CaCO3-P bajo la influencia del pH. 

 

En los sistemas de lagos poco profundos el equilibrio entre o-P, CaCO3-P y 

Fe(OOH)-P conduce a un equilibrio entre o-P en agua y sedimentos, lo que provoca que 

el sedimento acumule mucho P, explicando la llamada resiliencia de lagos poco 

Agua

o-P

CaCO3-P

pH 

Fe(OOH)-P  

pH 

o-P

Sedimento

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

 
 

profundos. Además, la presencia de Ca2
+ en aguas poco profundas limita en gran 

medida la solubilidad de o-P, debido a que una misma carga de P da una mayor cantidad 

de P por m2 que en aguas profundas. Esto provoca una precipitación de apatita para 

concentraciones por encima de las controladas por la concentración de Ca2
+, pH y 

temperatura, dicha apatita es biodisponible debido a su tamaño de grano fino.  

Golterman (1998) calculó la distribución de los dos compuestos inorgánicos de 

P, Fe(OOH)-P y CaCO3-P, en función del tiempo a partir de la cantidad de P 

acumulada, la profundidad del agua, el pH, la concentración de Ca2
+ en agua, la 

concentración de Fe(OOH) en el sedimento y la capacidad de unión máxima del 

sedimento. Para hacer estos cálculos posibles, se dividió virtualmente el sedimento en 

capas de 1cm, en las cuales ocurría la acumulación de P. Cuando el o-P comienza a 

ingresar al la capa superficial, primero la mayor parte del o-P es adsorbida en Fe(OOH),  

el o-P en equilibrio con el Fe(OOH)-P formado aumenta. Cuando el o-P en la capa de 1 

cm superior aumenta lo suficiente la precipitación de CaCO3-P comienza, hasta el 

momento en que la capacidad de unión máxima se alcanza. En ese momento o-P y 

Fe(OOH)-P puede aumentar aún más, seguida por la difusión mayor en las capas más 

profundas, donde la misma secuencia de eventos tiene lugar. 

Además de las formas inorgánicas, el P puede presentarse también como uno de 

los elementos constitutivos de las fases orgánicas, que generalmente son desechos 

orgánicos (Golterman 1996; Gómez et al., 1999; Gilbin, 2000). En la mayoría de los 

lagos estos compuestos son constituyentes de del fitoplancton muerto que sedimenta; 

pueden representar la principal entrada de P al sedimento. A pesar que una gran parte 

del P del fitoplancton se pierde en el camino hacia el sedimento, una pequeña parte no 

es fácilmente biodegradable (muchas veces llamado refractario) y se convierte en P 

unido al sedimento. El fraccionamiento del P orgánico está mucho menos desarrollado 
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que el de P inorgánico. Se ha encontrado una cantidad de P del sedimento que puede ser 

extraída con ácidos fuertes (por ejemplo H2SO4 0,5M) en periodos de tiempo cortos (30 

min.). Este pool de P, originalmente llamado fosfato orgánico soluble en ácido, es el 

que actualmente se llama Org. acid-P y parecería ser biológicamente activo. Podrían ser 

residuos de las extracciones con EDTA o también pequeñas cantidades de P fúlvico. Las 

cantidades de P en esta fracción, sin embargo, son siempre pequeñas. El pool de P 

orgánico más importantes el de P orgánico alcalino (Org. alc-P), es el P que queda en el 

sedimento luego de la extracción ácida, y puede extraerse con NaOH caliente. De Groot 

& Golterman (1993) identificaron P húmico y fitato en esta fracción. 
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IV.ii. Sitios de Estudio 

En este trabajo se estudiaron dos humedales naturales, uno perteneciente a la 

llanura aluvial del Río Paraná Medio (Santa Fe) y el otro fue la laguna Mar Chiquita 

(Córdoba), y dos humedales construidos para tratamiento de efluentes de industrias 

metalúrgicas, emplazados en la ciudad de Santo Tomé, Santa Fe, Argentina. 

 

IV.ii.i. Humedales naturales 

Humedal natural 1  

Es una laguna perteneciente a la llanura de inundación del río Paraná Medio que 

se encuentra próxima a la localidad de Arroyo Leyes, Provincia de Santa Fe (31º 32’ 

45” S; 60º 29’ 37” O) (Fig. 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. Foto satelital del humedal natural 1 (extraída de Google Hearth). 

 

El río Paraná constituye la segunda cuenca más grande de América del Sur 

cubriendo un área de 3,1 x 106 km2. El tramo medio comprende unos 722 km desde la 
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confluencia con el río Paraguay por el norte hasta la ciudad de Diamante en el sur, 

donde comienza el predelta. Al unirse con el Paraguay, el curso del río vira bruscamente 

hacia el sur, a lo largo de una falla geológica ocupada por el ancho valle de inundación, 

convirtiéndose en un río de llanura con gran cantidad de meandros, islas fluviales 

y bancos de arena. En este tramo el río es de curso lento, sobre un lecho limoso y sus 

aguas transportan gran cantidad de sedimentos provenientes de las estribaciones andinas 

fuertemente erosionadas por los ríos Bermejo, Pilcomayo y sus tributarios. El valle de 

inundación está limitado por barrancas en la margen izquierda, mientras que en la 

margen derecha, sus costas son bajas y anegadizas con numerosos riachos y lagunas que 

se inundan en época de crecientes. Todo este valle de inundación está ocupado por 

depósitos aluviales que la dinámica del río modifica constantemente. La presencia 

permanente de grandes cuerpos de agua, quietos o en movimiento, genera efectos 

climáticos locales de alta humedad ambiente y atemperamiento de los extremos de 

temperatura diarios y estacionales, lo que ha permitido la presencia uniforme de 

comunidades y especies típicas de las ecoregiones subtropicales húmedas. Los cuerpos 

de agua, colonizados por macrofitas flotantes (Eichhornia crassipes (Mart.) Solms., 

Pistia stratiotes L., Salvinia sp., Lemna sp., etc) y arraigadas (Typha domingensis, 

potamogeton pectinatum, Schoenoplectus californicus, Pontederia cordata L., etc), son 

generalmente pequeños (100-500m de ancho 500-3000m de largo), poco profundos (1-

6m), túrbidos y productivos.    

En la Fig. 3 se muestra este humedal natural poblado por T. domingensis. 

De acuerdo a las concentraciones de Cr, Ni, Zn y P determinadas en sedimento y 

plantas se considera a este humedal como humedal testigo o control. 
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Fig. 3. Plantas de T. domingensis en el humedal natural 1. 

 

Humedal natural 2  

La laguna Mar Chiquita es un lago salado endorreico que se encuentra en la 

Provincia de Córdoba, en el centro de Argentina (Fig. 4). 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4. Foto satelital del humedal natural 2 (extraída de Google Hearth). 

 

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

 
 

La laguna Mar Chiquita es la mayor superficie lacustre de la Argentina, el quinto 

lago salado endorreico más grande del planeta, y el quinto lago de planicie del mundo. 

La Mar Chiquita es el centro de una cuenca endorreica cuyos principales afluentes son 

los ríos Dulce (también conocido, según la zona, como Salí, Míshqui Mâyu y Petri), río 

Primero o Suquía y río Segundo o Xanaes. El río Dulce aporta sus caudales desde el 

noroeste y los ríos Primero y Segundo lo hacen desde el suroeste. Antes de alcanzar la 

laguna, sus afluentes forman humedales sobre una superficie de casi 10 000 km². Los 

humedales más importantes se ubican en la zona norte de la laguna, llamada Bañados 

del Petri. Otro aporte de aguas importante es subterráneo; en efecto, en gran medida la 

laguna es una afloración del acuífero Guaraní. La falla geológica sobre la cual se forma 

—reactivada durante el plegamiento andino— es, como las Salinas Grandes, el lecho de 

un arqueano golfo marítimo; por esta causa abunda el sulfato de sodio que saliniza las 

aguas de la gran laguna. La salinidad de las mismas fluctúa en relación con los aportes 

fluviales; cuandos estos se incrementan la salinidad disminuye, variando en un rango de 

un máximo de 250 hasta un mínimo de 30 mg/L, es decir, idéntica a la salinidad que se 

encuentra en la costa marítima argentina de Las Toninas. Las sales predominantes son el 

cloruro de sodio, sulfato de sodio, sulfato de calcio y sulfato de magnesio.  

Si bien constituye por sí sola un ecosistema, la laguna de Mar Chiquita se 

encuentra en el sector más meridional de la Región Chaqueña, allí donde tal bioma se 

vuelve transicional con el de la Región Pampeana. La vegetación de sus costas es 

halófila, aunque casi inmediatamente se encuentra un denso bosque natural de chañares, 

quebrachos, e isletas de palmeras. La mayor parte de la laguna de Mar Chiquita así 

como los bañados del río Dulce constituyen una extensa Reserva Provincial de 

Córdoba: Bañados del Río Dulce y Laguna de Mar Chiquita (existen intenciones de 

transformarla en Parque Nacional). Tal Reserva Provincial está integrada a la Red 
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Hemisférica Global de Aves Migratorias, es miembro de la organización Living Lakes y 

desde mayo de 2002 ha sido designada Sitio Ramsar. 

La figura 5 muestra plantas de T. domingensis en el humedal construido 2, las 

sales en la superficie del sedimento del humedal y una vista general del mismo. 

Fig. 5. Plantas de T. domingensis en el humedal natural 2 (a), sales en la superficie de los 

sedimentos del humedal natural 2 (b), vista del humedal natural 2 (c). 

 

IV.ii.ii. Humedales construidos 

Humedal construido 1: 

El humedal estudiado está ubicado en una planta industrial de Santo Tomé, 

Santa Fe (31º 40’ 66” S; 60º 47’ 80” O)  (Fig. 6). Como la relación longitud:ancho del 

humedal afecta directamente la distribución del flujo y la hidráulica del sistema, los 

valores mínimos recomendados son 2:1 (Tchobanoglous y Burton, 1996). Debido a que 

sus dimensiones son de 50 m de largo por 40 m de ancho, se construyó un tabique 

central, paralelo al sentido de circulación del efluente, el cual dividió al humedal en dos 

secciones de igual superficie, aumentando el recorrido para lograr una relación 5:1 (Fig. 

7). El efluente abandona el humedal a través de una compuerta. Dicho efluente, después 

(a) (b)

(c)
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de atravesar y abandonar el humedal, es conducido por una tubería hacia una laguna de 

1 ha que existe en el mismo predio. El humedal tiene una profundidad de 

aproximadamente 40-70 cm, con un tiempo de residencia hidráulica estimado entre 7-12 

días.  

Como medida de seguridad, el humedal se impermeabilizó con 5 capas 

compactadas de bentonita alcanzando una profundidad total aproximada de 60 cm con 

una conductividad hidráulica de 10-7 m s-1. Sobre la misma se colocó 1 m de suelo 

proveniente de la excavación donde se arraigaron las plantas. Se transplantaron 

diferentes especies de macrófitas representativas de la diversidad vegetal regional para 

permitir que la competencia en un ambiente de condiciones extremas definiera la 

composición final de la vegetación. Durante el período que abarca el presente estudio, la 

especie que dominó en el humedal construido fue T. domingensis.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6. Foto aérea del humedal construido en la planta metalúrgica. 

 

Humedal 
construido
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Fig. 7. Esquema de la vista superior del humedal definitivo. 

 

Humedal construido 2: 

El humedal se construyó en otra industria metalúrgica de la ciudad de Santo 

Tomé, Santa Fe. Se diseñó para llevar a cabo en forma conjunta el tratamiento final de 

todos los efluentes de la planta. El volumen diario que ingresa al mismo es de 

aproximadamente 10 m3. El efluente proveniente del baño de cromado se vuelca en 

forma discontinua, 3 veces por semana, y su volumen es de aproximadamente 15000 L 

por mes. Tanto este efluente como el cloacal reciben un tratamiento primario previo. 

El humedal construido es de tipo de flujo superficial con un área de 7 m x 20 m. 

Esta relación largo:ancho (3:1) del humedal es adecuada, ya que, como se mencionó 

anteriormente, la relación mínima recomendada para lograr una adecuada distribución 

del flujo y favorecer la hidráulica del sistema es de 2:1. Para la construcción del mismo, 

se realizaron trabajos de movimiento de suelo: excavación, perfilado y compactación de 

taludes laterales. La profundidad es de 0,90 m, con una columna de agua promedio de 

0,50 m, y una pendiente en el fondo de 2º. El lecho se revistió con una geomembrana de 

polietileno de alta densidad (PAD), de 1,5 mm de espesor, a fin de asegurar que el 

baffle central 

Vuelco a 
laguna 

afluente

efluente 

50 m 

40 m 
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efluente que atraviese el humedal no percole a las napas. Sobre la misma se depositó 

una capa de suelo de aproximadamente 1,00 m donde se arraigaron macrófitas 

enraizadas. La especie seleccionada para este humedal fue Typha domingensis (Totora). 

Se transplantaron ejemplares de la misma que crecen en la laguna existente en el predio 

de la empresa, lo que garantiza que las plantas se encuentran adaptadas al lugar. Las 

plantas se podaron a una altura aproximada de 30 cm conservando los rizomas. Se 

plantaron sobre los taludes y en la zona de ingreso, con una densidad de 3 plantas por 

m2. Luego, se sometieron a un período de aclimatación con riego pero sin inundar el 

humedal hasta observar un crecimiento vigoroso. 

Los distintos efluentes de la planta (efluente de reacción, cloacal, pluvial  y agua 

de laguna), pasan por una cámara de ecualización para luego ingresar al humedal a 

través de un caño de PVC perforado. El tiempo de residencia mínimo es de 7 días; al 

cabo de ese período, el efluente ya depurado, abandona el humedal por un canal de 

salida en forma de cascada para volcar en una pileta de hormigón de 4 m x 2 m con una 

profundidad de 40 cm; este es el lugar de toma de muestra del efluente tratado para 

monitorear el sistema (Fig. 8). El agua tratada abandona la pileta a través de un salto de 

agua por rebase llegando por un canal a una laguna adyacente en el mismo predio (Fig. 

9). 
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Fig. 8. Foto del humedal construido 2 y de la pileta de salida 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 9. Foto satelital donde se observa el wetland construido (a), la pileta de salida (b), la laguna 

(c) y las instalaciones de la empresa (d). 

(a) 
(b

(c)

(d) 
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IV.iii. Diseño experimental 

 

IV.iii.i. Estudios a campo 

Agua, sedimento y macrófitas se muestrearon mensualmente en los humedales 

construidos y estacionalmente en el humedal natural 1. Las muestras de agua y 

sedimento se tomaron en cada sistema en una zona no vegetada y en una zona vegetada 

con T. domingensis (donde también se muestrearon las macrófitas) por triplicado. Se 

muestreó el perfil del sedimento (0-3, 3-7 y 7-10 cm.).  

En el año 2011 se realizaron 2 muestreos de agua y sedimento superficial (0-

3cm) en el humedal natural 2 (Laguna Mar Chiquita (Córdoba)) con el fin de obtener 

datos de un humedal natural de salinidad comparable a la del humedal construido 1. 

Se determinó la concentración total de Cr, Ni, Zn y P en agua, sedimento y 

vegetales y la especiación de P y metales en sedimento. 

 

 

IV.iii.ii. Estudios en Invernadero 

Se realizaron 3 experiencias en invernadero para evaluar la acumulación y 

distribución de Cr, Ni, Zn y P en sedimentos no vegetados y vegetados con T. 

domingensis. Además se avaluó la distribución de estos contaminantes en los distintos 

órganos vegetales. 

El invernadero en el cual se realizaron las experiencias, posee techo de fibra de 

vidrio translúcida, paredes móviles de media sombra blanca, piso blanco, con 

temperatura y fotoperíodo natural.   

Para realizar los experimentos, se recolectaron plantas en buenas condiciones y 

con similar estado de crecimiento y color de hojas en el Humedal Natural 1. Después de 
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su recolección, se lavaron y se trasladaron al invernadero para su aclimatación durante 

15 días bajo fotoperíodo natural, luego se plantaron en reactores plásticos de 10 L de 

capacidad, ya que se ha demostrado que es el material que posee menor capacidad de 

adsorción de metales (Prakash et al., 1987). A dichos reactores se les adicionó 

sedimento y agua del sitio de muestreo cuya composición química se determinó al inicio 

de cada experimento. La Fig. 10 muestra una vista parcial del invernadero y de los 

acuarios utilizados.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 10. Vista de los acuarios utilizados en la realización de los experimentos de invernadero. 

 

En los experimentos los acuarios fueron dispuestos por duplicado y en todos se 

utilizaron reactores control. Durante todas las experiencias, las plantas se desarrollaron 

bajo fotoperíodo natural y la temperatura ambiente del invernadero osciló entre 20 y 

30ºC. Todas las experiencias se realizaron en primavera. El nivel de agua de los 

recipientes se mantuvo constante durante el desarrollo de los experimentos mediante el 

agregado de agua del sitio de muestreo. 
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Para preparar las soluciones de Cr, Ni, Zn y P se utilizó CrCl3.6H2O, 

NiCl2.6H2O, Zn en granallas disuelto en HCl y H2KPO4, respectivamente. Todos los 

reactivos utilizados son de calidad analítica. 

 

Los objetivos y el diseño de cada experiencia se detallarán en los sucesivos 

capítulos. 

 

 

IV.iv. Descripción botánica de la especie estudiada  

 Typha domingensis Pers. es una monocotiledónea perteneciente a la Familia 

Typhaceae. Su nombre vulgar es “Totora”. Es una hierba perenne, rizomatosa, de 1-2,5 

m de alto. Posee hojas con láminas lineares, acintadas, de 40-120 cm de largo por 0,5-2 

cm de ancho, con la cara superior plana y la inferior ligeramente convexa. Sus flores 

son unisexuales, muy pequeñas, dispuestas en espigas densas. Las flores estaminadas se 

ubican en la región superior de la espiga, mientras que las flores postiladas se 

encuentran en la parte basal. El fruto es fusiforme de 1-1,5 mm de largo. Florece en 

primavera (Fig. 11). 
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Fig. 11. Plantas de T. domingensis 

 

Es una especie de amplia distribución mundial. En Argentina se encuentra en 

casi todo el país. Habita en sitios bajos, inundables, zanjas, cunetas, bordes de esteros, 

lagunas y cursos de agua. En general se encuentran formando “totorales” (Dimitri, 

1977).  

 Esta especie es ampliamente estudiada en humedales naturales y construidos 

para el tratamiento de diversos efluentes debido a su elevada resistencia a los 

contaminantes (Fediuc et al., 2005; Maine et al., 2009; Hegazy et al., 2011; Dordio et 

al., 2011). 
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IV.v. Muestreos 

Las muestras de agua y sedimento se tomaron por triplicado en los humedales 

naturales, en la zona de entrada y salida de los humedales construidos y en las 

experiencias. Las muestras de sedimento se colectaron usando un muestreador de PVC 

de  3 cm de diámetro y 60 cm de largo. Se muestreo el perfil del sedimento (Fig. 12). El 

sedimento se dividió en fragmentos en función de la profundidad. (0-3, 3-7 y 7-10 cm.). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 12. Sedimento muestreado en profundidad. A. experiencias en invernadero. B 

experiencias a campo 

 

 

IV.vi. Determinaciones analíticas 

IV.vi.i. 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. 
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Las determinaciones analíticas en agua se llevaron a cabo utilizando técnicas 

normalizadas de APHA (1998). Las técnicas empleadas para determinar cada parámetro 

se detallan a continuación: 

Se determinó “in situ” la conductividad y la temperatura del agua con un 

conductímetro YSI modelo 33, el oxígeno disuelto (OD) con un oxímetro Horiba OM-

14 y el pH con un peachímetro Orion. Las muestras de agua se enviaron al laboratorio y 

se mantuvieron  refrigeradas hasta su análisis. Los sólidos totales disueltos se 

determinaron por evaporación de 50 ml de agua en cápsula de porcelana y secado en 

estufa a 180°C hasta pesada constante.  

 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. 

 Sólidos totales suspendidos: 

 Evaporación de 50 ml de agua en cápsula de porcelana y secado en estufa a 

105°C hasta pesada constante. 

 Sulfato (SO4
-2): 

 Método turbidimétrico: En medio ácido se precipita el sulfato con cloruro de 

bario. Se mide la absorbancia de luz de la suspensión formada en espectrofotómetro a 

420 nm y se determina la concentración de sulfato por comparación con curva de 

calibrado. 

 Cloruro (Cl-): 

 Por titulometría por precipitación con nitrato de plata (Método de Mohr), 

utilizando dicromato de potasio como indicador. 

 Carbonato-Bicarbonato (CaCO3): 
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 Por volumetría ácido-base con hidróxido de sodio, usando fenolftaleína y verde 

de bromo cresol como indicadores. 

 Dureza total: 

 Volumetría quelatométrica con EDTA trabajando a pH=10 y usando NET como 

indicador. 

 Calcio (Ca): 

 Volumetría quelatométrica con EDTA trabajando a pH=12 (llevado con NaOH) 

y utilizando murexida como indicador. 

 Magnesio (Mg): 

 Método de cálculo: Se determina la concentración de Mg por diferencia entre la 

dureza total y el Ca. 

 Sodio y Potasio (Na y K): 

 Por fotometría de emisión de llama. Se utilizó un fotómetro marca Metrolab 

modelo 315. 

 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.  

 Nitrato (NO3
-): 

 Medición Potenciométrica con electrodo selectivo (Potenciómetro y Electrodo 

Orion, sensibilidad 0,01 mg L-1 NO3
-, reproducibilidad ± 2%), utilizando método de 

adición estándar. 

 Amonio (NH4
+): 
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 Nesslerización directa, previa precipitación de interferencia utilizando tartrato de 

sodio y potasio. El color amarillo desarrollado se mide a 425 nm.  

 Fósforo Reactivo Soluble (PRS): 

 La técnica utilizada fue la propuesta por Murphy y Riley (1962) 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.  

 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 (1962) 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. 

 Hierro, Cromo, Níquel y Cinc (Fe, Cr, Ni, Zn): 

 Se determinaron por espectroscopia de Emisión Atómica por Plasma Acoplado 

Inductivamente, con un Espectrómetro Secuencial de Emisión Atómica con fuente de 

Plasma Acoplado Inductivamente (ICP-AES) marca Shimadzu, modelo 1000 III. Los 

análisis se realizaron en el Laboratorio de Análisis Químicos (LANAQUI) del 

Departamento de Agronomía perteneciente a la Universidad Nacional del Sur 

(CERZOS-CONICET-UNS). 
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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 y conforme a APHA (1998). 

Las determinaciones de fosfato, nitrato, nitrito y amonio se realizaron dentro de las 

primeras 24 horas de tomada la muestra. El espectrofotómetro utilizado para realizar las 

determinaciones colorimétricas fue un Espectrofotómetro UV-Vis Dual Beam marca 

labomed. Inc., con cubetas de 1 y 10 cm de paso óptico. 

 

 

IV.vi.ii. Sedimento 

A cada muestra de sedimento se le realizó la determinación de:  

 pH,  

 potencial redox  

 materia orgánica 

 concentración total de Ni, Cr, Zn y P 

 fraccionamiento de metales 

 fraccionamiento de P  

El pH y el potencial redox (Eh) del sedimento se determinaron 

potenciométricamente con un pH/mV-metro marca Orion. El potencial redox fue 

medido in situ. El pH se midió en una suspensión sedimento: agua 1:2,5.  

La concentración de materia orgánica se estimó por pérdida de peso por ignición 

(450° C, 3 h).  

Para determinar la concentración total de los contaminantes, el sedimento se 

digirió con mezcla ácida HClO4:HNO3:HCl (5:3:2) en caliente. En los digeridos se 
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determinó la concentración total de Cr, Ni y Zn por espectrofotometría de absorción 

atómica con llama (marca Perkin Elmer, modelo AAnalyst 200) y la concentración de 

Fósforo Total por la técnica colorimétrica de azul de molibdeno (Murphy y Riley, 

1962). 

Todos los reactivos utilizados son de grado analítico. Se utilizaron soluciones 

estándar certificadas.  Los limites de detección  fueron 30, 20 y 3 µg g-1 para Cr, Ni y 

Zn respectivamente.  

Las técnicas poseen una precisión menor al 8% (análisis de replicas, al menos 10 

veces).   

 

 

IV.vi.ii.i. Fraccionamiento de metales  

IV.vi.ii.i.i. Pre-tratamiento de la muestra 

Idealmente, el pre-tratamiento de la muestra no debe alterar la distribución 

original del metal y mantenerla durante el almacenamiento antes de la aplicación de la 

extracción secuencial.  

El almacenamiento húmedo de los suelos y sedimentos oxidados a temperatura 

ambiente es inadecuado a causa del rápido cambio de condiciones oxidantes a 

reductoras inducido por los microorganismos en las muestras almacenadas. Por lo tanto, 

una de las principales preocupaciones en la aplicación de una extracción secuencial es la 

preservación de la muestra sólida mediante un procedimiento de secado.  

El secado parece acelerar la cristalización de sólidos, tales como los óxidos de 

Fe-Mn y promueve la oxidación de Fe, Mn y S, causando un aumento de los metales 

unidos a oxihidróxidos de Fe y Mn en detrimento de las fases más lábiles formadas por 

las fracciones intercambiable y unida a carbonato (Bordas y Bourg, 1998). 
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A pesar de este hecho, se ha recomendado la conservación de suelos y 

sedimentos por secado al aire, que a su vez facilita la manipulación de muestras, 

homogeneización y toma de sub-muestras representativas. Como ventajas adicionales, 

los contenidos de metal extraíbles son temporalmente estables a lo largo de meses, 

incluso años, que es un requerimiento necesario para la preparación de suelos y 

sedimentos como materiales de referencia.  

Quevauvillier et al. (1994) llegó a la conclusión de que la extracción secuencial 

debe aplicarse a sedimentos tamizados inmediatamente después de la toma de muestras 

a fin de obtener información pertinente sobre el medio ambiente. Es evidente que la 

última recomendación no siempre se puede seguir. En la comparación de diversos 

métodos de pre-tratamiento, como secado por congelación, secado al aire y secado con 

estufa a 105 ºC (Bordas y Bourg, 1998), se constató que el Cd, Cu y Pb son los metales 

más sensibles al pre-tratamiento y que el secado por congelación y el secado con aire 

son los procedimientos menos perturbadores.  

Después del secado, el tamizado es necesario para obtener la adecuada 

distribución de tamaño de partícula. Esta operación debe hacerse con tamices de nylon, 

a fin de evitar la contaminación metálica. El menor tamaño de las partículas utilizadas 

en los sedimentos (<63um), en comparación con los suelos (<2 mm) hace que la sub-

muestra utilizada para la extracción pueda ser mucho menor (por ejemplo, 0,5-2 g de 

sedimentos vs 5-20 g para suelos).  

Otro aspecto que se considera es la necesidad de homogeneizar antes de la 

extracción. La estabilidad de los suelos es generalmente independiente de la distribución 

de tamaño de partícula, pero la extractabilidad del metal se ve afectada por la molienda, 

de manera que se recomienda realizar re-homogenización por agitación manual.  
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Una vez que los extractos son separados del material sólido, se recomienda la 

acidificación para garantizar una mejor conservación (Whalley y Grant, 1994). 

Teniendo en cuenta lo anterior, se optó por secar las muestras en estufa a 30ºC, 

para que las propiedades del sedimento no sean sustancialmente modificadas y luego 

molerlas y tamizarlas por un tamiz de malla de 53 μm para lograr una homogenización 

efectiva (Fig. 13). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 13. Mortero y tamiz con los que se realizó el pre-tratamiento de las muestras de sedimentos. 

 

En función de todo lo expuesto se adoptó como procedimiento de trabajo para la 

especiación de metales, el descrito por Tessier et al. (1979) debido a que se ocupa con 

detalle de las fracciones de sedimento que son afectadas por las condiciones ambientales 

y son de importancia para el estudio de los humedales, además de las ventajas señaladas 

más arriba (mayor eficiencia en la extracción por ejemplo).  

El método puede resumirse como sigue:  
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Fracción o fase Reactivos 
Temperatura, Tiempo y 

Agitación 
Intercambiable 8 ml MgCl2 1M; pH=7 25ºC; 1h agitación continua 

Unida a Carbonato 8 ml AcNa 1M; pH=5 c/ HAc 25ºC; 5h agitación continua 
Unida a Óxidos de 

Fe-Mn 
20 ml NH2OH-HCl 0,04M en 

25% v/v Hac 
96ºC; 6h agitación ocasional 

Unida a Materia 
Orgánica 

3 ml HNO3 0,02M + 5 ml H2O2 
30%; pH=2 c/ HNO3 

+ 3 ml H2O2 30%; pH=2 c/ 
HNO3 

+ 5 ml AcNH4 3,2M en 20%  
v/v HNO3 

85ºC; 2h agitación ocasional 
 

85ºC; 3h agitación intermitente
 

25ºC; 30min agitación 
continua 

Residual 
20 ml HCl:HNO3:HClO4 

(5:3:2) 
 

 

Las extracciones se realizaron en tubos de polietileno para minimizar las 

pérdidas de sedimento (Fig.14). Entre cada extracción, la separación se realizó por 

centrifugación, 10 min. a 2500 rpm (Fig. 15) . El sobrenadante fue removido con pipeta, 

llevado a volumen en matraz aforado y acidificado con HNO3 para conservarlo hasta la 

determinación, mientras que el residuo fue lavado con agua destilada; después de 

centrifugar durante 5 min. a 2500 rpm este segundo sobrenadante fue descartado. El 

volumen de agua usado para el lavado se mantuvo al mínimo para evitar la excesiva 

solubilizacion del material sólido, particularmente de la materia orgánica. 
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Fig. 14. Tubo de polietileno donde se realizaron las extracciones conteniendo sedimento y 

solución extractante. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 15. centrifuga donde se realizaron las separaciones de sobrenadante luego de cada 

extracción 

 

Todo el material utilizado fue previamente sumergido en HNO3 10% y lavado 

con agua destilada. 
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Para evaluar la precisión de la técnica de fraccionamiento utilizada, se realizó la 

extracción secuencial de una misma muestra por sextuplicado y se comparó la suma de 

las concentraciones de Cr, Ni y Zn en los extractos de las cinco fracciones con la 

concentración total obtenida en las digestiones.  La recuperación media (%) y la 

desviación estandar para un total de 36 muestras fue: Cr = 96.8 ± 5.4%, Ni = 98.9 ± 

3.0% y Zn = 94.3 ± 5.5% 

 

IV.vi.ii.ii. Fraccionamiento de fósforo 

La técnica de fraccionamiento de P en el sedimento elegida para realizar este 

trabajo fue  el método del EDTA propuesto por Golterman (1996), el cual se describe a 

continuación:  

Fracción o Fase Reactivo Temperatura y Agitación 
Fe(OOH)≈P 25 ml EDTA-Ca + 1% ditionito 25ºC; 2h agitación continua

CaCO3≈P 25 ml EDTA-Na2 
25ºC; 17h agitación 

continua 
org.Pácida 15 ml H2SO4 0,5M 25ºC; 2h agitación continua

org.Palcalina 15 ml NaOH 2M 
90ºC; 2h agitación 

ocasional 

Residual 20 ml HCl:HNO3:HClO4 (5:3:2)
Ebullición hasta humos 
blancos de perclórico 

 

En este caso se utilizaron muestras frescas para realizar las extracciones, ya que 

se comprobó que la eficiencia de las mismas aumenta cuando se trabaja de esta forma. 

El fósforo inorgánico disuelto se midió en los extractos usando el método de azul de 

molibdeno (Fig. 17) con algunas modificaciones sugeridas por Golterman (1996). En la 

determinación de fósforo inorgánico disuelto en el extracto de Ca-EDTA, se utilizó 5 ml 

de extracto y la solución se calentó (75º C). En la determinación de fósforo inorgánico 

disuelto en el extracto de Na2-EDTA, se utilizó 2 ml de extracto y la absorbancia se 

determinó utilizando una cubeta con camino óptico de 100 mm. El color  del complejo 

fósforo- molibdeno se desarrolla lentamente con EDTA, en consecuencia la absorbancia 
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se leyó después de 40 min. El fósforo inorgánico disuelto en los extractos de H2SO4 y 

NaOH se utilizó 5 y 2 ml de extracto respectivamente y la determinación se efectuó sin 

neutralizar las muestras. En todos los casos, las curvas de calibración estándar se 

prepararon de manera similar a las muestras. 

Cabe destacar que el grupo de trabajo ha utilizado está técnica con anterioridad a 

la realización de este trabajo. 

La precisión del método de fraccionamiento de fósforo está entre 4-8% y no se 

estudió debido a que este resultado fue obtenido en trabajos anteriores (Golterman, 

1996; Serrano et al., 2003; Maine et al 2007). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 17. Determinación colorimétrica de fósforo en los extractos siguiendo el método de azul de 

molibdeno. 

 

 

Observaciones: 

Mientras que, como se mencionó anteriormente, el fraccionamiento de metales y 

la digestión para determinar la concentración total de los mismos se realizó sobre 
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muestras secas a 30ºC, molidas y tamizadas por tamiz de 53 µm de malla, el 

fraccionamiento de P y la digestión para determinar la concentración total se realizó 

sobre muestras húmedas. Esto fue así ya que se comprobó que la concentración de P 

determinada utilizando muestras secas varia significativamente respecto de las 

concentraciones determinadas utilizando muestras húmedas. Las concentraciones de 

todos los contaminantes estudiados se refirieron a peso seco (105ºC).  

 

 

IV.vii. Estudio de la vegetación 

En las experiencias en invernadero y en los humedales construidos y naturales 

las plantas de T. domingensis se cosecharon manualmente siguiendo la metodología 

propuesta por Westlake (1974) y APHA (1998). Las plantas recolectadas se lavaron y se 

separaron en sus partes aéreas (tallos y hojas) y subterráneas (rizomas y raíces) en el 

laboratorio, colocándolas en estufa a 105º C hasta peso constante (Westlake, 1974; 

APHA, 1998).  

Se determinaron las concentraciones de Cr, Ni, Zn y P en partes aéreas y 

subterráneas, se calcularon las tasas de crecimiento relativo y la concentración de 

clorofila a.  

 

IV.vii.i. Determinación de la concentración total de metales y P en los tejidos 

vegetales 

Los vegetales (partes aéreas y subterráneas) se digirieron con mezcla ácida 

HClO4:HNO3:HCl (5:3:2) en caliente. En los digeridos se determinó la concentración 

total de Cr, Ni y Zn y Cr por espectrofotometría de absorción atómica con llama (marca 
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Perkin Elmer, modelo AAnalyst 200) y la concentración de Fósforo Total por la técnica 

colorimétrica de azul de molibdeno (Murphy y Riley, 1962). 

 

IV.vii.ii. Tasa de crecimiento relativo 

Se calcularon las tasas de crecimiento relativo en base a la altura de plantas, 

según la ecuación propuesta por Hunt (1978):  

   R = ln H2 – ln H1     

               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. 

En los humedales construidos se determinó periódicamente la cobertura, 

midiendo la superficie que ocupó  T. domingensis dentro de los mismos a fin de obtener 

un porcentaje en función de la superficie total de los humedales.  

 

IV.vii.iii. 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 (Westlake, 1974).  

 

Observaciones:  

Las digestiones se realizaron sobre muestras de vegetales secadas en estufa 

durante 48 horas a 70°C. En los vegetales las determinaciones se realizaron en hojas, 

raíces y rizomas. Las concentraciones se refirieron a peso seco (105ºC).  
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IV.viii. Expresión de resultados y análisis estadístico de datos 

En las técnicas de fraccionamiento, por razones de tiempo y costos, sólo se 

realizan determinaciones por duplicado o triplicado. Golterman (2001) propuso que si 

estos resultados réplicas presentan una pequeña variabilidad,  es conveniente expresar la 

media y incertidumbre como la distancia (o la mitad de la distancia) entre los valores 

extremos y que  en este tipo de análisis los resultados se presentan como los valores 

medios de las determinaciones realizadas y la imprecisión como “mejor que el x %”. 

El tratamiento estadístico de todos los datos se realizó mediante análisis de la 

varianza (ANOVA) de una y dos vías según cada caso. Cuando fue necesario se 

transformaron de los datos (logaritmo) para lograr la homogeneidad de varianzas.  Se 

utilizó el test de Duncan para diferenciar medias donde fue necesario. Se utilizó un nivel 

de p<0,05 en todas las comparaciones. La normalidad de los residuos fue analizados 

gráficamente y homogeneidad de variancias fue chequeado aplicando test de Barlett´s. 

Los cálculos se levaron a cabo utilizando el software Statgraphics Plus 3.0. 
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V. ESTUDIOS EN INVERNADERO 
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V.I. Experiencia 1: Variación temporal en la distribución de Cr, Ni y Zn en 

sedimentos con y sin vegetación 

 

V.I.i. Introducción  

En el presente capítulo se determinó la acumulación y especiación de Cr, Ni y 

Zn en sedimentos en sistemas no vegetados y vegetados con T. domingensis. Se   utilizó 

en una primera experiencia una solución combinada de altas concentraciones Cr(III) + 

Ni(II) + Zn(II). De acuerdo a los resultados obtenidos en esta experiencia, se realizó 

otra agregando mayores concentraciones de Cr, Ni, Zn en forma combinada y separada. 

Las concentraciones utilizadas en ambas experiencias están muy por encima de las que 

pueden encontrarse en efluentes industriales y mucho más de las que se encuentran e 

ambientes naturales, pero fueron necesarias para poder observar las diferencias 

hipotetizadas. 

 

V.I.ii. Objetivos  

 Determinar si la presencia de Typha domingensis afecta la acumulación y 

especiación de Cr, Ni y Zn a diferentes profundidades en sedimentos de un sistema 

acuático.  

 Estudiar la tolerancia de T. domingensis a una solución combinada de altas 

concentraciones de Cr (III) + Ni (II) + Zn (II) y determinar la distribución de los 

mismos a lo largo del tiempo en agua, sedimento, raíz, rizoma y hojas.  
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V.I.iii. Metodología 

Diseño experimental: 

Se recolectaron plantas del humedal natural 1 y se plantaron sus rizomas en 

reactores plásticos conteniendo 4 kilos de sedimento del sitio de muestreo. Los 

tratamientos fueron dispuestos por duplicado en invernadero (condiciones descritas en 

IV. Materiales y Métodos, sección IV.iii.ii. Estudios en Invernadero). Cuando las 

plantas alcanzaron una altura de aproximadamente 20 cm, a cada reactor se le agregó 5 

L de una solución combinada de 100 mg L-1 Cr (CrCl3.6H2O) + 100 mg L-1 Ni 

(NiCl2.6H2O) + 100 mg L-1 Zn (Zn en granallas disuelto en HCl), preparada con agua 

del sitio de muestreo. Además, se dispusieron 20 reactores sin plantas (tratamientos no 

vegetados). Cada muestreo consistió en la extracción completa de agua, sedimento y 

plantas de reactores vegetados y no vegetados por duplicado. Por lo tanto, los reactores 

muestreados fueron desechados después de cada muestreo. El experimento tuvo una 

duración de 90 días y se utilizó un tratamiento control (sin el agregado de metales) que 

solo se analizó al finalizar la experiencia.  

 El esquema de los muestreos fue el siguiente: 

• Muestreo 1: 2 hs. 

• Muestreo 2: 8 hs. 

• Muestreo 3: 24 hs. 

• Muestreo 4: 48 hs. 

• Muestreo 5: 7 días 

• Muestreo 6: 14 días  

• Muestreo 7: 21 días 

• Muestreo 8: 28 días 

• Muestreo 9: 60 días 
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• Muestreo 10: 90 días 

El sedimento fue muestreado con un cilindro de PVC de 3cm de diámetro. Y 

dividido in situ en tres capas de distinta profundidad: 0-3 (superficie), 3-7 (medio) y 7-

10cm (profundo) y almacenado a 4ºC hasta el análisis. Se determinó Eh, pH y la 

concentración total de metales de las tres capas sedimento. El fraccionamiento de 

metales se realizó en la capa superficial siguiendo el método de extracción secuencial 

propuesto por Tessier et al. (1979). Las plantas muestreadas fueron divididas en hoja, 

raíz y rizoma y en ellas fueron determinadas las concentraciones de metales. Se 

determinó la tasa de crecimiento relativa (cm cm-1 día-1). Periódicamente se determinó la 

concentración de clorofila a.   

 

V.I.iv. Resultados 

Las Tablas 1 y 2 muestran la caracterización físico-química del agua y 

sedimento, respectivamente, del sitio de muestreo donde se recolectaron las plantas para 

la realización del experimento.  
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Tabla 1. Caracterización físico química del agua del sitio de muestreo (humedal natural 1) 

(ND=no detectado, LD=límite de detección). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabla 2. Caracterización  química de los sedimentos y vegetales (raíz, hoja y rizoma) del sitio de 

recolección (humedal natural 1). 

Parámetros Sedimento Raíz Rizoma Hoja 

Cr (mg g-1) 0,015 0,008 0,009 ND 

Ni (mg g-1) 0,006 0,034 0,033 0,022

Zn (mg g-1) 0,072 0,040 0,026 0,020

PT (mg g-1) 0,512 0,784 0,532 1,961
 

Parámetros  HN1 
pH 7,31 

OD (mg L-1)  6,72 
Conductividad (µmho cm-1) 210 

Solidos Totales (mg L-1) 139,2 
Alcalinidad (CaCO3) (mg L-1) 103,2 

HCO3
- (mg L-1) 138,1 

CO3
2-(mg L-1)   ND 

Cl- (mg L-1) 9,6 
SO4

2- (mg L-1) 7,2 
Dureza Total (CaCO3) (mg L-1) 34,6 

Ca2+ (mg L-1) 9,7 
Mg2+(mg L-1) 2,5 
Na+ (mg L-1) 32,1 
K+ (mg L-1) 12,1 
Fe (mg L-1) 0,392 
Cr (mg L-1) ND (LD=0.005) 
Ni (mg L-1) ND (LD=0.005) 
Zn (mg L-1) ND (LD=0.005) 

PRS (mg L-1) 0,015 
PT (mg L-1) 0,060 

NO2
- (mg L-1) ND (LD= 0.005) 

NO3
- (mg L-1) 0,58 

NH4
+ (mg L-1) 2,27 

DBO  (mg L-1) 2,5 
DQO (mg L-1) 5,6 
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Los tres metales fueron eficientemente removidos del agua (Fig. 1). A los 14 

días el Cr fue removido en un 98-99,6% sin observarse diferencia significativa entre los 

tratamientos; el Zn presentó una remoción del 99,5% en ambos tratamientos a los 60 

días; mientras que el Ni presentó una remoción del 98-99% en los reactores vegetados y 

no vegetados a los 90 días. El Cr fue el que presentó una mayor cinética de remoción, 

mientras que el Ni fue el de menor velocidad de remoción.  

La Fig. 2 muestra las variaciones de pH y Eh en el sedimento superficial. El pH 

del sedimento no vegetado (6.84-7.67) fue significativamente mayor que el sedimento 

vegetado (6.57-7.08). El potencial redox fue significativamente menor en los reactores 

no vegetados (-48- -64mV), en comparación con los reactores vegetados (317-36 mV).  

 

 

Fig. 1. Porcentaje de remoción de Cr, Ni y Zn en reactores vegetados (V) con T. domingensis y 

no vegetados (NV) durante el experimento. 
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Fig. 2. pH y Eh (mV) medidos en el sedimento superficial (0-3 cm) de los reactores vegetados 

(V) con T. domingensis y no vegetados (NV) a lo largo del experimento. 

 

La Fig. 3 muestra la concentración de los metales en las distintas capas de 

sedimento. La acumulación de los tres metales fue significativamente mayor en la 

fracción superficial del sedimento (0-3 cm). El sedimento superficial de los tratamientos 

vegetados acumuló significativamente mayor concentración de los tres metales que el 

sedimento sin plantas en los primeros 14 días. Luego, la concentración de los tres 

metales en el sedimento superficial de los tratamientos no vegetados fue mayor 

probablemente debido a que en los tratamientos vegetados los metales quedan retenidos 

además en las plantas. La concentración de los tres metales en el sedimento de ambos 

tratamientos aumentó significativamente hasta el día 14 para registrar menores 

variaciones con posterioridad. 
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Fig. 3. Concentración de Cr, Ni y Zn en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) 

con T. domingensis y no vegetado (NV) a lo largo del tiempo. 

 

La Fig. 4 muestra los patrones de especiación de los tres metales en la capa 

superficial del sedimento. En ambos tratamientos el Cr se acumuló en forma 

significativamente superior unido a la fracción de materia orgánica y luego a óxidos de 

Fe-Mn. La concentración inicial de Cr fue superior en la fracción residual, las 

fracciones de Cr unido a materia orgánica  y a óxidos de Fe-Mn fueron las que 

aumentaron al final de la experiencia. El Cr unido a óxidos de Fe-Mn y a materia 

orgánica fue significativamente mayor en los tratamientos vegetados. La fracción de 

óxidos y de materia orgánica fue en aumento en detrimento de las fracciones de 

carbonatos e intercambiable en ambos tratamientos.  

El Ni se acumuló en ambos tratamientos en forma significativamente superior 

unido a la fracción de óxidos de Fe-Mn y en menor medida, unido a carbonatos. La 

fracción de Ni intercambiable es significativamente superior en los reactores vegetados. 
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Las concentraciones de Ni unido a carbonatos y unido a óxidos de Fe-Mn no fueron 

estadísticamente diferentes en los reactores vegetados y no vegetados. La concentración 

de Ni unido a materia orgánica fue significativamente superior en los reactores no 

vegetados. En ambos tratamientos el Ni unido a óxidos y a materia orgánica disminuyó 

en el tiempo aumentando el Ni unido a carbonatos y a la fracción intercambiable. 

El Zn se acumuló en ambos tratamientos en forma significativamente superior 

unido a óxidos de Fe-Mn y carbonatos sin existir diferencia significativa entre ambas 

fracciones. No hubo diferencias estadísticamente significativas en la concentración de 

Zn en las fracciones intercambiable y unido a carbonatos. La concentración de Zn en las 

fracciones unido a óxidos de Fe-Mn y materia orgánica fueron significativamente 

superiores en los reactores vegetados. El contenido de Zn intercambiable y unido a 

carbonatos aumentó en detrimento del Zn unido a  óxidos y a materia orgánica.  

Los sitios de sorción inicialmente ocupados por Ni y Zn (óxidos) fueron 

desplazados por Cr por la mayor estabilidad de sus óxidos. Ni y Zn compensaron su 

salida de la fracción de óxidos precipitando como carbonatos y aumentando su 

concentración en la fracción intercambiable. La fracción intercambiable, que es la más 

lábil y biodisponible, incluye metales débilmente adsorbidos en la superficie sólida por 

interacción electrostática relativamente débil, iones que forman complejos solubles con 

materia orgánica y metales que pueden ser liberados por  procesos de intercambio 

iónico. El Cr se acumuló en bajas concentraciones mientras que Ni y Zn lo hicieron en 

cantidades significativas en esta fracción.  
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Fig. 4. Fraccionamiento de Cr, Ni y Zn en sedimentos superficiales (0-3 cm) vegetados (V) con 

T. domingensis y no vegetados (NV) a lo largo del tiempo. 

 

En cuanto a los tejidos, la parte aérea acumuló elevadas concentraciones de los 

tres metales superando en algunos muestreos a las de raíces (Fig. 5). El rizoma  

funcionó como un órgano de transporte de metales desde las raíces hacia las partes 

aéreas. 
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Fig. 5. Concentración de Cr, Ni y Zn (mg g-1) en tejidos (Hoja, Raíz y Rizoma) de T. 

domingensis en el tiempo. 

 

Las concentraciones de clorofila disminuyeron en todos los muestreos, excepto a 

los 14 y 21 días (Fig. 6). Ese aumento coincidió con el aumento de las concentraciones 

de los metales en hoja. En las tasas de crecimiento relativo no existieron diferencias 

estadísticamente significativas entre los primeros muestreos (2 hs- 48 hs), pero 

posteriormente dichas tasas aumentaron sostenidamente hasta el final de la experiencia. 

Aunque las tasas de crecimiento relativo fueron positivas durante toda la experiencia, 

fueron significativamente menores que en el control, indicativas de una inhibición en el 

crecimiento. Si bien luego de 21 días el porcentaje de aumento de clorofila fue negativo, 

no se produjo muerte de las plantas.  

0 20 40 60 80 100
0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4 Ni Zn

  Hoja     Raíz     Rizoma

m
g 

C
r/

g

tiempo (días)
0 20 40 60 80 100

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4

m
g 

N
i/g

tiempo (días)
0 20 40 60 80 100

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4Cr

m
g 

Z
n/

g

tiempo (días)

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

 
 

 

Fig. 6. Tasas de crecimiento y porcentaje de aumento de clorofila de T. domingensis a lo largo 

del tiempo. 

 

La figura 7 muestra lo balances de masas de Cr, Ni y Zn considerando sus 

contenidos en agua, raíces, hojas y sedimento. Este contenido (expresado en mg) se 

calculó multiplicando la concentración en el compartimiento (mg g-1 ó mg L-1) por la 

masa (g de peso seco) o volumen del mismo (L). En los balances de masa se observa 

que a lo largo del tiempo el contenido de metales en agua disminuye al mismo tiempo 

que aumenta en raíces y hojas, mientras que el rizoma no mostró aumentos ya que actuó 

como un órgano de transporte de los metales (Fig. 7). El sedimento fue el 

compartimiento que mostró el mayor contenido de metales, conteniendo al finalizar la 

experiencia el 85-95% de los tres metales en los acuarios vegetados y el 95-100% en los 

no vegetados.  
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Fig. 7. Balance de masas de los contaminantes (Cr, Ni y Zn) (mg g) a lo largo del tiempo en los 

distintos compartimientos (agua, raíz, rizoma, hoja y sedimento). 

 

V.I.v. Consideraciones finales 

 Los tres metales fueron removidos del agua en un 98-99,6% al finalizar la 

experiencia sin existir diferencia significativa entre tratamientos vegetados y no 

vegetados. El Cr fue el que presentó una mayor cinética de remoción, mientras que el Ni 

fue el de menor velocidad de remoción.  

 El sedimento sin vegetación acumuló mayor concentración de Cr, Ni y Zn 

que el sedimento vegetado con T. domingensis.  

 La especiación de los metales en el sedimento no mostró diferencias para 

los tratamientos vegetados y no vegetados, acumulándose el Cr en forma 

significativamente superior unido a materia orgánica, el Ni unido a óxidos de Fe-Mn y 
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el Zn unido a óxidos de Fe-Mn y carbonatos sin existir diferencia significativa entre 

ambas fracciones.  

 Las hojas presentaron concentraciones de los metales iguales o mayores a 

las raíces. Este dato no coincide con la bibliografía ni con los resultados obtenidos hasta 

el momento por este grupo de trabajo. Pudo observarse que esto sucedió solo cuando T. 

domingensis fue sometida a altas concentraciones de metales.  Puede hipotetizarse que 

las altas concentraciones en hojas se debieron a que la parte inferior de las hojas 

estuvieron sumergidas en la solución, sorbiendo los metales por contacto directo. Otra 

hipótesis que podría plantearse es que al podarse las plantas el rebrote activó la 

traslocación de metabolitos transportando los metales. Debe recordarse que al comenzar 

la experiencia y antes del agregado de los metales, las plantas fueron podadas a una 

altura de 20 cm, a partir de ese momento se observó que la altura de plantas aumentó 

rápidamente alcanzando en apenas 10 minutos de haber sido podada la planta, un 

crecimiento de 2 cm.  

 Se decidió realizar otra experiencia para evaluar si la especiación de los 

metales en sedimento varía entre un sistema vegetado y uno no vegetado con T. 

domingensis si éstos se agregan en forma separada o si la concentración de los mismos 

es mayor. Por otra parte, para  poder observar con más detalle cuales son las vías de 

ingreso de los metales a los tejidos de T. domingensis y dar respuesta  a las hipótesis 

mencionadas,  se diseñó el muestreo de las  hojas, diferenciandolas  en partes  aéreas y 

sumergidas en contacto directo con la solución experimental.    
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V.II. Experiencia 2: Estudio de la acumulación y especiación de altas 

concentraciones de Cr, Ni, Zn en sedimentos vegetados con T. domingensis y no 

vegetados. 

 

V.II.i. Objetivos  

 Determinar si la presencia de Typha domingensis afecta la acumulación y 

especiación de altas concentraciones de Cr(III), Ni(II) y Zn(II) en forma separada y 

combinada en sedimentos de un sistema acuático a distintas profundidades. 

 Determinar la distribución de los contaminantes en distintos órganos  

vegetales. 

 Evaluar si el rol de la planta en la biogeoquímica del sedimento se modifica 

por la presencia de un metal o la combinación de ellos.  

 

V.II.ii. Metodología 

Diseño experimental: 

Se recolectaron plantas del humedal natural 1 y se plantaron sus rizomas en 

reactores plásticos conteniendo 4 kilos de sedimento del sitio de muestreo. Los 

tratamientos fueron dispuestos por duplicado en invernadero (condiciones descritas en 

IV. Materiales y Métodos, sección IV.iii.ii. Estudios en Invernadero). Luego, fueron 

podadas a una altura de aproximadamente 20 cm y se agregaron soluciones de metales 

según los siguientes tratamientos:  

1) 100 mg L-1  Cr (Cr100) (CrCl3.6H2O) 

2) 500 mg L-1  Cr (Cr500) (CrCl3.6H2O) 

3) 100 mg L-1  Ni (Ni100) (NiCl2.6H2O) 

4) 500 mg L-1  Ni (Ni500) (NiCl2.6H2O) 
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5) 100 mg L-1  Zn (Zn100) (Zn en granallas disuelto en HCl) 

6) 500 mg L-1  Zn (Zn500) (Zn en granallas disuelto en HCl) 

7) 500 mg L-1 Cr (CrCl3.6H2O) + 500 mg L-1 Ni (NiCl2.6H2O) + 500 mg L-1 Zn 

(Zn en granallas disuelto en HCl) (Comb500) 

8) Control, sin el agregado de metales 

 

Además, se dispusieron 16 reactores sin plantas (tratamientos no vegetados). 

Todos los tratamientos fueron dispuestos por duplicado. La duración del experimento 

fue de 30 días. Periódicamente, se determinó la concentración de los metales en agua y, 

al final del experimento, se determinó la concentración total de los contaminantes en 

rizomas,  raíz, hojas sumergidas, hojas y en el perfil del sedimento (0-3cm (superficie), 

3-7cm (medio) y 7-10cm (profundo)) y se realizó su fraccionamiento en la capa 

superficial del mismo siguiendo la metodología propuesta por Tessier et al. (1979). Se 

midió, además, potencial redox (Eh) y pH de las capas sedimento. Periódicamente, se 

midió la altura de plantas, y al inicio y al final de la experiencia se midió la 

concentración de clorofila. Se calcularon las tasas de crecimiento relativo en base a la 

altura de plantas.  

 

V.II.iii. Resultados  

Las Tablas 1 y 2 muestran la caracterización físico-química del agua y 

sedimento, respectivamente, del sitio de muestreo donde se recolectaron las plantas para 

la realización del experimento.  
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Tabla 1. Caracterización físico química del agua del sitio de muestreo (humedal natural 1) 

(ND=no detectado, LD=límite de detección). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabla 2. Caracterización  química de los sedimentos y vegetales (raíz, hoja y rizoma) del sitio de 

recolección (humedal natural 1). 

Parámetros Sedimento Raíz Rizoma Hoja 

Cr (mg g-1) 0,015 0,008 0,005 0,004

Ni (mg g-1) 0,006 ND ND ND 

Zn (mg g-1) 0,072 0,071 0,030 0,049

PT (mg g-1) 0,512 0,781 0,533 1,984
 

 

Parámetros  HN1 
pH 8,0 

OD (mg L-1)  6,23 
Conductividad (µmho cm-1) 236 

Solidos Totales (mg L-1) 155,7 
Alcalinidad (CaCO3) (mg L-1) 104,2 

HCO3
- (mg L-1) 128,1 

CO3
2-(mg L-1)   ND 

Cl- (mg L-1) 15,2 
SO4

2- (mg L-1) 10,5 
Dureza Total (CaCO3) (mg L-1) 33,6 

Ca2+ (mg L-1) 9,8 
Mg2+(mg L-1) 2,2 
Na+ (mg L-1) 34,7 
K+ (mg L-1) 15,9 
Fe (mg L-1) 0,28 
Cr (mg L-1) ND (LD=0.005)
Ni (mg L-1) ND (LD=0.005)
Zn (mg L-1) ND (LD=0.005)

PRS (mg L-1) 0,027 
PT (mg L-1) 0,078 

NO2
- (mg L-1) ND (LD= 0.005)

NO3
- (mg L-1) 0,48 

NH4
+ (mg L-1) 1,99 

DBO  (mg L-1) 3,8 
DQO (mg L-1) 6,9 
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Los tres metales fueron removidos del agua en todos los muestreos (Figs. 1a, 1b 

y 1c). La mayor remoción de los tres metales se produjo en los tres tratamientos de 

menor concentración tanto vegetados como no vegetados (99,92 y 99,99%, 95,5 y 

98,95% y 95,15 y 96,89% respectivamente). La menor remoción de Cr y Ni se produjo 

en el tratamiento Cr500 y Ni500, tanto en los reactores vegetados como en los no 

vegetados. En estos tratamientos, en el caso del Cr, se determinó una remoción 

significativamente mayor de este metal en el tratamiento no vegetado (73,48%) en 

relación con el vegetado (65,73%) (Fig. 1a). Para los tratamientos no vegetados Cr100 y 

Cr500 la remoción a los 14 días fue significativamente mayor (99,9% y 50,2%)  que 

para los mismos tratamientos vegetados (91,9% y 43,5 %). Sin embargo en el 

tratamiento Comb500, no hubo diferencias en la remoción de los reactores vegetados y 

no vegetados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1a. Porcentaje de remoción de Cr en reactores vegetados (V) con T. domingensis y no 

vegetados (NV) durante el experimento. 
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En el caso del Ni, al finalizar la experiencia, en los tratamientos Ni500 y 

Comb500 la remoción fue significativamente superior en los reactores vegetados (61,21 

y 66,47% respectivamente) respecto de los no vegetados (46,08 y 53,89%) (Fig. 1b). A 

los 14 días de comenzada la experiencia el porcentaje de remoción de Ni fue de 93,2%, 

25,9% y 16,7% para los tratamientos vegetados Ni100, Ni500 y Comb500, 

respectivamente. Para los tratamientos no vegetados, los porcentajes de remoción a los 

14 días de tratamiento fueron 97,9%,  29,6% y 7,7% para los tratamientos Ni100, Ni500 

y Comb500, respectivamente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1b. Porcentaje de remoción de Ni en reactores vegetados (V) con T. domingensis y no 

vegetados (NV) durante el experimento. 
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los no vegetados (76,97 y 33,53% respectivamente). A los 14 días el porcentaje de 

remoción de Zn en los tratamientos vegetados fue de 84,5%, 80,6% y 14,2% para los 

tratamientos de Zn100, Zn500 y Comb500, respectivamente. Para los tratamientos no 

vegetados, los porcentajes de remoción a los 14 días fueron 92,7%, 41,6% y 6,8% para 

los tratamientos de Zn100, Zn500 y Comb500, respectivamente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1c. Porcentaje de remoción de Zn en reactores vegetados (V) con T. domingensis y no 

vegetados (NV) durante el experimento. 
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sedimentos más profundos a los superficiales al finalizar la experiencia, excepto en el 

tratamiento Ni500, donde el mayor pH se registró en el sedimento superficial (0-3cm) 

después de los 30 días de duración del experimento (7,88). En todos los casos los 

menores valores de pH fueron registrados en el sedimento superficial, excepto en el 

tratamiento Ni500, donde se registraron en la capa media (3-7cm). Los valores de Eh 

registrados fueron significativamente menores al final de la experiencia que al inicio 

para todos los tratamientos. Asimismo, los valores de Eh fueron significativamente 

menores en la capa profunda (7-10cm) respecto de la capa superficial de sedimento (0-

3cm). En todos los tratamientos el potencial redox fue reductor y fue significativamente 

mayor en los tratamientos vegetados (osciló entre -48 y -183mV) que en los no 

vegetados (osciló entre -70 y -204mV).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. Valores de pH medidos en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) con T. 

domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 

 

 

100 V 100 NV 500 V 500NV
0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

 Sedimento inicial   Sedimento superficie   Sedimento medio  Sedimento profundo

Combinado: Cr + Ni + Zn

NiCr

p
H

100 V 100 NV 500 V 500NV
0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

p
H

100 V 100 NV 500 V 500NV
0

1

2

3

4

5

6

7

8

9 Zn

p
H

Comb. V Comb. NV
0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

p
H

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3. Valores de Eh (mV) medidos en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) 

con T. domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 

 

Las figuras 4a, 4b y 4c muestra la concentración de los metales en las distintas 
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experiencia, los sedimentos no vegetados acumularon significativamente mayor 

concentración de Cr, Ni y Zn, excepto en el tratamiento Ni500 donde este metal se 

acumuló en forma superior en los sedimentos vegetados.   
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Fig. 4a. Concentración de Cr en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) con T. 

domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4b. Concentración de Ni en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) con T. 

domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 
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Fig. 4c. Concentración de Zn en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) con T. 

domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 

 

Las figuras 5a, 5b y 5c muestran los patrones de partición de los tres metales en 

la capa superficial del sedimento al inicio y al final la experiencia en los distintos 

tratamientos. El Cr se acumuló en forma significativamente superior unido a óxidos de 

Fe-Mn y luego a materia orgánica en todos los tratamientos. Las concentraciones 

estudiadas, la forma en que se colocó el metal (sólo o combinado con los otros metales) 

y la presencia de vegetación no influyeron en su especiación. La fracción que acumuló 

significativamente menor concentración de Cr fue la intercambiable en todos los 

tratamientos. La concentración inicial de Cr fue superior en la fracción residual, las 

fracciones de óxidos y materia orgánica fueron las que aumentaron al final de la 

experiencia. El Cr unido a óxidos de Fe-Mn fue significativamente mayor en los 

tratamientos no vegetados en todos los casos. La fracción de este metal unido a materia 

orgánica fue significativamente superior en los tratamientos vegetados en Cr100, sin 

100 V 100 NV
0,00

0,05

0,10

0,15

0,20

0,25

0,30

0,35

Zn

ZnZn

m
g 

g-1
 Z

n

 Sedimento inicial
 Sedimento superficie
 Sedimento medio
 Sedimento profundo

500 V 500 NV
0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4

m
g 

g-1
 Z

n
COMB V COMB NV

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4

m
g 

g-1
 Z

n

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

 
 

embargo fue mayor en los no vegetados en Comb500 y en Cr500. la concentración de 

Cr Residual fue mayor en los tratamientos vegetados en todos los casos.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5a. Fraccionamiento de Cr en sedimentos superficiales (0-3 cm) vegetados (V) con T. 

domingensis y no vegetados (NV) en los distintos tratamientos. 
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vegetados y no vegetados en todos los tratamientos. La concentración de Ni residual fue 

significativamente superior en los reactores no vegetados en Ni500 y Comb500, en el 

tratamiento Ni100 no se encontró diferencia entre los reactores vegetados y no 

vegetados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5b. Fraccionamiento de Ni en sedimentos superficiales (0-3 cm) vegetados (V) con T. 

domingensis y no vegetados (NV) en los distintos tratamientos. 
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significativas entre los reactores vegetados y no vegetados en la concentración de Zn en 

las fracciones unido a óxidos de Fe-Mn y materia orgánica. La concentración de Zn en 

la fracción residual fue significativamente superior en los reactores no vegetados en el 

tratamiento Zn100, en los demás tratamientos no hubo diferencias. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5c. Fraccionamiento de Zn en sedimentos superficiales (0-3 cm) vegetados (V) con T. 

domingensis y no vegetados (NV) en los distintos tratamientos. 
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comparación con las registradas para el Cr y Ni. En todos los casos la menor 

concentración de los metales se encontró en el rizoma.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6. Concentración de Cr, nI y Zn (mg g-1) en tejidos (Hoja, Raíz y Rizoma) de T. 

domingensis en los distintos tratamientos. 

 

Las tasas de crecimiento relativo fueron positivas para los tratamientos de Cr y 

Zn, no existiendo diferencias significativas con el control. En los tratamientos de Ni y 

de metales combinados las tasas de crecimiento relativo fueron negativas. La toxicidad 

del Ni aumentó con la concentración (Fig. 7).  
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Fig. 7. Tasa de crecimiento relativo (cm cm-1 d-1) de T. domingensis en todos los tratamientos. 

Diferentes letras representan diferencias estadísticamente significativas entre los tratamientos. 

 

Las concentraciones de clorofila en los tratamientos de Cr y Zn fueron 

significativamente mayores a la inicial. Las concentraciones de clorofila en los 

tratamientos de Ni y de metales combinados fueron menores que la inicial, siendo el de 

metales combinados el de menor concentración (Fig. 8). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 8. Concentraciones de clorofila (%) de plantas de T. domingensis en todos los tratamientos. 
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Las figuras 9a, 9b y 9c muestran los balances de masas de Cr, Ni y Zn en los 

distintos tratamientos considerando sus contenidos en agua, raíces, hojas y sedimento. 

Este contenido (expresado en mg) se calculó multiplicando la concentración en el 

compartimiento (mg g-1 ó mg L-1) por la masa (g de peso seco) o volumen del mismo 

(L). El sedimento fue el compartimiento que mostró el mayor contenido de metales en 

todos los casos. El sedimento superficial (0-3cm) fue el que presentó la mayor 

acumulación de los tres metales, ya sea cuando se colocaron en forma separada o 

combinada. Se observa una mayor acumulación de los tres metales en el sedimento 

medio (3-7cm) de los reactores no vegetados. Asimismo, puede observarse que los 

tratamientos con el agregado de la mayor concentración y los tratamientos de metales 

combinados presentaron menores remociones de metales de agua. En los tratamientos 

de metales combinados se observó que el Cr fue el metal que más se removió del agua 

acumulándose mayormente en el sedimento.   

 

Fig. 9a. Balance de masas de Cr en los distintos compartimientos (agua, raíz, rizoma, hoja y 

sedimento), en los distintos tratamientos. 
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Fig. 9b. Balance de masas de Ni en los distintos compartimientos (agua, raíz, rizoma, hoja y 

sedimento), en los distintos tratamientos. 

 

 

Fig. 9c. Balance de masas de Zn en los distintos compartimientos (agua, raíz, rizoma, hoja y 

sedimento), en los distintos tratamientos. 
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V.II.iv. Consideraciones finales 

 El mayor porcentaje de remoción de los tres metales se produjo en los tres 

tratamientos de menor concentración tanto vegetados como no vegetados.  

 La acumulación de los tres metales, ya sean separados o cuando se trataron 

en forma combinada, se produjo en forma significativamente superior en la capa 

superficial de los sedimentos (0-3cm), tanto en los tratamientos vegetados como en los 

no vegetados.  

 Luego de los 30 días que duró la experiencia, en el caso del Cr, las 

concentraciones estudiadas y la forma en que se colocó el metal (sólo o combinado con 

los otros metales) no influyeron en su especiación.  

 La especiación del Ni fue diferente en el tratamiento Ni100 respecto de los 

tratamientos Ni500 y Comb500; éstos dos últimos tratamientos mostraron el mismo 

fraccionamiento para este metal.  

 El Zn mostró un patrón de partición para los tratamientos Zn100y Zn 500 

diferente al patrón del tratamiento Comb500 para este metal.  

 La presencia de T. domingensis no influyó en la especiación de los metales 

cuando éstos se agregaron en forma separada o combinada. 

 Se produjo una mayor acumulación de los tres metales en el sedimento 

medio (3-7cm) de los reactores no vegetados respecto de los vegetados.   

 Se determinaron altas concentraciones de los metales en la parte sumergida 

de hojas, sugiriendo la sorción de los mismos por contacto directo. Sin embargo, fue el 

sedimento el compartimiento que presentó la mayor acumulación de metales.  

 Las plantas no toleraron la exposición a 100 mg L-1 Ni y 500 mg L-1 Ni y la 

combinación de 500 mg L-1 Cr + 500 mg L-1 Ni + 500 mg L-1 Zn. 
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V.III. Experiencia 3:Acumulación y especiación del P en sedimentos con y sin 

vegetación. 

 

Se realizó la siguiente experiencia para evaluar la acumulación y distribución de 

P en sedimentos no vegetados y vegetados con T. domingensis.  

 

 

V.III.i. Objetivos  

 Determinar si la presencia de T.  domingensis afecta la acumulación y 

especiación de altas concentraciones de P en sedimentos de un sistema acuático a 

distintas profundidades. 

 Determinar la distribución de P este en distintos órganos  vegetales.  

 

 

V.III.ii. Metodología 

Diseño experimental: 

Al igual que en las experiencias anteriores, las plantas se recolectaron en el 

humedal natural 1 (Ver capítulo IV. Materiales y métodos, sección IV.ii.i. Humedales 

naturales). Se plantaron 2 plantas por cada contenedor plástico conteniendo 4 kilos de 

sedimento del sitio de muestreo y se aclimataron en invernadero durante 15 días. Luego, 

fueron podadas a una altura de aproximadamente 20 cm y se agregó soluciones P 

(preparadas con H2KPO4) según los siguientes tratamientos:  

1) 100 mg L-1 P (P100)  

2) 500 mg L-1 P (P500) 

3) Control, sin el agregado de P.  
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Todos los tratamientos fueron dispuestos por duplicado. Además, se dispusieron 

6 reactores sin plantas (tratamientos no vegetados). La duración del experimento fue de 

30 días. Periódicamente, se determinó la concentración de P en agua y, al final del 

experimento, se determinó la concentración total del P en hojas, raíz, rizomas y en el 

perfil del sedimento (0-3 (superficie), 3-7 (medio) y 7-10cm (profundo)) y se realizó su 

fraccionamiento en la capa superficial del mismo siguiendo la metodología propuesta 

por Golterman (1996). Se midió, además, potencial redox (Eh) y pH de las capas 

sedimento. 

Periódicamente, se midió la altura de plantas, y al inicio y al final de la 

experiencia se midió la concentración de clorofila. Se calcularon las tasas de 

crecimiento relativo en base a la altura de plantas.  

 

 

V.III.iii. Resultados  

Las Tablas 1 y 2 muestran la caracterización físico-química del agua y 

sedimento, respectivamente, del sitio de muestreo donde se recolectaron las plantas para 

la realización del experimento.  
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Tabla 1. Caracterización físico química del agua del sitio de muestreo (humedal natural 1) 

(ND=no detectado, LD=límite de detección). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabla 2. Caracterización  química del sedimento y los vegetales (raíz, hoja y rizoma) del sitio de 

recolección (humedal natural 1). 

Parámetros Sedimento Raíz Rizoma Hoja 

Cr (mg g-1) 0,017 0,010 0,007 0,005

Ni (mg g-1) 0,008 ND ND ND 

Zn (mg g-1) 0,077 0,081 0,036 0,051

PT (mg g-1) 0,535 0,798 0,573 2,029
 

Parámetros  HN1 
pH 7,8 

OD (mg L-1)  6,42 
Conductividad (µmho cm-1) 230 

Solidos Totales (mg L-1) 152,4 
Alcalinidad (CaCO3) (mg L-1) 105,2 

HCO3
- (mg L-1) 124,1 

CO3
2-(mg L-1)   ND 

Cl- (mg L-1) 15,6 
SO4

2- (mg L-1) 12,5 
Dureza Total (CaCO3) (mg L-1) 35,6 

Ca2+ (mg L-1) 8,8 
Mg2+(mg L-1) 2,0 
Na+ (mg L-1) 34,8 
K+ (mg L-1) 17,1 
Fe (mg L-1) 0,30 
Cr (mg L-1) N D (LD=0.005)
Ni (mg L-1) ND (LD=0.005)
Zn (mg L-1) ND (LD=0.005)

PRS (mg L-1) 0,030 
PT (mg L-1) 0,074 

NO2
- (mg L-1) ND (LD= 0.005)

NO3
- (mg L-1) 0,40 

NH4
+ (mg L-1) 1,55 

DBO  (mg L-1) 3,0 
DQO (mg L-1) 6,1 
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El P fue removido del agua en todos los muestreos (Fig. 1). La mayor remoción 

se produjo en el tratamiento P100 tanto vegetado como no vegetado (68,1 y 51,1% 

respectivamente). La menor remoción de P se produjo en el tratamiento P500 no 

vegetado. Tanto en el tratamiento P100 como en el P500 la remoción fue 

significativamente superior en los reactores vegetados (68,1% y 61%) en relación con el 

no vegetado (51,1% y 26,5%) (Fig. 1). A los 14 días el porcentaje de remoción de P fue 

de 30,5% y  14,7% para los tratamientos vegetados P100 y P500 respectivamente y de 

28,2% y  10,8% para los no vegetados. La mayor remoción se produjo entre los 14 y los 

28 días.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. Porcentaje de remoción de P en reactores vegetados (V) con T. domingensis y no 

vegetados (NV) durante el experimento. 

 

Las figuras 2 y 3 muestran las variaciones de pH y Eh iniciales y finales en el 

sedimento de los distintos tratamientos. Al iniciar la experiencia (luego de la 

aclimatación) los sedimentos vegetados presentaron valores de pH significativamente 
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menores que los sedimento no vegetados, esta situación continuó hasta el fin de la 

experiencia. En todos los tratamientos se encontró una significativa reducción del pH 

del sedimento de la capa superficial al finalizar la experiencia. En todos los casos los 

menores valores de pH fueron registrados en el sedimento superficial (0-3cm). El 

sedimento de los reactores vegetados mostraron valores significativamente menores de 

pH que los tratamientos no vegetados. Los valores de Eh registrados fueron 

significativamente menores al final de la experiencia que al inicio para todos los 

tratamientos. Asimismo, los valores de Eh fueron significativamente menores en la capa 

profunda (7-10cm) respecto de la capa superficial de sedimento (0-3cm). En todos los 

tratamientos se produjeron condiciones reductoras, siendo el potencial redox 

significativamente mayor en los reactores vegetados (-62mV (P100) y -155mV (P500)) 

que en los no vegetados (-100mV (P100) y -180mV (P500)).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2. Valores de pH medidos en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) con T. 

domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 
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Fig. 3. Valores de Eh (mV) medidos en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) 

con T. domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 

 

La figura 4 muestra la concentración de P en las distintas capas de sedimento en 

los distintos tratamientos. La acumulación del P se produjo en forma significativamente 

mayor en los tratamientos no vegetados respecto de los vegetados, efecto que se observo 

fundamentalmente en la capa superficial de los sedimentos (0-3cm). En el tratamiento 

P100 vegetado la acumulación del contaminante en las tres profundidades estudiadas no 

mostró diferencias significativas.  
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Fig. 4a. Concentración de P en las distintas profundidades del sedimento vegetado (V) con T. 

domingensis y no vegetado (NV) en los distintos tratamientos. 

 

La figura 5 muestra los patrones de partición del P en la capa superficial del 

sedimento al inicio y al final la experiencia en los distintos tratamientos. El P se 

acumuló en forma significativamente superior en la fracción Fe(OOH)-P en todos los 

tratamientos. En los tratamientos P500 la cantidad de P en esta fracción fue 

significativamente mayor a la encontrada en los tratamientos P100. La fracción que 

acumuló significativamente menor concentración de P fue la fracción orgánica de P 

extraíble con ácido en todos los tratamientos. La concentración inicial de P fue superior 

en la fracción CaCO3-P, la fracción Fe(OOH)-P fue la que aumentó al final de la 

experiencia. No se encontraron diferencias significativas en las distintas fracciones de P 

entre los reactores vegetados y no vegetados, excepto en la fracción residual de P en el 

tratamiento P100, donde la acumulación fue mayor en los reactores no vegetados.  
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Fig. 5a. Fraccionamiento de P en sedimentos superficiales (0-3 cm) vegetados (V) con T. 

domingensis y no vegetados (NV) en los distintos tratamientos. 

 

En cuanto a la concentración de P en tejidos, pudo observarse que en el 

tratamiento P100, la hoja fue el órgano que mostró la mayor concentración del 

contaminante, seguido de la parte sumergida de las hojas (Fig. 6). En el tratamiento 

P500, se observó un aumento significativo en las concentraciones de P en todos los 

órganos vegetales, siendo la parte sumergida de las hojas el tejido que mostró la mayor 

concentración. En el tratamiento P100 la menor concentración de P se encontró en la 

raíz, mientras que en el tratamiento P500 el órgano que acumuló la menor concentración 

de P fue la hoja.  
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Fig. 6a. Concentración de P (mg g-1) en tejidos (Hoja, Raíz y Rizoma) de T. domingensis en los 

distintos tratamientos. 

 

Las tasas de crecimiento relativo fueron positivas para los tratamientos de P, no 

existiendo diferencias significativas con el control (Fig. 7). En los tratamientos de P se 

obtuvieron concentraciones de clorofila significativamente superiores que el obtenido 

inicialmente y en el control (Fig. 8) sin embargo, el porcentaje obtenido en el 

tratamiento P500 fue significativamente menor que el obtenido en el de P100.  
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Fig. 7. Tasa de crecimiento relativo (cm cm-1 d-1) calculado  de  acuerdo a la altura de plantas en 

todos los tratamientos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 8. Concentración de clorofila (%) de plantas de T. domingensis en todos los tratamientos. 
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(expresado en mg) se calculó multiplicando la concentración en el compartimiento (mg 

g-1 ó mg L-1) por la masa (g de peso seco) o volumen del mismo (L). El sedimento fue el 

compartimiento que mostró el mayor contenido de P en todos los casos. El sedimento 

superficial (0-3cm) fue el que presentó la mayor acumulación del contaminante a ambas 

concentraciones. Se observa una mayor acumulación en el sedimento medio (3-7cm) de 

los reactores vegetados respecto a los no vegetados. Asimismo, puede observarse que en 

ambas concentraciones los tratamientos no vegetados presentaron menores remociones 

de P de agua.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 9. Balance de masas de P en los distintos compartimientos (agua, raíz, rizoma, hoja y 

sedimento), en los distintos tratamientos. 

 

V.III.iv. Consideraciones finales 

 El mayor porcentaje de remoción se produjo en el tratamiento P100 tanto 

vegetado como no vegetado. El menor porcentaje remoción de P se produjo en el 

tratamiento P500 no vegetado.  
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 Tanto en el tratamiento P100 como en el P500 la remoción fue 

significativamente superior en los reactores vegetados en relación con el no vegetado. 

 La acumulación del P se produjo en forma significativamente mayor en los 

tratamientos no vegetados respecto de los vegetados, efecto que se observo 

fundamentalmente en la capa superficial de los sedimentos (0-3cm).  

 Se produjo una mayor acumulación en el sedimento medio (3-7cm) de los 

reactores vegetados respecto a los no vegetados.  

 El P se acumuló en forma significativamente superior en la fracción 

Fe(OOH)-P en todos los tratamientos.  

 En el tratamiento P100 la hoja fue el órgano que mostró la mayor 

concentración del contaminante mientras que en el tratamiento P500 la parte sumergida 

de las hojas el tejido que mostró la mayor concentración. 
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VI. ESTUDIOS A CAMPO 
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VI.I. Estudio del humedal construido 1 

 

VI.I.i. Objetivo 

El objetivo de este trabajo fue evaluar la eficiencia del sistema en la retención de 

contaminantes en un periodo donde operó en condiciones normales (Periodo 1: Abril 

2007-Mayo 2009), comparándola con el período donde el wetland funcionó sin la parte 

aérea de las macrófitas enraizadas (Periodo 2: Jun. 2009-Nov. 2009) y el período de 

recuperación posterior (Periodo 3: Dic. 2009-Marzo 2012). Se realizó un estudio 

detallado del humedal, haciendo hincapié en la dinámica del Cr, Ni, Zn y P en los 

sedimentos en función de la profundidad en la zona de entrada y salida del mismo. Se 

estudió cómo influyen las características ambientales (presencia y ausencia de 

vegetación, pH, potencial redox, contenido de materia orgánica, etc.) en la acumulación 

y especiación de los contaminantes mencionados y cómo se distribuyen los 

contaminantes en los tejidos de la especie T. domingensis. 

 

VI.I.ii. Características del humedal construido 

Las características del humedal se describen en el capítulo IV. Materiales y 

Métodos, sección IV.ii.ii. Humedales construidos. 

 

VI.I.iii. Materiales y métodos 

VI.I.iii.i. Agua 

El periodo estudiado se dividió en tres periodos: 1) periodo de operación normal 

(Abril 2007-Mayo 2009), 2) periodo de depredación sin partes aéreas de T. domingensis 

(Junio 2009-Noviembre 2009) y 3) periodo de recuperación (Diciembre 2009-Marzo 

2012).  
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Se realizaron muestreos mensuales de los efluentes de entrada y salida. Las 

muestras fueron tomadas por triplicado. La caracterización fisicoquímica del agua se 

realizó según APHA (1998) (Ver capitulo IV. Materiales y métodos, sección IV.vi.i. 

Agua). Se calcularon los índices de saturación de la calcita, teniendo en cuenta la 

composición química del agua (APHA, 1998). Las concentraciones de Cr, Ni y Zn 

fueron determinadas por espectroscopia de absorción atómica (Perkin Elmer AAnalyst 

200). Las eficiencias de remoción para cada contaminante fueron comparadas entre las 

etapas utilizando ANOVA. El test de Duncan se utilizó para diferenciar medias donde 

fue necesario. Un nivel de p<0,05 se utilizó en todas las comparaciones.  

 

VI.I.iii.ii. Sedimento 

Se muestreó el perfil de sedimento mensualmente por triplicado en las zonas de 

entrada y salida del humedal y se dividió en fragmentos de distinta profundidad (0-3cm 

(superficie); 3-7cm (medio) y 7-10cm (profundo)). Las muestras fueron tomadas con un 

muestreador de PVC de 4cm de diámetro y almacenadas a 4ºC hasta el análisis. Se 

determinó Eh, pH, contenido de materia orgánica (MO) y la concentración total de 

metales y de fósforo de las tres capas sedimento. Se realizaron análisis de difracción de 

rayos-X (DRX) (SHIMADZU modelo XD-D1) para determinar los minerales primarios 

y secundarios en los sedimentos de la capa superficial. El fraccionamiento de metales se 

realizó siguiendo el método de extracción secuencial propuesto por Tessier et al. (1979) 

y el fraccionamiento de P siguiendo el método propuesto por Golterman (1996). El SRP 

fue medido en los extractos usando el método de azul de molibdeno con algunas 

modificaciones sugeridas por Golterman (1996). La concentración total de los 

contaminantes fue determinada luego de una digestión ácida con una mezcla 

HClO4:HNO3:HCl (7:5:2). El TP y residual se determinó por el método de azul de 
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molibdeno. Los metales totales y en los extractos fueron medidos por espectroscopia de 

absorción atómica (Perkin Elmer AAnalyst 200). (Ver capítulo IV. Materiales y 

métodos, sección IV.vi.ii. Sedimento). 

 

VI.I.iii.iii. Macrófitas  

Las macrófitas fueron muestreadas mensualmente. Se estimó la cobertura 

midiendo proporcionalmente la superficie aproximada que ocupó T. domingensis dentro 

del humedal, obteniendo así un porcentaje en función de la superficie total del mismo. 

Las macrófitas fueron separadas en hojas, raíces y rizomas. Las concentraciones de Cr, 

Ni y Zn fueron determinadas por espectroscopia de absorción atómica (Perkin Elmer 

AAnalyst 200) luego de una digestión con mezcla ácida HClO4:HNO3:HCl (7:5:2). El P 

fue determinado en los mismos digeridos por la técnica colorimétrica de azul de 

molibdeno (Murphy y Riley, 1962). (Ver capítulo Materiales y métodos, sección 

IV.vi.ii. Sedimento)   

 

VI.I.iv. Resultados  

En Junio de 2009 una población de aproximadamente 30 carpinchos 

(Hydrochoerus hydrochaeris) causó una depredación completa de las partes aéreas de 

las plantas y el wetland aparentó ser una laguna no vegetada. Sin embargo, las raíces y 

rizomas de T. domingensis no fueron dañados. En noviembre de 2009 se instaló un 

sistema perimetral simple para detener el ingreso de los animales. Posteriormente, las 

plantas mostraron una gran recuperación que fue favorecida por la estación de 

crecimiento, alcanzando una cobertura de 60% después de 30 días (Figuras 1 y 2).  
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Fig.1. Variación temporal de la cobertura vegetal en el humedal construido durante: (a) el 

periodo de operación normal (Abril 2007 - Mayo 2009); (b) el periodo de depredación sin partes 

aéreas de T. domingensis (Junio 2009 - Noviembre 2009) y (c) periodo de recuperación 

(Diciembre 2009 - Marzo 2012). 

 

La Tabla 1 muestra la eficiencia del sistema en la retención de contaminantes en 

un periodo donde operó en condiciones normales (Abril 2007-Mayo 2009), 

comparándola con el período donde el wetland funcionó sin la parte aérea de las 

macrófitas enraizadas (Jun. 2009-Nov. 2009) y el período de recuperación posterior 

(Dic. 2009-Marzo 2012). 
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Fig. 2. Vista del humedal durante: (a) el periodo de operación normal (Abril 2007 - Mayo 2009); 

(b) el periodo de depredación sin partes aéreas de T. domingensis (Junio 2009 - Noviembre 

2009) y (c) periodo de recuperación (Diciembre 2009 - Marzo 2012). 

 

(a) 

(b) 

(c) 
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Si bien durante todo el período estudiado las eficiencias de retención de 

contaminantes fueron satisfactorias, en la primera etapa (operación normal) se 

observaron las mejores eficiencias para la mayoría de los parámetros. Entre los dos 

últimos períodos no hubo diferencias significativas en los porcentajes de remoción, 

salvo en el caso de la DBO, que mostró menores eficiencias de retención en el período 

sin parte aérea. Amonio, PRS y PT no fueron eficientemente removidos durante los 

diferentes períodos, probablemente debido a las bajas concentraciones de OD que 

normalmente se produjeron en el wetland, llegando a la anoxia en algunos muestreos. 

La disminución de las concentraciones de alcalinidad y el Ca2+ sugieren la precipitación 

de carbonato de calcio. NO3
- y NO2

- probablemente fueron removidos por 

denitrificación. La disminución de Fe y SO4
2- y los bajos valores de oxígeno sugieren la 

formación de sulfuro de hierro que precipita al sedimento de fondo. Cr, Ni y Zn fueron 

eficientemente retenidos. Las concentraciones de los parámetros medidos en el efluente 

de salida del humedal se encontraron por debajo de los niveles guía para aguas de 

desecho industriales que exige la Ley provincial 1089/82. En las tres etapas se 

calcularon los índices de saturación de la calcita según APHA (1998), siendo los 

mismos mayores a 1. Estos índices mayores a 1 significan que la calcita está 

sobresaturada, por lo que su precipitación está termodinámicamente favorecida.  
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Tabla 1. Concentraciones medias de los parámetros medidos en agua en la entrada y salida, rangos (min. – máx.) y remoción estimada durante los períodos 

estudiados. Las concentraciones están expresadas en mg L-1. 

Periodo Normal Depredación Recuperación  
 Entrada Salida Remoc.

(%) 
Entrada Salida Remoc.

(%) 
Entrada Salida Remoc. 

(%) 
Temperatura 

(ºC) 
20.5 (10.2-29.6) 18.1 (6.6-27.5) -- 21.3 (19.5-28.9) 18.7 (14.8-29.2) -- 19.5 (14-23.9) 17.6 (12.5-23) -- 

OD (mg L-1) 2.21 (0-9.5) 1.34 (0-7.5) -- 2.93 (0.2-5.32) 1.79 (0.1-4.53) -- 3.40 (0-6.2) 2.12 (0.3-5.2) -- 
Conductividad 
(umho cm-1) 

4653.3 (1500-8500) 2413.9 (1400-5500) -- 6450 (4800-10000) 2242.5 (1950-
2570) 

-- 5113.3 (3890-7700) 1955.6 (1400-
2500) 

-- 

pH 10.2 (6.5-12.6) 8.05 (7.1-9.1) -- 10.9 (10.5-11.4) 8 (7.9-8.3) -- 10.8 (10.4-11.5) 8.3 (7.9-9.3) -- 
NO3

- 
 37.3 (3.3-153.7) 7.09 (0.3-45.5) 81.0 59.5 (33.5-103.6) 9.5 (5.7-16.7) 84.0 50.6 (15.4-98.2) 9.9 (3.6-24.2) 80.4 

NO2
-  2.612 (0.061-28) 0.041 (0.005-0.33) 98.4 1.183 (0.38-2.61) 0.078 (0.005-

0.166) 
93.4 2.221 (0.258-6.22) 0.352 (0.017-

0.766) 
84.1 

NH4
+

  3.04 (0.16-15.0) 2.65 (0.265-10.6) 12.8 2.12 (0.65-4.5) 1.94 (0.146-3.31) 8.5 0.88 (0.154-2-67) 0.77 (0.05-2.14) 11.8 
PT 0.435 (0.028-2.08) 0.333 (0.032-1.51) 23.4 0.514 (0.041-1.59) 0.379 (0.167-0.33) 20.4 0.396 (0.064-1.38) 0.309 (0.129-

0.696) 
22.0 

PRS 0.074 (0.003-0.346) 0.065 (0.005-0.273) 12.1 0.104 (0.015-
0.215) 

0.093 (0.014-
0.078) 

10.6 0.030 (0.005-0.079) 0.026 (0.005-
0.334) 

13.3 

SO4
2-  1711.3 (248.4-

3598.5) 
765.9 (203.5-2238.3) 65.2 2380.1 (2447-

6917) 
736.5 (480.2-

911.6) 
54.0 1872.9 (991.4-

2316.1) 
626.4 (412.1-

884.1) 
66.5 

Alcalinidad 555.2 (71.2-1647.2) 292.9 (167.9-427.1) 47.2 327.7 (224.3-
403.2) 

263.2 (168.4-
313.6) 

19.7 353.2 (114.6-750.4) 224.1 (156.8-
332.3) 

36.5 

Ca2+  187.8 (6.8-642) 76.3 (17.3-349.4) 65.3 252.1 (35.9-617.5) 93.2 (58.5-111.6) 63.4 136.1 (99.4-358.8) 47.5 (30.9-75.6) 65.1 
Fe  8.833 (0.05-72.3) 0.249 (0.001-2.1) 97.2 1.051 (0.09-2.49) 0.095 (0.05-0.19) 91.0 0.824 (0.05-2.54) 0.087 (0.05-0.230) 89.4 
Cr  0.053 (0.002-0.4) 0.008 (0.001-0.045) 84.9 0.041 (0.01-0.079) 0.011 (0.01-0.014) 73.2 0.092 (0.023-0.204) 0.014 (0.002-

0.033) 
84. 7 

Ni  0.054 (0.004-0.748) 0.018 (0.003-0.049) 66.7 0.025 (0.01-0.047) 0.017 (0.01-0.039) 48.0 0.041 (0.022-0.070) 0.020 (0.015-
0.050) 

51.2 

Zn  0.04 (0.01-0.146) 0.02 (0.003-0.09) 50.0 0.019 (0.01-0.039) 0.012 (0.01-0.033) 36.8 0.038 (0.004-0.101) 0.023 (0.004-
0.082) 

49.5 

DBO 124.9 (6.7-405) 32.6 (3-297) 73.9 34.1 (9.6-78.6) 24.5 (5-56.9) 28.2 21.3 (9.8-30.9) 9.97 (3.0-20.1) 53.2 
DQO  322.7 (44.3-1238) 79.4 (7.5-470) 75.4 88.6 (15.7-158.6) 52.4 (10.5-78.4) 40.9 85 (27.9-154.0) 47.1 (13.9-72.9) 44.6 
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En la tabla 2 se muestran los valores de pH, Eh (mV), y contenido de materia 

orgánica en las distintas capas del sedimento de entrada y salida del humedal durante los 

periodos estudiados. 

 

Tabla 2. Valores de Eh (mV), pH y contenido de materia orgánica (%M.O.) medidos en el 

sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal durante los periodos estudiados. 

 

Eh (mV) pH %M.O. 
Norma

l 
Depred

. 
Recup

.  
Norma

l 
Depred

. 
Recup

.  
Norma

l 
Depred

. 
Recup

.  
Entrad

a 
 0-3cm -269,3 -283,6 -193,6 9,13 8,42 8,13 5,1 6,1 6,8 
Entrad

a 
 3-6cm -278,0 -290,1 -221 9,15 8,72 8,21 4,9 5,7 6,1 
Entrad

a 
 6-9cm -290,8 -295,0 -280 9,16 8,76 8,38 4,6 4,8 5,0 
Salida 
 0-3cm -336,5 -387,0 -285,9 9,24 8,91 7,93 5,4 6,2 7,0 
Salida 
 3-6cm -382 -390,0 -307 9,26 8,82 7,98 5,2 6,0 6,5 
Salida 
 6-9cm -415 -400,5 -312 9,20 8,16 7,89 5,0 5,5 5,8 

 

Durante los tres periodos y en todas las profundidades los valores de pH 

medidos fueron alcalinos y las condiciones fueron anóxicas (Tabla 2). El pH aumentó 

con la profundidad mientras que el potencial redox disminuyó. Durante el periodo de 

depredación los valores de Eh encontrados en la zona de entrada fueron 

significativamente menores que en el periodo normal mientras que aumentó en durante 

el periodo de recuperación. En cuanto al pH los valores fueron significativamente 

mayores en el periodo normal respecto a los dos periodos siguientes. La materia 

orgánica mostró una tendencia constante de aumento durante el periodo estudiado en la 

entrada y la salida y en todas las profundidades del sedimento. En la zona de salida, el 
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porcentaje de materia orgánica fue mayor en todas las profundidades respecto a la zona 

de entrada. 

Los análisis de DRX muestran que las fases cristalinas identificadas en el 

sedimento superficial de la zona de entrada del humedal corresponden a CaCO3 (PDF # 

5-586) y SiO2 (PDF # 33-1161) (Fig. 3a), consistentemente con los valores de pH 

medidos y las concentraciones de Ca2+ y CO3
2- en el efluente, lo que sugiere la 

precipitación de CaCO3 como un posible mecanismo de retención de contaminantes en 

esta zona. En el sedimento superficial de la zona de salida, la única fase cristalina 

identificada fue SiO2 (PDF # 33-1161) (Fig. 3b). La ausencia de picos correspondientes 

a Fe(OOH) indicaría que estos óxidos se encuentran en estado amorfo o poco cristalino.  

 

Fig. 3. Espectros de DRX del sedimento de las zonas de entrada (a) y salida (b) del humedal. 

 

Las concentraciones de Cr, Ni, Zn y P fueron significativamente superiores en la 

zona de entrada del humedal respecto de la zona de salida en los tres periodos (Fig. 4), 

demostrando que fueron eficientemente retenidos en el wetland. Las concentraciones en 

la zona de salida no mostraron diferencias significativas con las halladas cuando el 
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humedal comenzó a funcionar, en ese momento las concentraciones eran bajas y 

uniformes en todas las zonas del mismo (Cr = 0,025 mg g-1, Ni = 0,022 mg g-1, Zn = 

0,005 mg g-1 y P= 0.383 mg g−1; Maine et al., 2006). Las concentraciones de Cr, Ni, Zn 

y P disminuyeron con la profundidad en las dos zonas y en los tres periodos estudiados 

(ANOVA, p>0.05).  

Las concentraciones de los contaminantes estudiados en el sedimento de la zona 

de entrada presentaron valores significativamente más altos durante el período sin parte 

aérea. En el periodo de recuperación, las concentraciones de P disminuyeron 

significativamente, probablemente debido a la alta productividad de las macrófitas. Las 

concentraciones de los metales disminuyeron en la zona de la entrada probablemente 

debido a la toma de los mismos por parte de las macrófitas. Sin embargo, fueron 

significativamente mayores que las encontradas durante el periodo de operación normal.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4. Concentraciones medias de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en sedimento de la zona de entrada 

y salida del humedal en las distintas profundidades durante los tres periodos estudiados. 
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En cuanto a la especiación de los contaminantes en la zona de entrada, el Cr se 

encontró en forma significativamente superior unido a óxidos de Fe-Mn en los 3 

periodos estudiados y en las 3 profundidades (Fig. 5a). En el caso del Ni, se encontraron 

diferencias entre las etapas estudiadas, en el periodo de operación normal este metal se 

acumuló en forma significativamente superior unido a carbonatos mientras que en los 

periodos de depredación y de recuperación se encontró unido en mayor medida a óxidos 

de Fe y Mn (Fig. 5b). El Zn se acumuló unido a carbonatos en los 3 periodos, pero la 

concentración de este metal unido a óxidos aumento en los dos últimos periodos (Fig. 

5c).  

En la zona de salida, el Cr se encontró en forma significativamente superior en la 

fracción residual en el periodo de operación normal mientras que se encontró en unido a 

óxidos de Fe-Mn en los dos periodos siguientes (Fig. 5a). El Ni se acumuló en forma 

residual en el periodo de operación normal del humedal mientras que en los dos 

periodos siguientes la concentración de este metal unido a óxidos de Fe-Mn fue 

significativamente superior. El Zn se acumuló principalmente en la fracción residual en 

los 3 periodos estudiados. 

Se observa un aumento significativo de la concentración de Cr y Ni unidos a 

materia orgánica durante el periodo de depredación y el periodo de recuperación tanto 

en la zona de entrada como de salida.  

La fracción intercambiable de los tres metales estudiados fue la minoritaria en 

los tres periodos estudiados en todas las profundidades y en las dos zonas. 
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Figura 5a. Fraccionamiento de Cr en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en las distintas profundidades durante los tres periodos estudiados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5b. Fraccionamiento de Ni en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en las distintas profundidades durante los tres periodos estudiados. 

 

Sal. S
up.

Sal. M
ed.

Sal. P
rof. --

Sal. S
up.

Sal. M
ed.

Sal. P
rof. --

Sal. S
up.

Sal. M
ed.

Sal. P
rof.

10
20
30
40
50
60
70
80
90

100

 Periodo de 
Recuperación

Periodo de 
Depredación

Periodo 
Normal

 Periodo de 
Recuperación

Periodo de 
Depredación

Periodo 
Normal

%
 C

r

 Intercambiable   Unido a carbonatos  Unido a óxidos de Fe-Mn 
                         Unido a materia orgánica   Residual

Ent. S
up.

Ent. M
ed.

Ent. P
rof. --

Ent. S
up.

Ent. M
ed.

Ent. P
rof. --

Ent. S
up.

Ent. M
ed.

Ent. P
rof.

0
10
20
30
40
50
60
70
80
90

100

Zona Salida

Zona Entrada

 

%
 C

r

Sal. S
up.

Sal. M
ed.

Sal. P
rof. --

Sal. S
up.

Sal. M
ed.

Sal. P
rof. --

Sal. S
up.

Sal. M
ed.

Sal. P
rof.

10
20
30
40
50
60
70
80
90

100

 Periodo de 
Recuperación

Periodo de 
Depredación

Periodo 
Normal

 Periodo de 
Recuperación

Periodo de 
Depredación

Periodo 
Normal

%
 N

i

 Intercambiable   Unido a carbonatos  Unido a óxidos de Fe-Mn 
                         Unido a materia orgánica   Residual

Ent. S
up.

Ent. M
ed.

Ent. P
rof. --

Ent. S
up.

Ent. M
ed.

Ent. P
rof. --

Ent. S
up.

Ent. M
ed.

Ent. P
rof.

0
10
20
30
40
50
60
70
80
90

100

Zona Salida

Zona Entrada

 

%
 N

i

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5c. Fraccionamiento de Zn en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en las distintas profundidades durante los tres periodos estudiados. 

    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5d. Fraccionamiento de P en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en las distintas profundidades durante los tres periodos estudiados. 
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En el caso del P, la mayor concentración se encontró en la fracción CaCO3-P en 

la zona de entrada en los tres periodos. La fracción Fe(OOH)-P fue la segunda fracción 

que más acumuló P en los tres periodos estudiados. Se observó un aumento significativo 

del P residual durante el periodo de depredación (Fig. 5d). En la zona de salida, la 

concentración de P en la fracción Org. alc.-P fue la mayor en los periodos de 

depredación y recuperación mientras que en el periodo de operación normal la 

concentración fue mayor en la residual.  

Estos patrones de partición se repiten en las tres profundidades estudiadas para 

los 4 contaminantes estudiados en ambas zonas del humedal. 

 

 

 

 

VI.I.v. Acumulación y Especiacion de Cr, Ni, Zn y P en sedimento en áreas con y 

sin vegetación durante el periodo de recuperación 

Durante el tercer periodo, se realizaron muestreos en áreas con y sin vegetación 

en la zona entrada y salida del humedal para comparar si la acumulación y distribución 

de los metales y el P es influenciada por el crecimiento de Typha domingensis.   

En la tabla 3 puede observarse que el potencial redox fue significativamente 

menor en las áreas no vegetadas de la zona de entrada pero no hubo diferencias entre 

ambas áreas a la salida del humedal. El pH fue significativamente superior en las áreas 

no vegetadas de las zonas de entrada y de salida. El porcentaje de materia orgánica fue 

significativamente menor en las áreas no vegetadas de la entrada y de  la salida. Estos 

resultados se repiten en las tres profundidades estudiadas. Los resultados de las áreas no 

vegetadas son consistentes con los obtenidos durante el periodo de depredación. 
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Tabla 3. Valores de Eh (mV), pH y contenido de materia orgánica (%M.O.) medidos en el 

sedimento de áreas vegetadas y no vegetadas de las zonas de entrada y salida del humedal 

durante el periodo de recuperación. 

 

Eh (mV) pH %M.O. 

Vegetado 
No 

Vegetado
Vegetado

No 
Vegetado

Vegetado 
No 

Vegetado 
Entrada 
 0-3cm -193,6 -238 8,13 8,25 6,8 6,2 
Entrada 
 3-6cm -221 -303 8,21 8.30 6,1 5,1 
Entrada 
 6-9cm -280 -314 8,38 8,43 5,0 4,4 
Salida 
 0-3cm -285,9 -298 7,93 8,35 7,0 4,2 
Salida 
 3-6cm -307 -310 7,98 8,50 6,5 4,1 
Salida 
 6-9cm -312 -313 7,89 8,85 5,8 5,0 
 

En la zona de entrada del humedal, las concentraciones de los tres metales y el P 

fueron significativamente superiores en la capa superficial en las áreas no vegetadas, sin 

embargo, no se encontraron diferencias estadísticamente significativas entre las 

concentraciones de los contaminantes en ambas áreas en las capas más profundas (Fig. 

6). En la zona de salida las concentraciones no mostraron diferencias entre las áreas 

vegetadas y las no vegetadas ni entre las tres profundidades estudiadas (Fig. 6).   
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Figura 6. Concentraciones medias de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en sedimento de la zona de entrada 

y salida del humedal en áreas vegetadas y no vegetadas en las distintas profundidades durante el 

periodo de recuperación. 

 

Respecto a la especiación, tanto en la entrada como en la salida del humedal el 

Cr se unió en forma significativamente superior en la fracción de óxidos de Fe-Mn tanto 

en las áreas vegetadas como en las no vegetadas. Puede observarse un aumento en el 

porcentaje de Cr en la fracción residual en detrimento del Cr unido a materia orgánica 

en la capa superficial de las áreas no vegetada en la zona de entrada (Fig. 7a). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 7a. Fraccionamiento de Cr en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en áreas vegetadas y no vegetadas en las distintas profundidades durante el periodo de 

recuperación. 
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El Ni se unió en forma significativamente superior en la fracción de óxidos de 

Fe-Mn en las áreas vegetadas y en las no vegetadas tanto en la entrada como en la salida 

del humedal. Puede observarse un aumento en el porcentaje de Ni en la fracción de 

óxidos de Fe-Mn en detrimento de la fracción de Ni unido a carbonatos en la capa 

superficial de las áreas no vegetadas en la zona de entrada (Fig. 7b). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 7b. Fraccionamiento de Ni en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en áreas vegetadas y no vegetadas en las distintas profundidades durante el periodo de 

recuperación. 

 

El Zn se encontró en forma significativamente superior unido a carbonatos en las 

áreas vegetadas y en las no vegetadas tanto en la entrada como en la salida del humedal. 

Puede observarse un aumento en el porcentaje de Zn en la fracción residual en 

detrimento de la fracción de Zn unido a carbonatos en la capa superficial de las áreas no 

vegetadas en la zona de entrada (Fig. 7c). 
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Figura 7c. Fraccionamiento de Zn en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en áreas vegetadas y no vegetadas en las distintas profundidades durante el periodo de 

recuperación. 

 

El P se encontró en forma significativamente superior en la fracción CaCO3-P 

en las áreas vegetadas y en las no vegetadas en la entrada del humedal. En la salida, el P 

se acumuló en forma significativamente superior en la fracción Org. alc.-P, esta 

acumulación fue más acentuada en las áreas no vegetadas en las tres profundidades (Fig. 

7d). 
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Figura 7d. Fraccionamiento de P en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal 

en áreas vegetadas y no vegetadas en las distintas profundidades durante el periodo de 

recuperación. 

 

Durante todo el estudio, las concentraciones de Cr, Ni 

y Zn fueron mayores en raíces que en parte aérea, 

sugiriendo escasa translocación (Fig. 8). Se determinaron 

altas concentraciones de Cr, Ni y Zn en raíces durante el 

período con las plantas sin parte aérea y el período de 

recuperación posterior. El Zn presentó las menores 

concentraciones en tejidos vegetales a lo largo del estudio, 

en comparación con los otros metales. Las concentraciones 

en hojas en la etapa de recuperación posterior no 

mostraron diferencia significativa respecto a la primera 

etapa. En la mayoría de los muestreos, se observaron 

mayores concentraciones de PT en las partes aéreas de T. 
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domingensis en comparación con las partes subterráneas 

(Fig. 8). Las concentraciones de PT en las plantas del 

humedal construido variaron permanentemente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 8. Concentración de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en tejidos (Hoja y Raíz) de Typha domingensis 

durante los tres periodos estudiados. 

 

VI.I.vi. Consideraciones finales  

 El humedal mostró ser eficiente en la retención de contaminantes en los tres 

periodos estudiados, ya que se encuentran unidos a fracciones que no los liberarán al 

agua mientras las condiciones químicas y ambientales del sistema se mantengan.  La 
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fracción intercambiable de todos los metales estudiados, que es la más lábil y fácilmente 

biodisponible presentó en todos los casos una concentración despreciable frente a las 

otras. 

 T. domingensis demostró excelente respuesta en términos de crecimiento y 

propagación. En consecuencia, el período sin parte aérea fue acotado a unos pocos 

meses y el sistema pudo recuperarse.  

 Es importante destacar que el humedal continuó reteniendo eficientemente 

contaminantes durante el evento de depredación accidental y durante la etapa de 

recuperación posterior.  

 Los resultados indican que las plantas continuaron con la retención de 

metales en sus raíces y que el sedimento aumentó la retención de contaminantes, 

equilibrando el funcionamiento del sistema. Esto ocurrió probablemente porque el 

sistema radicular ya había alcanzado su madurez. La bioacumulación de metales en 

parte aérea no es un factor clave dentro del mecanismo de retención en un humedal, sin 

embargo la parte aérea trasloca oxígeno a las raíces y sedimento, cumpliendo una 

importante función en este mecanismo.  

 Es importante notar que los resultados de las áreas no vegetadas durante el 

tercer periodo, son consistentes con los obtenidos durante el periodo de depredación.  

 El humedal posee amplia capacidad de retención de contaminantes, ya que 

solo han aumentado las concentraciones de los mismos en el sedimento de la zona de 

entrada sin llegar a su saturación. 
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VI.II. Estudio del Humedal Construido 2 

 

VI.II.i. Objetivo 

El objetivo de este  trabajo es evaluar la eficiencia de retención de Cr, Ni, Zn 

y P del  humedal de esta industria metalúrgica durante los primeros meses de 

funcionamiento del mismo. Se estudió cómo influyen las características ambientales 

(pH, potencial redox, contenido de materia orgánica, etc.) en la acumulación y 

especiación de los contaminantes mencionados en el sedimento y cómo se 

distribuyen en los tejidos de la especie T. domingensis. 

 

VI.II.ii. Características del humedal construido 

Las características del humedal se describen en el capítulo de IV. Materiales y 

Métodos, sección IV.ii.ii. Humedales construidos. 

 

VI.II.iii. Materiales y métodos 

Se realizaron muestreos mensuales del efluente de entrada y de salida del 

humedal. Los análisis se realizaron de acuerdo a APHA (1998). Las concentraciones de 

Cr, Ni y Zn en agua se realizaron por espectrometría de absorción atómica (por llama o 

atomización electrotérmica de acuerdo a la concentración de la muestra, Perkin Elmer 

AAnalyst 200).  
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El sedimento y las macrófitas se muestrearon mensualmente. Las muestras de 

sedimentos se recolectaron usando un tubo colector de PVC de 4 cm de diámetro. Todas 

las muestras se transportaron al laboratorio, refrigeradas a 4º C. El P total se determinó 

luego de la digestión de las muestras con una mezcla de HClO4:HNO3:HCl (7:5:2) 

seguida de la determinación de fósforo inorgánico disuelto (i-Pdis.) (Murphy y Riley, 

1962). Cr, Ni y Zn fueron determinados en el mismo digerido por espectrometría de 

absorción atómica. Las macrófitas se muestrearon por triplicado. En el laboratorio se 

lavaron y separaron en  hojas raíces. P, Cr, Ni y Zn se determinaron de la misma manera 

que en las muestras de sedimentos, previa digestión ácida. Se realizó el fraccionamiento 

de metales (Tessier et al., 1979) y de P (Golterman, 1996) en el sedimento de la zona de 

entrada y salida del humedal. (Ver capitulo IV. Materiales y métodos, sección IV.vi.ii. 

Sedimento). 

 

VI.II.iv. Resultados  

Las plantas de T. domingensis se trasplantaron en el wetland a fines de mayo de 

2009, y al término de unos meses, en la primavera siguiente, comenzaron a aumentar su 

cobertura, llegando en febrero de 2010 a alcanzar una cobertura casi total (Figs. 2 y 3). 

Durante esa etapa, se observó un desarrollo de Lemna sp. (Lenteja de agua), que cubrió 

toda la superficie de la pileta donde desagua el efluente luego de atravesar el humedal y 

parte de la 

superficie libre 

de la zona de 

entrada. 
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Fig. 2. Cobertura de T. domingensis en el humedal durante el período estudiado. 

 

 

Fig. 3. Vista del humedal: (a) al inicio del estudio con las plantas recién transplantadas; (b) 

desarrollo de Lemna sp. en la pileta donde desagua el efluente luego de atravesar el humedal y 

(c) con una cobertura vegetal casi total. 

 

El humedal funcionó con efluente cloacal (previo tratamiento primario), pluvial 

y efluente del circuito de enfriamiento desde noviembre de 2009 hasta marzo 2011. 

Luego, comenzó a volcarse además el efluente industrial. 

(a) (b) (c) 
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La Tabla 1 muestra la concentración media de los parámetros analizados en el 

efluente de entrada y de salida del humedal durante la etapa en la cual funcionó con 

todos los efluentes. La concentración de O2 no mostró gran variabilidad, presentándose 

condiciones óxicas en todos los muestreos. La conductividad mostró un amplio rango de 

variabilidad en el efluente de entrada, midiéndose valores de 975-10060 mho cm-1 

mientras que a la salida los valores disminuyeron no sólo su valor medio sino su 

variabilidad, encontrándose entre 1058-1358 mho cm-1. La alcalinidad y la dureza total 

no mostraron una disminución significativa, en cambio se observó una importante 

disminución de sulfato y sodio, que son utilizados en el tratamiento primario del 

efluente.   

El fósforo reactivo soluble (PRS) y el fósforo total (PT) mostraron buenas 

eficiencias de remoción y, probablemente, debido a las condiciones óxicas fueron 

retenidos tanto por plantas como por el sedimento. Con respecto a las especies 

nitrogenadas, el amonio fue el que presentó la mayor remoción, mientras que para el 

nitrato ésta no fue significativa. La concentración de nitrito aumentó a la salida del 

humedal, cumpliendo con el proceso de nitrificación del amonio en condiciones 

aeróbicas del agua. Sin embargo, es de destacar que las concentraciones de nitrito 

medidas son bajas y se encuentran dentro de los valores exigidos por la legislación 

vigente. La reducción de la DQO muestra la importante mineralización de la materia 

orgánica en el humedal.  

 

Tabla 1. Concentraciones medias y rangos de los parámetros analizados en el efluente 

de entrada y de salida del humedal. 

 
Entrada Salida % 

remoción promedio rango promedio rango 
pH 7,92 7,4-8,3 8,03 8,0-8,1 - 

Temperatura 22 19-23 16 15-18 -
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OD (mg l-1) 5,0 3,2-5,4 5,4 4,2-5,8 - 
Conductividad 

(umho/cm) 
3213 975-10060 1203,67 1058-1358 - 

Turbidez (UNT) 11 3,5-20 8 0,5-20 - 
Dureza 

(mg CaCO3 l
-1) 

90,5 76,8-120,0 75,2 68-88,8 16,9 

Cl- (mg l-1) 22,6 7,1-38,7 16,4 7,1-21,1 27,7 
SO4

2- (mg l-1) 1428,8 56,3-2781 133,7 75,3-181,3 90,6 
Na (mg l-1) 832,8 229,9-2781 271,9 265,2-300,6 67,3 
Cr (mg l-1) 0,310 0,012-1,45 0,022 0,019-0,025 92,9 
Zn (mg l-1) 0,072 0,006-0,145 0,041 0,003-0,097 41,7 
Ni (mg l-1) 0,018 0,003-0,082 0,004 0,004-0,004 77,5 

PRS (mg l-1) 0,592 0,247-0,903 0,307 0,291-0,350 48,1 
PT (mg l-1) 0,889 0,642-1,322 0,425 0,398-0,442 52,8 

N-NO3
- (mg l-1) 0,745 0,271-1,28 0,564 0,158-1,084 24,4 

N-NO2
- (mg l-1) 0,012 0,004-0,023 0,040 0,030-0,053 -246 

N-NH4
+

 (mg l-1) 6,15 0,957-15,6 2,08 0,722-3,89 66,1 
DQO (mg l-1) 57,1 21,3-160 12,4 < 6-27 78,2 

 

La Tabla 2 muestra el contenido de materia orgánica (expresado en %) y los 

valores de Eh (en mV) y pH medidos en la zona de entrada y salida del humedal. El 

sedimento presentó altos valores de pH y condiciones anóxicas en ambas zonas. El 

contenido de materia orgánica fue bajo. 

 

Tabla 2. Materia Orgánica, Potencial Redox (Eh) y pH del sedimento de la zona de entrada y 

salida del humedal. 

Zona %Materia orgánica Eh (mV) pH 
Entrada 2,96 -165 8,19 
Salida 3,81 -205 7,69 

 

La concentración de Ni, Zn y P no presentaron aumentos significativos en 

sedimento (Fig. 4). Sin embargo se encontró un aumento significativo de la 

concentración de Cr en el sedimento de la zona de entrada (Fig. 4), probablemente 

debido a que la concentración de este metal en el efluente es un orden de magnitud 

mayor a la de los demás contaminantes (Tabla 1).  
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Fig. 4. Concentraciones medias de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en sedimentos cuando el 

humedoal comenzó a funcionar y en la zona de entrada y salida del mismo. 

 

La Figura 5 muestra distribución de Cr, Ni, Zn y P en las distintas fracciones 

estudiadas. En cuanto a la especiación de los metales, en ambas zonas el Cr se acumuló 

en forma significativamente superior en la fracción de materia orgánica, cabe destacar 

que la concentración de Cr unido a óxidos de Fe-Mn fue alta tanto en la zona de entrada 

como en la zona de salida del humedal. El Zn se acumuló en forma significativamente 

superior unido a óxidos de Fe-Mn tanto en la zona de entrada como en la zona de salida. 

El Ni se acumuló en forma significativamente superior unido a la fracción de carbonatos 

en la zona de entrada y a la fracción residual en la zona de salida. No se encontró 

diferencia estadísticamente significativa entre la concentración total de P de la zona de 

entrada y salida, probablemente el corto tiempo de funcionamiento de este humedal no 

permitió una mayor acumulación del contaminante en la zona de entrada. En ambas 

zonas la mayor concentración de P se encontró en las fracciones  residual y CaCO3-P no 

existiendo diferencias significativas entre ellas. Se calcularon los índices de saturación 
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de la calcita, teniendo en cuenta la composición química del agua (APHA, 1998), 

encontrándose que en la zona de entrada éste fue mayor a 1. Este índice de saturación 

mayor a 1 indica que la calcita está sobresaturada por lo que su precipitación está 

termodinámicamente favorecida y la coprecipitación de los metales a su superficie 

puede ocurrir. La fracción intercambiable de los tres metales, que es la más lábil y 

biodisponible, presentó en ambas zonas  una concentración significativamente menor a 

las demás. 
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Fig. 5b. Fraccionamiento de Ni en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5c. Fraccionamiento de Zn en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal. 
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Fig. 5d. Fraccionamiento de P en el sedimento de las zonas de entrada y salida del humedal. 

 

La concentración de los metales estudiados en el tejido vegetal fue mayor en 
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mismo predio. Sobre los sedimentos quedaron depositados detritos de  T. domingensis, 

en los que se encontraron altas concentraciones de metales retenidos (Fig. 6).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6. Concentración de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en tejidos (Hoja, Raíz y Detritos) de Typha 

domingensis. 
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 Los cuatro contaminantes estudiados se unieron a fracciones estables del 

sedimento (materia orgánica, óxidos de Fe-Mn y residual). 

 T. domingensis demostró su alta capacidad de retención de metales, 

especialmente en su zona radicular, lo que demuestra su capacidad de fitoestabilización. 
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VI.III. Estudio de los humedales naturales 

 

VI.III.i. Objetivo   

Se realizó un estudio detallado de los humedales naturales con énfasis en la 

dinámica del Cr, Ni, Zn y P en los sedimentos de los mismos. Se estudió cómo 

influyen las características ambientales (pH, potencial redox, contenido de materia 

orgánica, etc.) en la acumulación y especiación de los metales mencionados y el P en 

el sedimento y cómo éstos se distribuyen los en los tejidos de la especie T. 

domingensis en el humedal natural 1.  

En el humedal natural 2 se realizaron 2 muestreos de agua y sedimento 

superficial (0-3cm). Con estos muestreos se pretende comenzar con la 

caracterización del humedal para realizar posteriores evaluaciones del efecto de la 

salinidad en la acumulación y distribución de los elementos en los sedimentos y en 

las plantas. Los resultados obtenidos en este humedal podrían utilizarse para la 

optimización de humedales construidos que tratan efluentes con elevada salinidad, 

como por ejemplo el humedal construido 1.  

 

VI.III.ii. Humedal natural 1 

Las caracteristicas del humedal se describen en el capitulo IV. Materiales y 

Métodos, sección IV.ii.i. Humedales naturales.  

 

VI.III.ii.i. Resultados 

La tabla 1 muestra la caracterización fisicoquímica del agua muestreada en el 

humedal.  
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Tabla 1. Variables medidas en el agua del humedal natural 1 (ND= no detectado, los valores 

entre paréntesis son los límites de detección). 

HN1
OD (mg l-1 O2) 3,4 

pH 7,0 
Conductividad (mho cm

-1
) 110 

HCO3
- (mg l-1) 68,3 

CO3
2- (mg l-1) ND (0,5) 

Cl- (mg l-1) 7,1 
SO4

2- (mg l-1) 6,5 
Ca2+ (mg l-1) 7,1 
Mg2+  (mg l-1) 2,9 

Fe (mg l-1) 0,46 
Cr Total (mg l-1) ND(0,002)

Cr(VI) (mg l-1) ND(0,03) 

Ni (mg l-1) ND(0,002)

Zn (mg l-1) ND(0,002)

PRS (mg l-1) 0,041 
PT (mg l-1) 0,16 

NO2- (mg l-1) ND(0,002)
NO3

-(mg l-1) 2,4 
NH4

+ (mg l-1) 1,056 
 

Los valores de pH, Eh (mV) y materia orgánica medidos en el sedimento se 

muestran en la Tabla 2. Los sedimentos muestran elevadas concentraciones de materia 

orgánica y condiciones oxidantes en superficie. La concentración de materia orgánica y 

el potencial redox disminuyen en profundidad, siendo  significativamente mayores en la 

zona vegetada, respectivamente. Los potenciales redox se tornan reductores en 

profundidad, manteniéndose las diferencias entre sitios. El pH de los sedimentos no 

vegetados es significativamente mayor al de los sedimentos vegetados en las tres 

profundidades estudiadas. 
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Tabla 2. pH, Potencial Redox (Eh) y Materia Orgánica del sedimento de la zona vegetada con T. 

domingensis y no vegetada del humedal natural 1. 

Zona pH Eh (mV) % Materia orgánica
V 0-3cm 5,7 114 33,7 
V 3-6cm 5,3 43,2 30,1 
V 6-9cm 5,37 -17,8 22,4 

NV 0-3cm 6,23 40 10,8 
NV 3-6cm 6,69 -43,6 8,9 
NV 6-9cm 7,03 -69,1 7,8 

 

En la figura 1 se muestran las concentraciones medias totales de Cr, Ni, Zn y P 

respectivamente, en los sedimentos vegetados con T. domingensis y no vegetados del 

sitio de estudio. Es importante notar la muy baja concentración de los 4 elementos 

estudiados, lo que hace que este humedal sea utilizado como testigo o control. Puede 

observarse que la concentración de los tres metales y del P fue significativamente mayor 

en la zona vegetada con T. domingensis respecto a la zona no vegetada en todas las 

profundidades estudiadas. Esto puede deberse a que los sedimentos no vegetados 

contienen mayor contenido de arena que los sedimentos vegetados. Asimismo, cabe 

destacar que la concentración total de los metales fue significativamente superior en la 

capa superficial de sedimento en ambas zonas, mientras que no se encontraron 

diferencias significativas entre la concentración de P en las distintas profundidades en 

ambas zonas.  
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Figura 1. Concentraciones medias de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en sedimento vegetado con T. 

domingensis y no vegetado en las distintas profundidades. 

 

En cuanto a la especiación de los contaminantes, el Cr se unió en forma 

significativamente superior a la fracción de materia orgánica en la zona vegetada en las 

tres profundidades estudiadas, mientras que en la zona no vegetada se acumuló 

principalmente en la fracción residual. (Fig. 2a). En el caso del Ni, no se encontraron 

diferencias significativas entre su concentración en las distintas fracciones  estudiadas ni 

entre las distintas profundidades (Fig. 2b). En ambas zonas y en las tres profundidades 

estudiadas, el Zn se encontró principalmente en la fracción residual y en menor medida 

unido a óxidos de Fe-Mn y a carbonatos sin existir diferencias significativas entre estas 

dos fracciones (Fig. 2c).   

En el caso del P, la mayor concentración se encontró en forma residual en ambas 

zonas y en las tres profundidades estudiadas. Cabe destacar que las fracciones CaCO3-P 

y Fe(OOH)-P son significativamente superiores en la zona vegetada con T. domingensis 
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respecto de la no vegetada, mientras que con la fracción residual ocurre lo opuesto (Fig. 

2d). La concentración de P en la fracción Org. alc.-P en ambas zonas es importante. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2a. Fraccionamiento de Cr en sedimentos vegetados (V) con T. domingensis y no vegetados 

(NV) en las distintas profundidades: superficial S(0-3 cm); M(3-6cm) y P(6-9cm). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2b. Fraccionamiento de Ni en sedimentos vegetados (V) con T. domingensis y no vegetados 

(NV) en las distintas profundidades: superficial S(0-3 cm); M(3-6cm) y P(6-9cm). 
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Fig. 2c. Fraccionamiento de Zn en sedimentos vegetados (V) con T. domingensis y no vegetados 

(NV) en las distintas profundidades: superficial S(0-3 cm); M(3-6cm) y P(6-9cm). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 2d. Fraccionamiento de P en sedimentos vegetados (V) con T. domingensis y no vegetados 

(NV) en las distintas profundidades: superficial S(0-3 cm); M(3-6cm) y P(6-9cm). 
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En la figura 3 se muestran las concentraciones medias de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) 

en los distintos tejidos vegetales (hojas, raíces y rizomas). Las concentraciones de los 

metales fueron significativamente mayores en raíces que en hojas y rizomas, mientras 

que la mayor concentración de P se determinó en las en hojas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3. Concentraciones medias de los contaminantes estudiados (mg g-1) en los distintos tejidos 

vegetales (hojas, raíces y rizomas) de T. domingensis 

0,00

0,01

0,02

0,03

0,04

0,05

0,06

0,07

P

Ni

Zn

Cr

m
g

 g
-1
 C

r

 Hoja   Raíz   Rizoma

0,00

0,01

0,02

0,03

0,04

0,05

0,06

0,07

m
g

 g
-1
 N

i

0,00

0,01

0,02

0,03

0,04

0,05

0,06

0,07

m
g 

g-1
 Z

n

0,00

0,25

0,50

0,75

1,00

1,25

1,50

1,75

2,00

2,25

2,50
m

g
 g

-1
 P

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

  

VI.III.iii. Humedal natural 2 

Las características del humedal se describen en el capitulo IV. Materiales y 

Métodos, sección IV.ii.i. Humedales naturales.  

 

VI.III.iii.i. Resultados 

La tabla 1 muestra la caracterización fisicoquímica del agua muestreada en el 

humedal.  

 

Tabla 1. Variables medidas en el agua del humedal natural 2 (ND= no detectado, los valores 

entre paréntesis son los límites de detección). 

HN2
OD (mg l-1 O2) 6,3 

pH 7,9 

Conductividad (mho cm
-1

) 23000 

HCO3
- (mg l-1) 341,3 

CO3
2- (mg l-1) ND (0,5)

Cl- (mg l-1) 7434,0 
SO4

2- (mg l-1) 4647,6 
Ca2+ (mg l-1) 344,0 
Mg2+  (mg l-1) 163,2 

Fe (mg l-1) 0,20 
Cr Total (mg l-1) ND(0,002)
Cr(VI) (mg l-1) ND(0,03)

Ni (mg l-1) ND(0,002)
Zn (mg l-1) ND(0,002)

PRS (mg l-1) 0,081 
PT (mg l-1) 0,255 

NO2- (mg l-1) 0,120 
NO3

-(mg l-1) 1,7 
NH4

+ (mg l-1) 0,469 
 

Los valores de medios de pH, Eh (mV) y materia orgánica medidos en el 

sedimento se muestran en la Tabla 2. Los valores medidos muestran sedimentos 

anóxicos, alcalinos y con bajo contenido de materia orgánica.  
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Tabla 2. pH, Potencial Redox (Eh) y Materia Orgánica del sedimento del humedal natural 2. 

pH Eh (mV) % Materia orgánica
8 -347 6,1 

 

En la figura 1 se muestran las concentraciones medias totales de Cr, Ni, Zn y P 

respectivamente, en los sedimentos del humedal natural 2. Puede observarse que las 

concentraciones de Zn y P son significativamente mayores, 1 y 2 órdenes de magnitud 

respectivamente, que las concentraciones de Cr y Ni.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 1. Concentraciones medias de Cr, Ni, Zn y P (mg g-1) en el sedimento del Humedal natural 

2. 

Respecto a la especiación de los contaminantes, el Cr se encontró en forma 

significativamente superior unido a materia orgánica, luego unido a óxidos de Fe-Mn y 

en la fracción residual si existir diferencias significativas entre ambas (Fig. 2a). No se 

encontraron diferencias significativas entre la concentración de Ni unido a carbonatos e 

intercambiable, siendo la concentración del metal en estas fracciones significativamente 

superior a las demás (Fig. 2a). El Zn se encontró principalmente unido a carbonatos y en 
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menor medida unido a óxidos de Fe-Mn y en la fracción residual sin existir diferencias 

significativas entre estas dos fracciones (Fig. 2a).   

 

Fig. 2a. Fraccionamiento de Cr, Ni y Zn en sedimento superficial (0-3 cm) del humedal natural 

2. 

 

En el caso del P, la mayor concentración se encontró en la fracción CaCO3-P y 

luego en la fracción org. ác.-P. La menor concentración de P se encontró en la fracción 

residual (Fig. 2b).  
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Fig. 2d. Fraccionamiento de P en sedimento superficial (0-3 cm) del humedal natural 2. 

 

VI.III.iv. Consideraciones finales 

Humedal natural 1 

 La concentración de los 4 elementos estudiados en el sedimento permite 

utilizar este humedal como testigo o control. 

 La concentración de los tres metales y del P fue significativamente mayor 

en la zona vegetada con T. domingensis respecto a la zona no vegetada en todas las 

profundidades estudiadas. 

 El Cr se unió en forma significativamente superior a la fracción de materia 

orgánica en la zona vegetada en las tres profundidades estudiadas, mientras que en la 

zona no vegetada se acumuló principalmente en la fracción residual. En el caso del Ni, 

no se encontraron diferencias significativas entre su concentración en las distintas 

fracciones  estudiadas ni entre las distintas profundidades. En ambas zonas y en las tres 

profundidades estudiadas, el Zn se encontró principalmente en la fracción residual. 

Sedimento superficie
0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

%
 P

 Fe(OOH)-P   CaCO
3
-P   Org.ac.-P

                   Org. alc.-P   Residual

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

  

 En el caso del P, la mayor concentración se encontró en forma residual en 

ambas zonas y en las tres profundidades estudiadas.  

 Las concentraciones de los metales fueron significativamente mayores en 

raíces que en hojas y rizomas, mientras que la mayor concentración de P se determinó 

en las en hojas. 

 

Humedal natural 2 

 Las concentraciones de Zn y P en sedimento son significativamente 

mayores, 1 y 2 órdenes de magnitud respectivamente, que las concentraciones de Cr y 

Ni.  

 El Cr se encontró en forma significativamente superior unido a materia 

orgánica. No se encontraron diferencias significativas entre la concentración de Ni 

unido a carbonatos e intercambiable. El Zn se encontró principalmente unido a 

carbonatos. En el caso del P, la mayor concentración se encontró en la fracción CaCO3-

P. 
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VII. DISCUSIÓN 
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VII.i. Remoción de contaminantes del agua 

En las experiencias, el mayor porcentaje de remoción de los tres metales y de P 

se produjo en los tratamientos de 100 mg L-1 tanto vegetados como no vegetados. No 

hubo diferencias significativas cuando los metales fueron agregados en forma separada 

o en forma combinada para todos los casos. El menor porcentaje de remoción de Cr, Ni 

y P se produjo en el tratamiento Cr500, Ni500 y P500, respectivamente, tanto en los 

reactores vegetados como en los no vegetados. En el caso del Cr, en el tratamiento 

Cr500, se encontró una remoción significativamente mayor de este metal en el 

tratamiento no vegetado en relación con el vegetado. Sin embargo, en el caso del Ni y 

del Zn, en los tratamientos Ni500, Zn500 y Comb500 la remoción fue 

significativamente superior en los reactores vegetados respecto de los no vegetados. 

Respecto del Zn, la menor remoción de este metal se produjo en el tratamiento 

Comb500 tanto en los tratamientos vegetados como en los no vegetados.  

La menor remoción de P se produjo en el tratamiento P500 no vegetado. Tanto 

en el tratamiento P100 como en el P500 la remoción fue significativamente superior en 

los reactores vegetados respecto de los no vegetados. Diversos autores estudiaron la 

contribución de las plantas en la remoción de nutrientes de efluentes, determinando que, 

en ausencia de plantas, es el sedimento el que produce la depuración del agua (Hamilton 

et al., 1993; Coleman et al., 2001, Panigatti y Maine, 2003), aunque la mayoría de los 

estudios informan una mayor remoción cuando las plantas están presentes (Tanner et al., 

1995; Hunter et al., 2001; Huett et al., 2005). La remoción de P fue significativamente 

menor que la remoción de metales, cuando éstos fueron agregados a la misma 

concentración, esta situación ha sido señalada reiteradamente en la bibliografía 

(Greenway and Woolley, 1999; Heyvaert et al., 2006, Hadad et al., 2006; Maine et al., 

2009).  

Di Luca, Gisela Alfonsina  - 2013 -



 

  

Teniendo en cuenta que el tiempo de residencia del efluente en un humedal 

construido para su tratamiento es de 7-12 días, puede observarse que en ese periodo, el 

contaminante que mostró una mayor cinética de remoción fue el Cr. La cinética de 

remoción para Ni, Zn y P es mayor en los reactores con vegetación en todos los 

tratamientos. En el caso del Cr, la cinética de remoción es mayor en los tratamientos sin 

vegetación, sin embargo la remoción final en los tratamientos vegetados es mayor a la 

de los demás contaminantes estudiados. Similares resultados fueron informados  para  

las macrófitas flotantes  P. stratiotes y S. herzogii, las cuales mostraron eficiencias de 

98-99% de remoción después de 30 días de experimentación utilizando concentraciones 

de 1, 2, 4 y 6 mg L-1 de Cr (Maine et al., 2004). Estos autores propusieron que la 

remoción obtenida se debió al hecho de que la sorción de Cr(III) es probablemente un 

mecanismo competitivo-consecutivo con etapas de reacción reversibles, esto se refleja 

en que los porcentajes de remoción nunca llegan al 100% cualquiera sea la condición 

inicial, además propusieron que P. stratiotes y S. herzogii pueden tomar Cr del agua a 

través de la sorción sobre la superficie de las hojas por contacto directo con la solución. 

Soto et al. (1999) reportaron que la remoción de P es significativamente mayor en 

sistemas con plantas que en aquellos sin plantas. De acuerdo a los resultados obtenidos, 

puede concluirse que las macrófitas están directamente involucradas en la remoción, por 

lo que puede decirse que las plantas actúan como verdaderas “bombas extractoras” de 

contaminantes. 

Si bien durante los tres periodos estudiados, el humedal construido 1 fue 

eficiente en la remoción de metales a pesar del evento temporal de depredación de las 

plantas, las eficiencias de remoción más altas se registraron durante el período de 

operación normal, con valores similares a los informados por otros autores  (Ellis et al., 

1994; Vesk y Allaway, 1997; Pontier et al., 2004; Vymazal, 2011). Beining y Otte 
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(1997) encontraron que un efluente de escorrentía de una mina disminuyó en un 95% su 

concentración de Zn luego de atravesar un humedal natural. En nuestro estudio, tanto en 

el afluente como en el efluente de este humedal, la concentración de Zn se encontró por 

debajo de 0,040 mg L-1 durante todo el período estudiado, en algunos casos no fue 

detectable. No obstante, se registró un aumento del Zn en sedimentos y biomasa vegetal 

indicando que el humedal es eficiente en la retención del mismo. Los porcentajes de 

disminución de DQO y DBO obtenidos en el humedal construido durante el periodo de 

operación normal fueron similares a los informados por la bibliografía. Diversos autores 

informan porcentajes de remoción de DQO y DBO de 76% y 88% (Jenssen et al., 

1993), 87% y 90% (Gómez Cerezo et al., 2001), 90% y 90% (Merlin et al., 2002), 60% 

y 61% (Ansola et al., 2003), 73% y 58% (Calheiros et al., 2007). Song et al. (2006) 

estimaron una remoción media de 62% y 70% de DQO y DBO durante seis años de 

operación de un sistema de humedales de flujo subsuperficial. Puede observarse que las 

eficiencias de remoción  de estos dos parámetros fueron menores en los periodos de 

depredación y de recuperación, mostrando la importancia de la presencia de las 

macrófitas. Amonio, PT y PRS no fueron eficientemente removidos debido a las bajas 

concentraciones de oxígeno prevalecientes durante los tres periodos, lo que además 

provoca que la desnitrificación haya sido, probablemente, el principal proceso de 

remoción de nitrógeno. Los resultados obtenidos son consistentes con numerosas 

referencias bibliográficas que muestran la importancia de la desnitrificación en la 

remoción de nitrógeno en humedales, tanto naturales como construidos (Golterman et 

al., 1988; Minzoni et al., 1988; Reddy et al., 1989; D’Angelo y Reddy, 1993; Matheson 

et al., 2002).  

En el humedal construido 2, la concentración de O2 no mostró gran variabilidad, 

presentándose condiciones óxicas en todos los muestreos. La conductividad mostró un 
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amplio rango de variabilidad en el efluente de entrada, mientras que a la salida los 

valores disminuyeron no sólo su valor medio sino su variabilidad. La alcalinidad y la 

dureza total no mostraron una disminución significativa, en cambio se observó una 

importante disminución de sulfato y sodio, que son utilizados en el tratamiento primario 

del efluente.  El fósforo reactivo soluble (PRS) y el fósforo total (PT) mostraron buenas 

eficiencias de remoción y, probablemente, debido a las condiciones óxicas fueron 

retenidos tanto por plantas como por el sedimento. Con respecto a las especies 

nitrogenadas, el amonio fue el que presentó la mayor remoción, mientras que para el 

nitrato ésta no fue significativa. La concentración de nitrito aumentó a la salida del 

humedal, cumpliendo con el proceso de nitrificación del amonio en condiciones 

aeróbicas del agua. Sin embargo, es de destacar que las concentraciones de nitrito 

medidas son bajas y se encuentran dentro de los valores exigidos por la legislación 

vigente. El amonio se nitrifica debido a las concentraciones de oxígeno prevalecientes 

en el wetland. En general, en sistemas acuáticos, el amonio es removido por 

sedimentación, nitrificación y desnitrificación, absorción por las plantas o 

volatilización. Por otra parte, la disminución de NO3
- que originalmente se encontraba 

del agua o que proviene de la nitrificación del amonio se debe fundamentalmente al 

proceso de desnitrificación y absorción por las plantas (Saunders y Kalff, 2001). Este 

proceso necesita energía, la cual se obtiene de la oxidación de la materia orgánica 

presente en las zonas anaeróbicas del sedimento. Las macrófitas pueden mejorar las 

condiciones de desnitrificación, ya que suministran C orgánico, el cual puede ser usado 

directamente por las bacterias desnitrificantes o puede estimular la desnitrificación 

indirectamente contribuyendo a disminuir el potencial redox (Weisner et al., 1994) La 

reducción de la DQO muestra la importante mineralización de la materia orgánica en el 

humedal.  
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Respecto a los humedales naturales, puede observase que en el agua del humedal 

natural 1, el pH, la conductividad y la concentración de todas los variables medidas, 

excepto el NO3
- y el NH4

+,  es significativamente menor que en el humedal natural 2. 

Oroná et al. (2010) encontraron valores de salinidad que superan los 30 g/L en la laguna 

de Mar Chiquita, este dato junto con la composición química del agua permitieron 

clasificarla como salada, clorurada - sódica. En cambio, las aguas del río Paraná Medio, 

donde pertenece el humedal natural 1 son aguas de baja salinidad, bicarbonatadas-

cálcicas-magnésicas-sódicas.  

 

VII.ii. pH y Eh del sedimento 

En las tres experiencias realizadas, los valores de pH del sedimento de los 

tratamientos vegetados con T. domingensis fueron significativamente menores y el 

potencial redox significativamente mayor que los hallados en los tratamientos no 

vegetados. Un cambio en las condiciones redox puede afectar el pH de los sedimentos. 

Durante la reducción, los protones son consumidos, mientras que durante la oxidación 

tiende a ocurrir una acidificación. Las macrófitas arraigadas son capaces de alterar las 

condiciones de pH del sedimento a través de asimilación/producción de 

aniones/cationes por medio de los exudados de las raíces (Nye, 1981) y de estabilizar y 

oxidar los sedimentos de fondo (Brix y Schierup, 1990; Brix, 1994; Dunbabin et al., 

1988; Jacob y Otte, 2003), al traslocar oxígeno desde sus partes aéreas hacia las raíces y 

luego al sedimento que las rodea.  

En las zonas de entrada y salida de los humedales construidos y en el humedal 

natural 2 los valores de pH medidos fueron alcalinos. Las plantas pueden causar 

condiciones más alcalinas en los sedimentos de los humedales ya que los procesos 

microbianos asociados a las plantas pueden estimular reacciones redox generadoras de 
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alcalinidad, como la reducción de iones férricos o de sulfatos (Vile and Wieder, 1993). 

La toma de nutrientes por las plantas genera regiones en la superficie de las raíces más 

alcalinas (Sorrell y Orr 1993). Sin embargo, el material orgánico asociado con la 

senescencia y los exudados de las raíces afecta directamente la actividad microbiana del 

sedimento (Dunbabin and Bowmer 1992), aumenta la demanda de oxígeno del mismo 

(Rovira 1956) y puede bajar el pH (Roane et al. 1996), como ocurrió durante el periodo 

de depredación en el humedal construido 1 y en las experiencias realizadas. En las áreas 

vegetadas del humedal construido 1 durante el periodo de recuperación, los pH medidos 

fueron significativamente más bajos que en los demás periodos estudiados; la misma 

situación se presentó en el humedal natural 1. Conlin y Crowder (1989) encontraron 

zonas de pH menores a lo largo de la superficie de las raíces. Debido a que la zona 

acídica de las raíces coincide con la localización de la pérdida radial de oxígeno por 

parte de las raíces, la disminución neta de pH puede resultar del efecto combinado de la 

oxidación del hierro y la liberación de protones por las raíces (Saleque and Kirk, 1995). 

Negrin et al. (2011) arguyeron que los menores valores de pH en los sedimentos 

vegetados en las marismas bajas pueden reflejar la producción local de CO2 vía 

oxidación aeróbica de la materia orgánica en la rizósfera. Otra posibilidad es que los 

tejidos de las raíces liberen protones al agua intersticial para mantener la 

electroneutralidad luego de tomar los iones amonio (Kirk, 2004). Teniendo esto en 

cuenta, las diferencias de pH encontradas en el humedal construido 1 entre los periodos 

estudiados podrían indicar que la absorción de amonio por las plantas fue más 

importante durante el periodo de recuperación probablemente por la mayor 

productividad de las mismas en ese periodo, lo cual se reflejó en la menor concentración 

de ese parámetro durante el periodo de recuperación. Los cambios de pH pueden afectar 

la movilidad y disponibilidad de los metales. Una caída del pH impide la transferencia 
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de la mayoría de los metales al sedimento y/o causa la desorción de los mismos de los 

sedimentos (e.g., Salomons et al., 1987; Gambrell et al., 1991b; Calmano et al., 1993). 

Una mayor actividad de protones reduce la carga negativa de la superficie de la materia 

orgánica, de las partículas de arcilla y de los óxidos de Al y Fe y aumenta la solubilidad 

de los precipitados. Esta situación se manifestó en un aumento en la concentración de 

Cr, Ni y Zn en el agua del humedal construido 1 durante el periodo de recuperación, y 

en los tratamientos vegetados durante las experiencias, donde se midieron los menores 

pH. Como una adaptación a la inundación (cuando se producen condiciones de anoxia), 

las raíces de algunas especies de plantas permiten la difusión de oxigeno al sedimento 

que las rodea. Esta pérdida radial de oxigeno (ROL) puede permitir a las plantas reducir 

toxinas del suelo vía oxidación química, enzimática y microbiana (Armstrong 1975). El 

ROL puede aumentar el Eh local del sedimento (Armstrong 1967a). El grado de ROL 

depende de numerosos factores incluyendo las especies de plantas (Armstrong 1967b), 

la velocidad de difusión de oxígeno (Armstrong 1967b), la actividad enzimática del 

suelo, la permeabilidad de las paredes de las raíces (Armstrong 1967a) y la demanda 

externa de oxigeno del suelo (Armstrong 1970). En general, los investigadores han 

reportado valores de Eh mayores en sedimentos vegetados que en no vegetados. Sin 

embargo, los cambios en la difusión del oxigeno de las raíces o las raíces muertas, 

proporcionan una fuente de energía para la respiración microbiana y por lo tanto 

intensifica las condiciones reductoras (Armstrong et al. 1990; Koretsky et al. 2005). La 

capacidad de las macrófitas arraigadas de modificar las condiciones redox del 

sedimento ha sido informado previamente en reiteradas ocasiones (Gersberg et al., 

1986; Chen y Barko, 1988, McKee et al., 1988, Reddy et al., 1989; Brix and Schierup, 

1990; Barko et al., 1991; Sorrell and Boon, 1992; Jacob y Otte, 2003). Esto puede 

observarse en este estudio, donde los valores de Eh medidos fueron mayores en los 
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sedimentos vegetados con T. domingensis en las experiencias de invernadero, en el 

humedal natural 1 y para los periodos de operación normal y de recuperación del 

humedal construido 1 en comparación con los medidos durante el periodo de 

depredación. En los distintos estudios realizados se comprobó que el pH aumentó con la 

profundidad mientras que el potencial redox disminuyó, esto coincide con una menor 

densidad radicular en las capas más profundas.  

 

VII.iii. Acumulación de Cr, Ni, Zn y P en sedimento 

En todos los casos la acumulación de los tres metales y del P se produjo en 

forma significativamente superior en la capa superficial de los sedimentos (0-3cm), 

sugiriendo una escasa movilidad de los mismos o bien que los sitios de sorción de esta 

capa no fueron saturados. Este resultado coincide con el informado por diversos autores 

(Chagué-Goff and Rosen, 2001; Yu et al., 2001; O’Sullivan et al., 2004; Nielsen and 

Andersen, 2005; Reina et al., 2006; Maine et al., 2007a, b; etc). La sorción por los 

sedimentos es considerada como uno de los principales mecanismos de acumulación de 

contaminantes a largo plazo en sistemas acuáticos (Richardson, 1999). De este modo, la 

sorción de los contaminantes es finita y limitada (Richardson and Craft, 1993), ya que 

los sitios de sorción del sedimento pueden saturarse cuando se lo somete a una carga 

prolongada de los mismos (Meuleman et al., 2003). Sin embargo, en los humedales 

construidos estudiados, las características físicas y químicas de los efluentes 

proporcionaron las condiciones adecuadas para la formación de nuevos sitios de sorción 

(alto pH, Fe, Ca2+ y concentraciones iónicas).  

Al finalizar las experiencias, la concentración de Cr, Ni, Zn y P en los 

sedimentos no vegetados fue mayor, probablemente debido a que en los tratamientos 

vegetados los metales son incorporados y permanecen retenidos, además, en las plantas. 
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En el tratamiento Ni500 la acumulación del Ni fue superior en los sedimentos 

vegetados. Además, en los sedimentos sin vegetación se observó un aumento 

significativo en la concentración de los contaminantes en las capas más profundas, lo 

que no se observó en los sedimentos vegetados. 

En los humedales construidos, las concentraciones de Cr, Ni, Zn y P fueron 

significativamente mayores en el sedimento de entrada que en el de salida demostrando 

que fueron eficientemente retenidos. La disminución exponencial de las concentraciones 

de contaminantes hasta valores cercanos a cero desde la entrada hasta la salida de un 

humedal pueden explicarse utilizando modelos volumétricos o de área de primer orden 

(Kadlec and Wallace, 2009).  

En la zona de entrada del humedal construido 1, la concentración de los 

contaminantes fue significativamente mayor durante el periodo de depredación y en las 

áreas no vegetadas durante el periodo de recuperación, sin existir diferencias 

significativas entre ambos. El sedimento aumentó su capacidad de retención de 

contaminantes cuando la cobertura vegetal disminuyó manteniendo así la capacidad de 

retención global del sistema. A similares resultados arribaron Panigatti y Maine, (2003) 

quienes informaron que en sistemas sin macrófitas, el sedimento reemplaza el rol de las 

plantas en le remoción de P.  Kadlec et al. (2000) y Vymazal y Kròpfelovà (2005) 

propusieron que la eficiencia del wetland aumenta cuando el sistema raíz-rizoma de la 

vegetación llega a su madurez, lo cual ocurre entre 3 y 5 años. En este caso, el sistema 

probablemente continúo funcionando eficientemente y pudo recuperarse debido a que 

ya había alcanzado su etapa de madurez. La menor concentración de Cr, Ni y Zn se 

encontró en el periodo de operación normal mientras que la menor concentración de P 

se encontró en las áreas vegetadas durante el periodo de recuperación, probablemente 

debido a que fue utilizado por las plantas que mostraron gran productividad en este 
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periodo.  En este último periodo, las concentraciones metales y P en las áreas vegetadas 

disminuyeron significativamente respecto al periodo de depredación.  

Las macrófitas tienen el potencial de cambiar las condiciones redox  y el pH del 

sedimento y la distribución de los contaminantes a través de, al menos, tres procesos 

distintos: (1) liberación de O2 a través de las raíces hacia la rizosfera, (2) producción 

primaria, aumentando la cantidad de carbono orgánico lábil y (3) toma directa de 

contaminantes en las raíces, rizomas, tallos y hojas. Como se mencionó, la liberación de 

O2 hacia los suelos o sedimentos anoxicos saturados de agua puede crear microzonas de 

geoquímica muy diferente a la del ambiente que las rodea (Crowder 1991; Doyle and 

Otte 1997; Weis and Weis 2004). Por ejemplo, las “placas” de óxido de Fe(III) pueden 

ser formadas en la rizosfera como resultado de la reacción del O2 liberado por las raíces 

con el Fe(II) disuelto en los sedimentos subóxicos que la rodean (Mendelssohn and 

Postek 1982; Crowder 1991; Ye et al. 1998a; Zhang et al. 1998; Batty et al. 2000, 2002; 

Weis and Weis 2004). Estas placas pueden ser importantes para el secuestro de 

nutrientes, especialmente P, así como elementos traza (Crowder 1991; Ye et al. 1998a; 

Batty et al. 2000, 2002; Hansel et al. 2001). La producción primaria de las macrófitas 

produce materia orgánica que es el combustible de las reacciones de respiración 

aeróbica y anaeróbica, que agotan los aceptores electrónicos terminales y crean 

microzonas de Eh más reducido (Crowder 1991; Hines et al. 1989, 1999; Koretsky et al. 

2005). Las macrófitas como Typha spp. (Crowder 1991; Ye et al. 1997; Demirezen and 

Aksoy 2004), Phragmites spp. (Crowder 1991; Keller et al. 1998; Ye et al. 1998a, b; 

Batty et al. 2000; Weis and Weis 2004), Scirpus spp. (Bhattacharya et al. 2006) y 

Lemna spp. (Zayed et al. 1998; Mkandawire et al. 2004; Oporto et al. 2006; Sweidan 

and Fayyad 2006) pueden tomar contaminantes, concentrándolos en la biomasa 

sumergida y aérea. Las macrófitas tienen también una influencia significativa en la 
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química del agua intersticial y de la fase sólida, vía toma y liberación de nutrientes (a 

través de la descomposición) y evapotranspiración (Hines et al. 1989, 1999; Weis and 

Weis 2004; Choi et al. 2006; Kaldy et al. 2006). Reina et al. (2006) estudiaron el efecto 

de la presencia de macrófitas emergentes, Scirpus maritimus, Juncus subulatus y 

Phragmites australis, en la composición de P en el sedimento de un pantano poco 

profundo en Doñana (España) y concluyeron que la concentración de P total en el 

sedimento superficial fue mayor en los sitios vegetados, pero la diferencia fue 

estadísticamente significativa sólo en el caso de J. subulatus. Estos autores concluyeron 

además que la presencia de macrófitas emergentes no necesariamente implica la 

reducción de la concentración de P en humedales poco profundos como los pantanos. 

Sobre los sedimentos del humedal construido 2 quedaron depositados detritos de  

T. domingensis, en los que se encontraron altas concentraciones de metales retenidos. 

Estos detritos están conformados fundamentalmente por hojas secas que quedan luego 

del invierno, lo cual es parte del ciclo anual de las macrófitas. Las macrófitas no 

solamente sorben contaminantes cuando están vivas. Schneider y Rubio (1999) 

demostraron a escala de laboratorio que la biomasa seca de tres macrófitas flotantes 

(Potamogeton lucens, Salvinia herzogii y Eichhornia crassipes) resultaron excelentes 

biosorbedores de metales pesados. Miretzky et al. (2006) reportaron similares resultados 

cuando trabajaron con biomasa no viva de Spirodela intermedia, Lemna minor y Pistia 

stratiotes utilizando una solución multimetal (Cu2+, Pb2+, Cd2+, Ni2+ y Zn2+). Arduini et 

al. (2006) observaron una acumulación significativamente superior de Cr en hojas 

muertas de Miscanthus sinensis en comparación con las hojas verdes como un 

mecanismo adicional de detoxificación al ser expuesta a una concentración de 150 mg 

L-1 Cr.  Esto sería una importante ventaja para el manejo de humedales construidos, 

porque cuando las plantas mueren, como su degradación es lenta (Hammerly et al., 
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1989), siguen reteniendo metales dentro del humedal, como lo determinamos 

experimentalmente. Estos detritos pueden ser removidos fácilmente del humedal para su 

disposición final, en caso que fuera necesario. Por otra parte, las macrófitas podrían ser 

cosechadas, secadas y como disposición final, utilizadas en columnas para la 

eliminación de metales en agua.  

Es importante notar la muy baja concentración de los cuatro contaminantes 

estudiados en el humedal natural 1, lo que hace que este humedal sea utilizado como 

testigo o control.  En el humedal natural 2 las concentraciones de Cr y Ni son muy bajas 

mientras que las de Zn y P son significativamente mayores, 1 y 2 órdenes de magnitud 

respectivamente. Esto puede deberse a que, el río Suquia, afluente de este humedal, en 

su recorrido atraviesa diversas poblaciones entre las que se encuentra la Ciudad de 

Córdoba, la cual vierte, en el curso del río, los efluentes proveniente de la planta de 

tratamiento de líquidos cloacales y de un canal pluvial que recibe la descarga de 

diferentes industrias.   

 

VII.iv. Fraccionamiento de metales en sedimento 

El Cr(VI) es rápidamente reducido a Cr(III) en presencia de materia orgánica y/o 

Fe(II) (Masscheleyn et al., 1992; Losi et al., 1994; Fendorf, 1995). La baja solubilidad 

del Cr(III) produce su precipitación como Cr(OH)n (mayormente como Cr(OH)3) (Guo 

et al., 1997). Es lo que sucedió en los tratamientos Cr100, Cr500, Comb500 y en los tres 

periodos estudiados en la zona de entrada en el humedal construido 1. El Cr trivalente 

en solución puede también formar complejos solubles con componentes orgánicos, que 

dejan al Cr en solución. Sin embargo, estos complejos pueden además adsorberse a los 

sólidos suspendidos y precipitar, removiendo el Cr(III) de la solución. La materia 

orgánica, que forma parte de los solidos suspendidos o de los sedimentos de fondo, 
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tiene la capacidad de complejar y adsorber cationes debido a la presencia de grupos 

cargados negativamente (Laveuf y Cornu, 2009) por lo que esos cationes pueden 

presentarse como asociaciones insolubles fuertemente unidos a la materia orgánica, en 

particular con componentes de la fracción húmica (Machemer et al., 1993; Yu et al., 

2001). Esta situación fue la que se produjo en el tratamiento 100 mg L-1 Cr + 100 mg L-

1 Ni + 100 mg L-1 Zn, en el humedal construido 2, en la zona vegetada del humedal 

natural 1 y en el humedal natural 2. La magnitud relativa de la fracción unida a materia 

orgánica aumenta a medida que disminuye el potencial redox (Guo et al., 1997b).  

Se calcularon los índices de saturación de la calcita, teniendo en cuenta la 

composición química del agua (APHA, 1998). Estos índices de saturación fueron 

mayores a 1 en la zona de entrada del humedal construido 1 y en el humedal natural 2 e 

indican que la calcita está sobresaturada por lo que su precipitación está 

termodinámicamente favorecida y la coprecipitación de los contaminantes, como el Ni y 

el Zn, a su superficie puede ocurrir. Más aún, la presencia de CaCO3 en la capa 

superficial de sedimento en esta zona del humedal construido 1 fue corroborada en los 

análisis de difracción de rayos X. Así, el Ni se acumuló en forma significativamente 

superior unido a carbonatos en el humedal construido 1 durante el periodo de operación 

normal, en la zona de entrada del humedal construido 2 y en el humedal natural 2 y el 

Zn se acumuló en forma significativamente en esta fracción en los tratamientos Zn100, 

Zn500, en la zona de entrada del humedal construido 1 durante los tres periodos 

estudiados y en el humedal natural 2. La retención de Zn unido a carbonatos ha sido 

ampliamente reportada en la literatura puede precipitar como ZnCO3 o coprecipitar 

como Zn5(OH)6(CO3)2 o  como sal doble CaCO3 - ZnCO3 (Banerjee, 2003; Lee et al., 

1997, 2005; Norrström and Jacks, 1998; Stone y Marsalek, 1996; Pardo et al., 1990; 

Sürija and Branica, 1995; Yu et al., 2000; Ackay et al., 2003). Nuttall y Younger (2000) 
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estudiaron los procesos de remoción de Zn de un efluente alcalino proveniente de una 

mina abandonada de Zn y Pb y sugirieron que la precipitación del Zn corresponde a 

ZnCO3 cuando el pH varia entre 7,8-8,5 y a óxidos de Zn a mayores valores de pH. Guo 

et al. (1997) encontraron que a bajos potenciales redox, el Ni precipitó en la fracción de 

carbonatos.  

El Ni  se acumuló en forma significativamente superior unido a óxidos de Fe-Mn 

en los tratamiento Ni100, 100 mg L-1 Cr + 100 mg L-1 Ni + 100 mg L-1 Zn ya sea 

vegetado o no vegetado y en la zona de entrada y salida del humedal construido 1 

durante los periodos de depredación y de recuperación. El Zn se encontró unido en 

mayor medida a la fracción de óxidos de Fe-Mn en 100 mg L-1 Cr + 100 mg L-1 Ni + 

100 mg L-1 Zn y en las zonas de entrada y salida del humedal construido 2. Los óxidos 

de Fe-Mn representan sumideros de metales pesados. La estabilidad del Fe2+ y los 

oxihidróxidos de Fe depende principalmente de una combinación del Eh y del pH del 

sedimento. En general, la capacidad de adsorción de los oxi-hidróxidos de Fe para los 

metales es baja a bajos pH (Schulz-Zunkel and Krüger, 2009). Por ejemplo, se informó 

que la adsorción de metales en goetita es baja a pH =6 o menores y aumenta a medida 

que el pH aumenta (Spark et al., 1995; Mustafa et al., 2006). Se piensa que en 

condiciones anaeróbicas, los metales unidos a los óxidos de Fe-Mn son liberados. Los 

minerales casi amorfos Fe(OH)3 (ferrihidrita) son reducidos a un Eh mayor para un 

dado pH que los minerales cristalinos de FeOOH (goetita) o Fe2O3 (hematita). Por lo 

tanto, los metales liberados por la transformación del Fe son posteriormente adsorbidos 

en la superficie de los óxidos de Fe amorfos o poco cristalinos y de hidróxidos mixtos 

de Fe(II)-Fe(III) (Gale et al., 1994). También es posible que el Fe3+ ocluido cubierto por 

materia orgánica (principalmente compuestos húmicos) esté protegido de la reducción  

(Peng et al., 2007). La baja concentración de Ni y Zn en el agua del humedal construido 
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1 durante el periodo de depredación (a muy bajos Eh) podría deberse, además, a la 

precipitación de sulfuros, como fue informada por otros autores (Carbonell et al., 1999; 

Koretsky et al., 2007; Schröder et al., 2008; Van der Geest and Paumen, 2008; Du 

Laing et al., 2007, 2008, 2009a,b). El color oscuro de estos sedimentos y el típico olor 

sugerirían la formación de sulfuros. Sin embargo, no pudo detectarse una relación 

significativa entre el contenido de SO4
2- y Eh. Esto puede deberse  al hecho que la 

concentración total de SO4
2- es un indicador pobre de la velocidad de reducción del 

SO4
2- debido al rápido ciclo interno del sulfuro en los humedales (Koretsky et al., 2007). 

Por otra parte, se necesita una muy pequeña cantidad de sulfuros para precipitar todo el 

Ni y Zn. Esta cantidad puede no ser detectable con los métodos comunes de detección 

de sulfuros basados en titulaciones (Du Laing et al., 2007, 2008). Los elementos que 

están unidos a sulfuros pueden ser liberados durante la oxidación de sulfuros a sulfatos 

(Du Laing et al., 2009a,b,c). Esta podría también ser una de las razones del aumento de 

la solubilidad de los metales con el aumento del Eh. La cantidad de Zn en la fracción de 

óxidos de Fe-Mn fue, sin ser la principal, importante en las experiencias y en el 

humedal construido 1 y en los humedales naturales. Los oxihidróxidos de Fe juegan 

también un papel importante en la remoción de Zn. Esto puede atribuirse probablemente 

a las altas constantes de estabilidad para estas formas de unión Zn–(Fe+Mn) (Ramos et 

al., 1999; Yu et al., 2000).  

La fracción intercambiable, que es la más lábil y biodisponible, incluye metales 

débilmente adsorbidos en la superficie sólida por interacción electrostática 

relativamente débil, iones que forman complejos solubles con materia orgánica y 

metales que pueden ser liberados por  procesos de intercambio iónico. En general, se 

esperan contenidos de metales de hasta un 5% en la fracción intercambiable (Kelderman 

y Osman 2007; Sürija and Branica, 1995; Tsai et al., 1998; Argese and Bettiol, 2001; 
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Ackay et al., 2003; Lin et al., 2003), aunque valores mayores han sido informados 

(Ramos et al., 1999; Howari and Banat, 2001). En los tratamientos Ni500 y Comb500, 

la fracción principal de Ni es la intercambiable (tratamientos vegetados y no vegetados). 

Zn unido a la fracción intercambiable en Comb500. Altas concentraciones de metales en 

esta fracción pueden estar relacionadas con eventos de contaminación reciente (Förstner 

and Wittmann, 1983; Pardo et al., 1990; Ramos et al., 1999).  

La fracción residual representa fuertes formas de unión litogénicas de los 

metales, como en las redes cristalinas de los minerales arcillosos; la aparición de esta 

fracción es a menudo relacionada con sedimentos relativamente no contaminados  

(Förstner and Wittmann, 1983; Salomons and Förstner, 1984; Teixeira et al., 2001). Los 

tres metales se acumularon principalmente en la fracción residual en el humedal natural 

1 y en la zona de salida del humedal construido 1 durante el periodo normal, el Zn 

además se acumuló principalmente en esta fracción en la zona de salida del humedal 

construido 2. Altas concentraciones de Ni en la fracción residual han sido reportadas por 

otros autores (Stone y Marsalek, 1996; Banerjee, 2003; Lee et al., 2005). O’Sullivan et 

al. (2004) encontraron que el Zn precipita como ZnS insoluble en sedimentos 

anaeróbicos y alcalinos de humedales construidos para tratamiento de efluentes de 

minas y que es determinado en la fracción residual. No se encontraron diferencias 

significativas entre los tratamientos vegetados y no vegetados en los distintos 

tratamientos.  Becquer et al. (2006) mostraron que el Cr puede ser parcialmente 

incorporado en minerales tales como la cromita que se determina en la fracción residual.  

La distribución de Cr, Ni y Zn en los distintos estudios se repitió en las tres 

profundidades analizadas.  
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VII.v. Fraccionamiento de P en sedimento 

La mayor concentración de P se encontró en la fracción CaCO3-P en la zona de 

entrada del humedal construido 1 durante los tres periodos y en el humedal natural 2. En 

ambas zonas del humedal construido 2 y en el humedal natural 1, tanto en zonas 

vegetadas como no vegetadas, la mayor concentración de P se encontró en las fracción 

residual. Se observó un aumento significativo del P residual durante el periodo de 

depredación en el humedal construido 1. En la zona de salida de este humedal, la 

concentración de P en la fracción Org. alc.-P fue la mayor en los periodos de 

depredación y recuperación mientras que en el periodo de operación normal la 

concentración fue mayor en la residual. Cabe destacar que en el humedal natural 1 las 

fracciones CaCO3-P y Fe(OOH)-P son significativamente superiores en la zona 

vegetada con T. domingensis respecto de la no vegetada, mientras que con la fracción 

residual ocurre lo opuesto. La concentración de P en la fracción Org. alc.-P en ambas 

zonas es importante. En la experiencia de invernadero, el P se acumuló en forma 

significativamente superior en la fracción Fe(OOH)-P en todos los tratamientos. En los 

tratamientos P500 la cantidad de P en esta fracción fue significativamente mayor a la 

encontrada en los tratamientos P100 mientras que el pH y el Eh de los sedimentos fue 

significativamente menor.  

Es conocido que el fosfato es fuertemente adsorbido sobre los minerales 

carbonatados (Millero et al. 2001), produciéndose una adsorción inicial de P sobre 

calcita que es seguida por la precipitación como fosfato de calcio (Cole et al., 1953; 

Griffin and Jurinak, 1973; Freeman and Rowell, 1981). Como se expuso anteriormente, 

los índices de saturación de la calcita zona de entrada del humedal construido 1 y en el 

humedal natural 2 fueron mayores a 1 por lo que puede afirmarse que la calcita está 

sobresaturada, su precipitación está termodinámicamente favorecida y la 
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coprecipitación de los contaminantes a su superficie puede ocurrir. Golterman (1995) 

sostuvo que cuando el pH del sedimento baja, parte del CaCO3-P  se solubilizará, pero 

si hay Fe(OOH) en el mismo, el P se reabsorberá en estos compuestos que tienen mayor 

capacidad de adsorción a menores pH. Reina et al. (2006) encontraron que sitios 

vegetados con las especies mencionadas anteriormente presentaron una concentración 

significativamente mayor de la fracción de FeOOH-P comparado con el correspondiente 

sitio no vegetado, incluso a una profundidad de 20cm. Es sabido que el Eh es una de las 

variables que influencia el ciclo biogeoquímico del P en los sedimentos. Generalmente, 

los sedimentos superficiales oxidados retienen P, mientras que un aumento en los 

niveles de P soluble parece encontrarse bajo condiciones reductoras de las capas más 

profundas del sedimento. Este contexto ha sido estrechamente referido a efectos de 

adsorción. A pesar que estos procesos no están completamente entendidos, en 

numerosos estudios los efectos se han relacionado con la liberación del P unido a los 

óxidos de Fe(III) debido a la disolución de los mismos en condiciones reductoras (por 

ej. Hutchison and Hesterberg 2004). Por ejemplo, el hierro se encuentra 

predominantemente en el estado Fe(III) en los sedimentos superficiales y en el estado 

Fe(II) en los sedimentos subsuperficiales (Paludan and Morris 1999). Sin embargo, las 

descripciones de la disponibilidad del P son inconsistentes. En contraste a lo 

frecuentemente propuesto de que la disponibilidad del P aumenta debido a la desorción 

del mismo en condiciones anaeróbicas (Mortimer 1941), varios estudios encontraron un 

incremento en la sorción de P luego de una inundación de los sedimentos y una 

disminución del P disponible  (Kuo and Mikkelsen 1979; Sah and Mikkelsen 1986; Sah 

et al. 1989a, b; Zhang et al. 1993). El incremento en la sorción de P está relacionado con 

óxidos y hidróxidos de hierro amorfo y poco cristalino (por ej Krairapanond et al. 1993; 

Zhang et al. 2003). Estos resultados controversiales pueden ser explicados en parte por 
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una liberación inicial del P durante las transformaciones del hiero seguido por una re-

adsorción en óxidos de hierro amorfos o poco cristalinos y hidróxidos mixtos de Fe(II)-

Fe(III) (Ponnamperuma et al. 1967; Berkheiser et al., 1980; Khalid et al., 1977; 

Richardson, 1985; Walbridge and Struthers, 1993; Gale et al., 1994; Reddy, 1999). 

Golterman (1995) atribuye la liberación de P bajo condiciones anoxicas al P orgánico.  

La fracción Org. alc.-P está compuesta por fitatos que forman complejos 

altamente resistentes a la acción bacteriana (De Groot and Golterman, 1993). Sin 

embargo, varias cepas de bacterias contienen fitatos y pueden estar involucradas en la 

producción o mineralización de los mismos (Golterman, 2001). Gächter y Meyer (1993) 

establecieron que las bacterias mineralizan compuestos orgánicos de P más 

eficientemente bajo condiciones eutróficas. Golteman et al. (1998) sugirieron que la 

mineralización de los fitatos puede ser un mecanismo importante para la liberación de P 

desde sedimentos anóxicos.  

El hecho de encontrar una cierta cantidad de P como P residual muestra que 

estos sistemas funcionaron como un sumidero de P a largo plazo, ya que el mismo se 

encontró en formas que no están fácilmente disponibles para las plantas.  

 

VII.vi. Acumulación de Cr, Ni, Zn en T. domingensis 

En los humedales construidos y en el humedal natural 1, los tejidos radiculares 

acumularon una concentración significativamente mayor de metales que las hojas, 

indicando una movilidad limitada de los mismos una vez que ingresan a la planta. Estos 

resultados fueron observados para macrófitas emergentes (Deng et al. 2004; Keller et al. 

1998; Taylor y Crowder 1983; Ye et al., 1997; Sinha y Gupta, 2005; Fritioff y Greger, 

2006; Sousa et al., 2008; Yadav y Chandra, 2011), macrófitas flotantes libres (Banerjee 
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y Sarker, 1997; Satyakala y Kaiser, 1997; Hadad et al., 2007; Hadad et al., 2011; 

Mufarrege et al., 2010) e incluso en especies leñosas (Yu et al., 2008). 

En la experiencia 1 se observó que la parte aérea de las plantas acumuló 

elevadas concentraciones de metales. Esto motivó a diseñar la experiencia 2 de forma 

tal de poder evaluar la hipótesis de que las altas concentraciones en hojas se debe a que 

la parte inferior de las mismas estuvieron sumergidas en la solución, sorbiendo los 

metales por contacto directo. Esta hipótesis se confirmó con los resultados obtenidos. 

Hegazy et al. (2011) estudiaron la acumulación de Al, Fe, Zn y Pb de un humedal 

natural contaminado con efluentes industriales en distintos órganos de T. domingensis y 

observaron que esta especie acumuló mayor concentración de Zn en las partes 

sumergidas de hojas en comparación con las raíces y los rizomas. Otro punto a tener en 

cuenta, es que en estas dos experiencias, las plantas de T. domingensis fueron podadas a 

una altura de 20 cm antes del agregado de los metales, a partir de ese momento se 

observó que la altura de las mismas aumentó rápidamente alcanzando luego de la poda 

un crecimiento de 2 cm en apenas 10 minutos. El rebrote posterior a la poda 

probablemente activó la traslocación de metabolitos transportando los metales a las 

partes aéreas. 

En el humedal construido 1, se determinaron altas 

concentraciones de Cr, Ni y Zn en raíces durante el período 

depredación y el período de recuperación posterior. El Zn 

presentó las menores concentraciones en tejidos vegetales 

a lo largo del estudio, en comparación con los otros 

metales probablemente al ser las concentraciones del 
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mismo en agua bajas, la acumulación no fue significativa. 

Las concentraciones en hojas en la etapa de recuperación 

posterior no mostraron aumento significativo respecto a la 

primera etapa. La unión de los iones metálicos cargados 

positivamente a las cargas negativas de las paredes 

celulares de las raíces o la quelación a fitoquelatinas 

seguida de acumulación en vacuolas han sido reportados 

como mecanismos para reducir el transporte de metales 

hacia las partes aéreas (Göthberg et al., 2004) y así 

incrementar la tolerancia de las plantas (Poschenrieder et 

al., 2006). Algunas especies de plantas han desarrollado 

estrategias para evitar la acumulación de concentraciones 

tóxicas de metales en los sitios sensibles dentro de las 

células. Si los metales son sorbidos por las plantas, pueden 

ser almacenados lejos de los compartimientos 

metabólicamente activos, evitando así los efectos 

fitotóxicos (Memon et al., 2001). 

En el humedal construido 2 la concentración de Cr en raíces de T. domingensis 

de la zona de entrada mostró un aumento extraordinario lo que indicaría que el efluente 

volcado contenía concentraciones significativas de Cr, que fueron retenidos por las 
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plantas, y que el efluente fue depurado por la primera zona del humedal, ya que en la 

zona de salida las concentraciones de Cr en el efluente disminuyeron y las plantas de 

esta zona no presentaron concentraciones altas como en la entrada. El Cr en hojas 

también presentó un aumento en las plantas de la zona de entrada. Las concentraciones 

de Zn muestran el mismo comportamiento que las del Cr, pero debido a que la 

concentración de Zn en agua fue menor, la cantidad retenida por las plantas también fue 

menor. 

De acuerdo a los factores de bioacumulación obtenidos en las experiencias,  

podemos hipotetizar que las plantas translocan de forma alternada los metales, como un 

mecanismo de protección de los tejidos de órganos funcionalmente activos (hojas y 

raíces) protegiendo de esta forma a las plantas de la toxicidad de estos contaminantes. 

De esta manera, los tejidos fotosintéticos y de absorción de nutrientes para las plantas 

pueden continuar con sus funciones y es por esto que se le atribuye a esta especie una 

alta tolerancia a lo largo del tiempo. Arduini et al. (2006) observaron que M. sinensis 

transportó Cr desde hojas verdes hacia hojas secas como un mecanismo de protección 

demostrando la movilidad de los contaminantes dentro de la planta. Villar et al. (1998) 

mostraron acumulación de metales en espigas y partes senescentes de Scirpus y 

concluyeron que la planta transporta los metales a las partes senescentes que va a 

eliminar. Cabe aclarar, nuevamente, que estos resultados fueron observados cuando se 

sometió a T. domingensis a elevadas concentraciones de metales y que estas condiciones 

no son las que habitualmente se observan en humedales naturales ni construidos para el 

tratamiento de efluentes industriales.  

 

VII.vii. Efectos toxicos de los metales en T. domingensis 
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El Cr, Ni y Zn intervienen en una variedad de funciones críticas relacionadas 

con el control de genes, el transporte de oxígeno y el metabolismo enzimático (Bonilla, 

2008; Rana, 2008). Sin embargo, cuando sus concentraciones alcanzan un valor umbral 

estos metales se vuelven primero inhibitorios y luego tóxicos. Comparando con el 

control, la tasa de crecimiento mostró un efecto tóxico en los tratamientos de Ni100 y 

Ni500 y en el tratamiento de metales combinados de la experiencia 1, mientras que el Cr 

y el Zn mostraron un efecto inhibitorio a algunas de las concentraciones utilizadas en 

cada experimento. En comparación con macrófitas flotantes, estos resultados 

concuerdan con los informados por Hadad et al. (2007) al estudiar la tolerancia de S. 

herzogii al Cr, Ni y Zn y con los resultados de Mufarrege et al. (2010) al estudiar la 

respuesta de P. stratiotes a los mismos metales; cabe aclarar que las concentraciones de 

metales a las cuales se expuso a estas macrófitas flotantes son mucho menores que con 

los que se trabajaron con T. domingensis. Respecto a la tolerancia de macrófitas 

arraigadas, Yadav y Chandra (2011) observaron que T. angustifolia fue más tolerante a 

la exposición de Fe, Cr, Pb, Cu y Cd que la especie Cyperus esculentus L. Por su parte, 

Arduini et al. (2006) observaron que el crecimiento de la especie enraízada Miscanthus 

sinensis se detuvo al ser expuesta a concentraciones de Cr de 150 mg L-1.   

La concentración de clorofila en plantas es un buen indicador de toxicidad para 

diferentes metales (Burton et al., 2004; Hadad et al., 2007). Sin embargo, las respuestas 

de las plantas dependerán del contaminante estudiado y de las especies de macrófitas. 

En las experiencias se determinó que los tratamientos de Ni100, Ni500 y de metales 

combinados fueron tóxicos para la síntesis de clorofila a. Manios et al. (2003) observó 

un aumento en la hidrólisis de la clorofila a debido a la exposición a metales 

combinados (4 mg L-1 Cd, 80 mg L-1 Cu, 40 mg L-1 Ni, 40 mg L-1 Pb y 80 mg L-1 Zn) en 

T. latifolia. Por su parte, el Cr y el Zn en forma separada no produjeron toxicidad sobre 
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este parámetro ya que el Cr produce el aumento de la concentración de clorofila 

incrementando la disponibilidad de Fe biológicamente activo en los tejidos vegetales 

(Bonet et al., 1991) y el Zn interviene en los procesos fotosintéticos. Chandra y Yadav 

(2010) sostienen que los metales, Fe, Pb, Cu, Zn, Mn y Ni, podrían ser directamente ó 

indirectamente esenciales para la síntesis de clorofila.  

 

VII.viii. Acumulación de P en tejidos de T. domingensis 

Los macronutrientes como el P son tomados rápidamente por las raíces de las 

macrófitas emergentes y luego translocados hacia las partes aéreas para llevar a cabo la 

fotosíntesis, mientras que los elementos tóxicos tales como el Cr, Ni y Zn son tomados 

rápidamente y retenidos en el sistema radicular (Maine et al., 2004; Hadad et al., 2007; 

Suñé et al., 2007). En la experiencia, a pesar de las altas concentraciones de P utilizadas, 

las tasas de crecimiento relativo fueron positivas para todos los tratamientos, no 

existiendo diferencias significativas con el control. Al finalizar la experiencia, se 

obtuvieron concentraciones de clorofila significativamente superiores que las obtenidas 

inicialmente y en el control, sin embargo, las concentraciones obtenidas en el 

tratamiento P500 fueron significativamente menores que  las del  tratamiento P100.  

Ya sea en la experiencia o en los humedales estudiados (construidos y naturales), 

la parte aérea de T. domingensis fue el órgano que mostró la mayor concentración de 

este contaminante. Esto concuerda con resultados de otros estudios de T. domingensis 

realizados en humedales naturales y construidos (Hadad et al., 2006; Hadad et al., 

2007).  Las hojas de las macrófitas poseen eficientes rutas de transferencia de nutrientes 

hacia las células fotosintéticas (Barnabas, 1988). El ciclo del P en los sistemas suelo-

agua-componentes de las plantas es el siguiente: la vegetación enraizada toma la mayor 

parte del P que necesita del agua intersticial a través de su biomasa subterránea y la 
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trasloca a sus partes aéreas para mantener un crecimiento vegetal activo. Luego de la 

maduración y senescencia, una porción sustancial del P presente en la biomasa aérea es 

traslocada a la biomasa subterránea (raíces y rizomas). Correll et al. (1975) encontraron 

que la superficie de las raíces de Typha fueron las responsables de la remoción de P32 y 

que no hubo evidencia de la absorción directa desde la columna de agua. Similarmente, 

Davis (1982) detectó solo un 2-4% del P32 agregado en los tejidos vivos de Cladium y 

Typha. Sin embargo, en el tratamiento P500 las partes sumergidas de las hojas 

acumularon una concentración significativamente superior de P que los demás tejidos, 

probablemente, al ser la concentración de P en solución muy elevada, se produjo la 

sorción del contaminante por contacto directo. Panigatti y Maine (2002) trabajaron con 

P32 y concluyeron que la especie enraizada Paspalum repens acumulaba P no solo del 

sedimento a través de sus raíces, sino del agua a través de hojas y tallos sumergidos.  
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VIII. CONCLUSIONES 
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 Los cuatro contaminantes estudiados (Cr, Ni, Zn y P) fueron eficientemente 

removidos del agua, tanto en las experiencias de invernadero como en los humedales 

construidos.  

 En las experiencias, los mayores porcentajes de remoción se registraron en 

los tratamientos de menor concentración de contaminantes (100 mg L-1).  

 T domingensis no afectó significativamente la remoción de metales cuando 

su concentración era 100 mg L-1, tanto cuando se encontraban en forma individual o 

combinada con los otros metales. Sin embargo, esta macrófita favoreció la remoción de 

metales cuando su concentración era de 500 mg L-1 y de P a las dos concentraciones 

estudiadas. 

  Los humedales construidos presentaron altas eficiencias de remoción de 

contaminantes, demostrando su capacidad reguladora, ya que los parámetros de los 

efluentes de entrada mostraron una alta variabilidad y un rango estrecho de variación a 

la salida. Esto implica la ventaja de que los humedales actúan como amortiguadores. 

 T. domingensis produjo una disminución de pH y un aumento de potencial 

redox en los sedimentos. 

 T. domingensis demostró su alta capacidad de retención de metales, 

especialmente en sus raíces, lo que demuestra su capacidad de fitoestabilización.  

 Cuando T. domingensis fue sometida a altas concentraciones de metales y P, 

las hojas sumergidas presentaron concentraciones de los metales iguales o mayores a las 

raíces debido a la sorción de los mismos por contacto directo. 

 La concentración total de Cr, Ni, Zn y P en sedimento varió con la 

profundidad. Los tres metales y el P se acumularon fundamentalmente en la capa 

superficial del sedimento (0-3cm), tanto vegetado como no vegetado, de todos los sitios 
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estudiados y en las experiencias,  sugiriendo que los sitios de sorción de esta capa no se 

saturaron o la escasa movilidad de los contaminantes estudiados.  

 La presencia de T. domingensis afectó la acumulación de Cr, Ni, Zn y P en 

los sedimentos. La concentración de Cr, Ni, Zn y P en los sedimentos no vegetados fue 

mayor que en los sedimentos vegetados. Asimismo, en los sedimentos  no vegetados 

pudo observarse un aumento de la concentración de los contaminantes a mayores 

profundidades.   

En la zona de entrada del humedal construido 1, el sedimento aumentó su 

capacidad de retención de contaminantes cuando disminuyó la cobertura vegetal, 

manteniendose así la capacidad de retención global del sistema.  

Sobre los sedimentos del humedal construido 2 quedaron depositados detritos de  

T. domingensis, en los que se determinaron altas concentraciones de metales retenidos. 

Esto constituye una importante ventaja para el manejo de humedales construidos ya que 

estos detritos pueden ser removidos fácilmente del humedal para su disposición final, en 

caso que fuera necesario.  

 La presencia de T. domingensis no influyó en la especiación de los metales 

en sedimento cuando éstos se presentan en forma individual o combinada con otros 

metales. 

 La especiación de los metales y del P en el sedimento no fue afectada ni por 

la presencia de T. domingensis  ni por las profundidades estudiadas. 

 Los cuatro contaminantes estudiados se unieron a fracciones estables del 

sedimento en todos los estudios. La fracción intercambiable de los tres metales 

estudiados, que es la más lábil y fácilmente biodisponible, presentó en todos los casos 

una concentración minoritaria respecto a las otras, excepto en los tratamientos con 

agregado de 500 mg L-1. Sin embargo, debe notarse que estas concentraciones no son 
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habitualmente encontradas en los humedales construidos para tratamiento de efluentes y 

mucho menos en la naturaleza. 

 Las secuencias de extracciones pueden verse como una escala inversa de 

disponibilidad relativa de los contaminantes ya que la fuerza de los reactivos de 

extracción aumenta desde la primera fracción extraída hasta la última. De esta forma 

puede asumirse que las fracciones intercambiable y unidos a carbonatos, en el caso de 

los metales, y las fracciones Fe(OOH)-P y CaCO3-P en el caso del P, son las menos 

estables, ya que, en principio, pueden liberar los contaminantes si las condiciones de Eh 

o pH cambian. Se observa que los mayores porcentajes de los contaminantes se 

encuentran en estas fracciones. Sin embargo, debemos notar que, si las condiciones de 

los efluentes se mantienen en los humedales construidos estudiados (alto pH, Fe, Ca2+ y 

concentraciones iónicas), se espera que estas fracciones continúen reteniendo y 

acumulando Cr, Ni, Zn y P y no lo liberen al agua,  asegurando su acumulación estable 

dentro del humedal a lo largo del tiempo. En el humedal natural 2 las condiciones están 

dadas por la hidrología y geología de la laguna, la cual no cambiará a menos que se 

produzca una gran perturbación. Así, los humedales estudiados serían altamente 

eficientes en cuanto a la retención de los tres metales y del P, ya que se encuentran 

unidos a fracciones que no los liberarán al agua mientras las condiciones químicas y 

ambientales del sistema se mantengan.  
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