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RESUMEN 

 

Este estudio aborda la biorremediación de suelos contaminados con lixiviados mediante el uso de 

consorcios bacterianos, con el propósito de evaluar su eficacia en la remoción de metales pesados. 

A través de una revisión sistemática a nivel mundial, se identificó que los metales pesados 

constituyen el 53% de las investigaciones en este ámbito, con China, India y Malasia como los 

principales contribuyentes. En contraste, en México, solo el 5% de los estudios se enfocan en 

suelos de minas y suelos naturales, sin reportes específicos en suelos de vertederos. 

Para el análisis experimental, se seleccionó un vertedero con un área de 26,148 m², donde se 

tomaron 43 muestras de suelo contaminado (SC) y 35 muestras de suelo no contaminado (SNC) 

en una zona cercana. Los análisis químicos confirmaron la presencia de arsénico (93.7 mg/kg) y 

mercurio (1284.7 mg/kg) en concentraciones que superan los límites establecidos por la NOM-

147-SEMARNAT/SSA1-2004. Las características físicas de ambos tipos de suelo fueron 

similares, mientras que las propiedades químicas evidenciaron diferencias significativas: el SC 

presentó alta salinidad y concentraciones elevadas de macronutrientes, mientras que el SNC 

mostró bajos niveles de nutrientes y menor alcalinidad. 

El estudio de la diversidad microbiana reveló una predominancia de la familia Bacillaceae en SC, 

lo que indica una alta adaptabilidad a ambientes contaminados, mientras que en SNC se observó 

una mayor presencia de Pseudomonadaceae, reflejando una preferencia por condiciones menos 

impactadas. A partir del aislamiento de cepas bacterianas y su evaluación bajo condiciones de 

estrés salino y exposición a diferentes concentraciones de HgCl₂, se seleccionaron nueve cepas 

con alto potencial biorremediador. 

Las cepas seleccionadas fueron inoculadas en diferentes tratamientos experimentales para evaluar 

su capacidad de remoción de metales pesados. Los resultados demostraron una eliminación del 

99.55% de arsénico y del 99.33% de mercurio en los suelos contaminados tratados con inóculo 

bacteriano, mientras que los suelos sin inoculación presentaron remociones significativamente 

menores (6.62% y 8.22%, respectivamente). Estos hallazgos subrayan la eficacia de los consorcios 

bacterianos como una alternativa viable para la recuperación de suelos impactados por lixiviados, 

contribuyendo al desarrollo de estrategias sostenibles de restauración ambiental. 

 

 

Palabras clave: Biorremediación, lixiviado, vertederos, metales pesados, suelo 

contaminado.



 

SUMMARY 

 

This study deals with the bioremediation of leachate-contaminated soils using bacterial 

consortia with the aim of evaluating their effectiveness in removing heavy metals. A global 

systematic review found that heavy metals account for 53% of research in this area, with 

China, India and Malaysia contributing the most. In contrast, only 5% of studies in Mexico 

focus on mine soils and natural soils, with no specific reports on landfill soils. 

For the experimental analysis, a landfill with an area of 26,148 m² was selected, from which 

43 samples of contaminated soil (SC) and 35 samples of uncontaminated soil (SNC) were 

taken from a nearby area. The chemical analyses confirmed the presence of arsenic (93.7 

mg/kg) and mercury (1284.7 mg/kg) in concentrations exceeding the limits established in 

NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004. The physical properties of the two soil types were 

similar, while the chemical properties showed significant differences: The SC had high 

salinity and high concentrations of macronutrients, while the SNC had low nutrient values 

and lower alkalinity. 

The study of microbial diversity revealed that the Bacillaceae family was predominant in 

SC, indicating a high adaptability to contaminated environments, while a greater presence 

of Pseudomonadaceae was observed in SNC, suggesting a preference for less polluted 

conditions. From the isolation of bacterial strains and their evaluation under salt stress 

conditions and exposure to different HgCl₂ concentrations, nine strains with high 

bioremediation potential were selected. 

The selected strains were inoculated in different experimental treatments to evaluate their 

ability to remove heavy metals. The results showed a 99.55% removal of arsenic and a 

99.33% removal of mercury in contaminated soils treated with bacterial inoculum, while 

soils without inoculation showed significantly lower removals (6.62% and 8.22%, 

respectively). These results underline the effectiveness of bacterial consortia as a viable 

alternative for the remediation of leachate-contaminated soils and contribute to the 

development of sustainable environmental remediation strategies. 

 

Keywords: Bioremediation, leachate, landfills, heavy metals, contaminated soil. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

1.1 Manejo de Residuos Sólidos Municipales (RSM) 

 

Los RSM son definidos como los desechos propios de los hogares, comercios, 

restaurantes, mercados y en algunos casos de las industrias (desechos que no sean 

considerados peligrosos), representan volúmenes considerables de basura, que requieren 

no sólo ser recolectados sino tratados y depositados de manera definitiva. La conciencia 

colectiva con respecto al significado de la basura y sus implicaciones sobre el medio 

ambiente y la salud, ha tomado importancia en la actualidad y esta preocupación está 

localizada principalmente en los países en desarrollo. Los movimientos ciudadanos que 

demandan mayores estándares de protección, a los servidores públicos, así como el fomento 

de una cultura menos consumista y cooperativa en cuanto al tratamiento del desecho, es 

muy reciente y poco extendida en toda América Latina[1]. 

Por otra parte, en lo que respecta a las instancias de gobierno, la información esta 

escasamente actualizada y carecen de elaboración de estrategias integrales que contemplen 

el problema de la basura en todo su ciclo (producción, consumo, recolección, 

confinamiento). En México, el municipio tiene la obligación de prestar el servicio de 

recolección, tratamiento y depósito final de los desechos sólidos no industriales, atendiendo 

a la población, en el denominado “servicio de limpia” o aseo urbano. Dado que las 

facultades político administrativas atribuidas al municipio son muy amplias, la regulación 

federal tiene poca injerencia, y las normas estatales en materia medio ambiental que podrían 

regular el servicio de limpia municipal son todavía muy escazas. De manera que el esfuerzo 

por tratar con el desecho de manera consciente y eficiente, queda en última instancia, en 

manos de los servidores públicos municipales o en empresas particulares que no cuentan 

con regulaciones supervisadas por organizaciones municipales [2]. 

Según la Secretaría de Medio Ambiente y Recursos Naturales [3], en México se generan 

diariamente 102,895 toneladas de residuos sólidos urbanos (RSU). De estos, se recolectan 

83.93% y se disponen en sitios de disposición final 78.54% reciclando únicamente el 9.63% 

de los residuos generados.  



 

La figura 1, muestra el porcentaje de Residuos Sólidos Municipales (RSM) depositados 

en diferentes tipos de sitios de disposición en México entre 1995 y 2004, según información 

de SEDESOL. Los tipos de sitios de disposición se dividen en tres categorías: 

Rellenos sanitarios (RS): Sitios diseñados para minimizar los impactos ambientales, con 

sistemas de manejo de lixiviados, que es el líquido que se genera como consecuencia de la 

precipitación, escorrentía superficial y el agua de infiltración y este se filtra a través de los 

desechos. Los RS cuentan con sistemas de impermeabilización para evitar que los 

lixiviados se filtren al suelo y contaminen los mantos acuíferos. Incluyen un sistema de 

drenaje de lixiviados que recolecta este líquido, se realiza un tratamiento y se dispone 

adecuadamente. Poseen sistemas de captura de gases generados por la descomposición de 

la materia orgánica, como el metano, que puede ser aprovechado para generar energía. Los 

residuos son compactados y cubiertos periódicamente con tierra u otros materiales para 

reducir olores, proliferación de fauna nociva y riesgo de incendios y preparación de suelos, 

que son cubiertos con geomembranas para evitar la contaminación, bajo estrictas normas 

técnicas y ambientales. 

Rellenos controlados (RC): Son sitios de disposición de residuos que presentan cierto 

nivel de control ambiental, pero no cumplen con todos los estándares de un relleno 

sanitario. En ciertos RC pueden tener medidas básicas, como una capa de tierra compactada 

para cubrir los residuos y reducir impactos visuales y sanitarios. En algunos casos, cuentan 

con drenaje parcial de lixiviados, pero este no es tan eficiente como en un RS. 

Generalmente no poseen sistemas avanzados para la captura de gases. Aunque son mejores 

que los vertederos o tiraderos a cielo abierto, aún tienen un riesgo moderado de 

contaminación por lixiviados debido a la falta de sistemas de impermeabilización 

adecuados [4].  

Sitios no controlados, vertederos o tiraderos a cielo abierto: Son sitios informales donde 

se depositan residuos sólidos sin ninguna medida de control ambiental ni sanitaria. Los 

residuos son arrojados directamente al terreno, a menudo sin compactación ni cobertura. 

No cuentan con sistemas para la gestión de lixiviados ni para la captura de gases. Son focos 

de fauna nociva (ratas, aves carroñeras, insectos) y suelen emitir olores fuertes. Los 

lixiviados generados se filtran directamente al suelo, contaminando los mantos acuíferos y 

cursos de agua cercanos. Frecuentemente son utilizados de manera ilegal y sin regulaciones 



 

sanitarias ni normativas y son los más perjudiciales. La mezcla de residuos orgánicos con 

residuos peligrosos, como pilas, baterías, solventes o desechos electrónicos, etc., genera 

lixiviados altamente tóxicos, capaces de causar contaminación severa del suelo, aire y el agua, 

afectando ecosistemas y salud humana.  

La Figura 1 muestra cómo una proporción considerable de los residuos, especialmente en los 

primeros años del periodo de 1995 a 1998, fue depositada en sitios no controlados. Aunque esta 

tendencia disminuye en años posteriores, los tiraderos a cielo abierto aún representan una parte 

significativa de la disposición de residuos. Los sitios no controlados generan compuestos 

altamente tóxicos que contaminan el suelo, el agua subterránea y el ecosistema como se 

mencionó anteriormente.  

Este análisis subraya la urgencia de eliminar los sitios no controlados y mejorar la gestión 

de residuos sólidos mediante rellenos sanitarios que prevengan la generación de lixiviados 

tóxicos.  

 
Figura 1. Residuos Sólidos Municipales depositados en sitios de disposición.  

  Fuente: Sedesol. Dirección General de Equipamiento e Infraestructura en Zonas 

Urbano-Marginadas. México. 2005 [5]. 



 

 
 
 

1.2 Lixiviados tóxicos en vertederos 

Los lixiviados tóxicos generados en los vertederos a cielo abierto representan una grave 

amenaza para el medio ambiente y la salud humana debido a la composición variada y 

peligrosa de sus contaminantes. Entre los principales componentes identificados están los 

metales pesados, los hidrocarburos, los plásticos/polímeros y la materia orgánica, tal como 

se muestra en la Figura 2. Los metales pesados constituyen el mayor porcentaje (53%), 

seguidos por los hidrocarburos (26%), los plásticos/polímeros (13%) y la materia orgánica 

(8%). Estos residuos, al no ser tratados adecuadamente, se convierten en fuentes constantes 

de contaminación del suelo y el agua subterránea, ya que los lixiviados arrastran estas 

sustancias hacia el suelo y manto acuífero [6]. 

 

Figura 2. Principales contaminantes de lixiviados en vertederos de Residuos Sólidos 

Municipales [6]. 

 

 

Los metales pesados no pueden ser degradados fácilmente de forma natural o biológica, 

ya que algunos no tienen funciones metabólicas específicas para los seres vivos. En los 



 

vertederos, estos metales suelen liberarse a partir de residuos electrónicos, baterías, pinturas 

y otros materiales desechados, incrementando la carga tóxica de los lixiviados [7]. 

Por su parte, los hidrocarburos presentes en los lixiviados provienen frecuentemente de 

residuos como aceites industriales, solventes y derivados del petróleo que son desechados sin 

tratamiento. Su naturaleza lipofílica y su persistencia en el ambiente los convierten en una 

preocupación significativa, ya que pueden afectar la biodiversidad y acumularse en cadenas 

tróficas [8]. 

Los plásticos y polímeros, aunque en menor proporción, también generan problemas 

graves, ya que al degradarse liberan compuestos tóxicos y micro plásticos que pueden 

infiltrarse en los ecosistemas. Finalmente, la materia orgánica contribuye al desarrollo de 

procesos anaeróbicos en los vertederos, lo que genera gases como metano y compuestos 

orgánicos volátiles que afectan tanto al clima como a la calidad del aire[9], [10]. 

          1.2.1. Metales pesados 

Lois lixiviados arrastran una mezcla compleja de contaminantes, incluyendo metales 

pesados, hidrocarburos, plásticos y materia orgánica, destacando entre ellos los metales 

pesados como arsénico (As), mercurio (Hg), plomo (Pb) y cromo (Cr). Estas sustancias 

provienen de diversas fuentes antropogénicas, como los residuos industriales, los 

fertilizantes, pesticidas, lodos residuales y cenizas emitidas por actividades como la minería, 

la quema de carbón y los procesos industriales. En particular, los metales pesados como el 

arsénico y el mercurio, ampliamente utilizados en pesticidas, minería y manufactura de 

baterías, son altamente tóxicos y persistentes, con una alta capacidad para bioacumularse. 

Como se observa en la Tabla 1, estas sustancias provienen de múltiples actividades humanas, 

incluyendo el transporte, donde los metales pesados se depositan en carreteras debido al 

desgaste de neumáticos y frenos, y la agricultura, donde el uso de fertilizantes y aguas 

residuales introduce estos contaminantes al suelo [11].  

 

Tabla 1. Principales fuentes antropogénicas de metales pesados. 

Fuentes   Metal pesado 

Lodos residuales 
Cd, Pb, As, Cr, Zn, Co, B, Ba, Be, Br, Ce, Cu, Mn, Co, 
Ge, Hg, Mo, Ni, Rb, Sn, Sr, V y ZN 

Riego Cd, Pb, Se 



 

Fundidoras Pb, Cd, Sb, As, Se, In y Hg 

Plaguicidas Pb, As, Hg, Br, Cu, V y Zr 

abonos Pb, Cd, As, Hg 

Minas As, Se, Ba, Br, Co, Cr, Cu, F, Ge, Mn, Ni, Pb, Sr, Zn y Zr 

Automóviles Pb 

Pinturas Pb, Cd, Cr 

Carreteras  Pb, Cr, Ni, Zn 

Vertederos Hg, As, Cd 

Combustión de carbón As, Se, Sb, Pb 

Cd= cadmio, Pb= plomo, As= arsénico, Cr= cromo, Zn= zinc, Co= cobalto, 

B=boro, Ba= bario, Be= berilio, Br= bromo, Ce= Cerio, Cu= cobre, Mn= 

manganeso, Ge= germanio, Hg= mercurio, Mo= molibdeno, Ni= níquel, 

Rb=rubidio, Sn= estaño, Sr= estroncio, V= vanadio, Sb= antimonio, Se= 

selenio, In= indio, V= vanadio, Zr= circonio, F= flúor [12]. 

 

Aunque el uso de algunos metales tóxicos ha comenzado a ser sustituido lentamente en 

ciertas industrias y productos, su presencia sigue siendo significativa, especialmente en 

vertederos no controlados, donde no existe regulación normativa adecuada para su 

disposición final. Este panorama enfatiza la necesidad de transitar hacia una gestión más 

eficiente de residuos que limite los impactos ambientales y de salud asociados con los 

lixiviados tóxicos generados por la descomposición de residuos sólidos urbanos y residuos 

sólidos peligrosos [13]. 

En la tabla 2 se enlistan algunos de los desechos que se depositan de manera constante en 

vertederos a cielo abierto, donde no existe una normativa de residuos para su disposición 

final de manera correcta. Estos contaminantes afectan gravemente la calidad del suelo al 

alterar su estructura, reducir su fertilidad y afectar la biodiversidad microbiana, además de 

representar un riesgo para los mantos acuíferos al infiltrarse y contaminar el agua subterránea. 

La toxicidad y persistencia de estos metales en el ambiente también amenazan la salud 

humana y los ecosistemas al bioacumularse en la cadena trófica [14] . 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

Tabla 2.  Productos depositados de manera constante en vertederos a cielo abierto. 

Origen Sb As Cd Cu Cr Hg Ni Pb Zn 

Baterías eléctricas   * *   * *  
Curtidos de pieles    * *     

Eléctrica y electrónica   * * *  * * * 

Farmacéuticas  *  * *    * 

Fertilizantes  * * * * * * * * 

Fotografía   * * *   *  
Fundiciones  * * * *  * * * 

Galvanizados   * * *  * * * 

Minería * * * * * * * * * 

Motores de vehículos   * * *    * 

Papeleras y similares    * *  * * * 

Pesticidas  *  * * *  * * 

Pigmentos, tintes, tintas, pinturas *  * * *  * * * 

Plásticos *  *  *    * 

Química y petroquímica * * * * * * * * * 

Textiles *   * *    * 

Lámparas fluorescentes, focos      *    

Aceites y piezas metálicas     *  * *  
Residuos de construcción     *     

Pilas y baterías alcalinas     *     * *     

Cd= cadmio, Pb= plomo, As= arsénico, Cr= cromo, Zn= zinc, Cu= cobre, Hg= mercurio, Ni= níquel, Sb= 

antimonio. [14] 
 

 

1.3 Métodos biológicos para la biorremediación de suelos  
 

Los métodos biológicos, conocidos como biorremediación, utilizan el potencial 

metabólico de organismos vivos como bacterias, hongos y plantas para eliminar 

contaminantes del ambiente, convirtiéndose en una herramienta esencial en la gestión de 

sitios contaminados. Este enfoque se basa en procesos naturales que ofrecen alta 

especificidad para tratar metales pesados mediante mecanismos como la bioadsorción, 

bioprecipitación, biolixiviación y biovolatilización, como se muestra en la tabla 3, los cuales 



 

logran transformar metales tóxicos en formas menos dañinas o incluso no tóxicas. Además, 

la biorremediación es frecuentemente más económica, sostenible y segura en comparación 

con las tecnologías convencionales, lo que la hace altamente viable para la descontaminación 

de suelos y aguas impactados por estos compuestos. 

 

Tabla 3. Métodos de biorremediación de metales pesados 

Método Fundamentación Descripción Microorganismo 

Bioabsorción 

Los metales pesados son 

absorbidos pasivamente a 

los componentes 

celulares de los 

microorganismos debido 

a atracciones 

electrostáticas [15]. 

Al tener los metales carga 

positiva son atraídos por las 

cargas negativas de los grupos 

carboxilos, fosforilos y aminos 

presentes en las paredes 

celulares, membranas y 

materiales extracelulares de 

bacterias y hongos  

Algunos géneros 

microbianos utilizados con 

éxito para remover cadmio, 

plomo y cobre son Rhizopus, 

Penicilium y Phanerochaete 

[16]. 

Bioprecipitación 

Ciertos metales pesados 

pueden ser inmovilizados 

debido a la acción 

bacteriana con la 

capacidad de reducirlos a 

un estado redox menor 

reduciendo su 

biodisponibilidad. 

Ocasiona que formas oxidadas 

de metales pasen rápidamente a 

formas reducidas que se 

precipitan fácilmente en una 

solución acuosa. 

Un grupo muy importante en 

este sentido son las bacterias 

sulfato reductoras constituido 

por los géneros 

Desulfovibrio, 

Desulfomonas, 

Desulfobacter, entre otros, 

[17] 

Biolixiviación 

Consiste en la 

acidificación del medio 

por la movilización de 

protones a través de la 

membrana plasmática 

ocasionando una 

liberación de metales. 

Bacterias que fijan bióxido de 

carbono y obtienen energía de la 

oxidación de compuestos. 

Bacterias que oxidan azufre y 

fierro como Thiobacillus 

thiooxidans, 

T. ferrooxidans y 

Leptospirillum ferrooxidans 

[18] 

Biovolatilización 

Algunas bacterias y 

hongos pueden llevar a 

cabo la metilación de 

metales pesados y 

metaloides como el Hg, 

As y Se. 

Los metales metilados pueden 

ser reducidos a otras formas por 

medio de reacciones enzimáticas 

bacterianas [19]. 

Pseudomonas putida, 

Escherichia coli y 

Deinococcus radiodurans 

[20]. 

Dentro de los microorganismos más destacados en la biorremediación de metales pesados, 

las bacterias desempeñan un papel preponderante debido a su capacidad de adaptarse a 

ambientes extremos y metabolizar compuestos tóxicos. Por ejemplo, bacterias como 

Pseudomonas fluorescens y Bacillus subtilis son conocidas por su habilidad para 

biorremediar arsénico, transformándolo a formas menos móviles y menos tóxicas como el 

arseniato (As(V)). En el caso del mercurio, especies como Pseudomonas putida y 



 

Escherichia coli poseen genes mer, que les permiten reducir el mercurio inorgánico (Hg²⁺) a 

mercurio elemental (Hg⁰), una forma menos tóxica y fácilmente volatilizable. Estas 

capacidades metabólicas no solo contribuyen a la descontaminación, sino que también 

ayudan a restaurar la funcionalidad de los ecosistemas afectados. 

Es por ello que la diversidad microbiana en los suelos de vertederos contaminados con 

lixiviados es un factor clave para entender los procesos de degradación, mitigación de 

contaminantes y recuperación de estos ecosistemas. Los lixiviados, ricos en compuestos 

orgánicos e inorgánicos tóxicos como metales pesados, hidrocarburos y residuos orgánicos, 

generan condiciones extremas en el suelo, incluyendo alta toxicidad, cambios de pH, y 

deficiencias de oxígeno, lo que impacta significativamente las comunidades microbianas. Por 

lo tanto, el estudio de la diversidad microbiana no solo permite entender los mecanismos de 

resistencia y adaptación microbiana, sino que también ofrece un potencial considerable para 

desarrollar tecnologías de biorremediación más efectivas para suelos contaminados.  

 

1.3.1. Clasificación de ambientes extremos  
 

Los ambientes extremos presentan condiciones físicas y químicas poco habituales, como 

temperaturas extremas, pH extremo, alta presión hidrostática, salinidad elevada, potencial 

redox anómalo o concentraciones tóxicas de metales, entre otros. Estas condiciones, que 

resultan desfavorables o letales para la mayoría de los organismos, son habitadas por 

microorganismos adaptados denominados extremófilos. Los extremófilos no solo toleran estos 

entornos extremos, sino que en muchos casos los requieren para su supervivencia y desarrollo. 

Estos organismos, en su mayoría procariotas, están clasificados según las condiciones 

específicas en las que prosperan, como termófilos, psicrófilos, acidófilos, alcalófilos y 

halófilos, entre otros [21]. 

Como muestra la Figura 3, cada tipo de extremófilo posee adaptaciones específicas para 

enfrentar las condiciones ambientales de su nicho. Los psicrófilos, que prosperan en ambientes 

fríos, producen enzimas con una alta flexibilidad estructural y moléculas anticongelantes que 

evitan la cristalización del agua intracelular. Los acidófilos y alcalófilos regulan activamente 

su pH intracelular mediante transportadores de protones y mecanismos de exclusión de iones, 

asegurando que su citoplasma permanezca en condiciones cercanas a la neutralidad. Los 



 

termófilos, por otro lado, tienen membranas celulares ricas en ácidos grasos saturados que les 

otorgan rigidez y resistencia al calor, y sus proteínas están altamente estabilizadas por un 

mayor número de enlaces de hidrógeno, interacciones hidrofóbicas y una menor flexibilidad 

estructural [22]. 

 

 

 

Figura 3. Condiciones ambientales extremas de bacterias.  [22] 

  

Un grupo especialmente interesante de extremófilos son las bacterias halófilas, que 

prosperan en ambientes con alta concentración de sal, como salinas, lagos hipersalinos o 

suelos salinos. Estas bacterias han desarrollado estrategias moleculares y fisiológicas únicas 

para enfrentar el estrés osmótico que genera un medio con alta salinidad. Por ejemplo, 



 

acumulan solutos compatibles, como glicina betaína o trehalosa, en sus citoplasmas para 

equilibrar la presión osmótica externa sin afectar su maquinaria celular. Además, sus enzimas 

y proteínas están adaptadas para mantener su funcionalidad en presencia de altas 

concentraciones de cloruro de sodio[23]. 

Es importante distinguir entre los organismos halófilos y halotolerantes. Los halófilos son 

aquellos que requieren obligatoriamente concentraciones elevadas de sal para crecer y 

sobrevivir, mientras que los halotolerantes son capaces de soportar ambientes salinos, pero 

también pueden desarrollarse en medios con bajas concentraciones de sal. Este último grupo 

es especialmente relevante en la biorremediación, ya que suele actuar en un rango más amplio 

de condiciones ambientales [24]. 

Los estudios sobre microorganismos halófilos y halotolerantes han demostrado su gran 

potencial en aplicaciones biotecnológicas, como la producción de enzimas industriales, 

pigmentos y polímeros, así como en la biorremediación de ambientes contaminados con 

metales pesados o hidrocarburos en zonas de alta salinidad [25], [26], [27]. Su capacidad de 

adaptación los convierte en modelos ideales para explorar los límites de la vida y desarrollar 

estrategias para mitigar la contaminación ambiental en condiciones extremas 

1.3.2.  Bacterias tolerantes a metales pesados  
 

 Las bacterias desempeñan un papel crucial en la biorremediación de metales pesados 

presentes en suelos y aguas residuales, proporcionando alternativas más sostenibles y 

ambientalmente responsables frente a los métodos tradicionales. La capacidad de algunas 

bacterias para tolerar, bioacumular o eliminar metales pesados se ha documentado ampliamente, 

y estos microorganismos han demostrado ser efectivos en la mitigación de los impactos 

ambientales asociados a la contaminación por metales pesados. Esto se debe, en parte, a la 

evolución de una microbiota tolerante en sitios contaminados, como señalan investigaciones 

previas [28], [29], [30]. 

En diversos estudios, se ha observado que bacterias nativas de áreas contaminadas 

desarrollan mecanismos que les permiten tolerar y detoxificar metales pesados. Por ejemplo, 

[31]  evaluaron la especie Bacillus sp. ES 29 (ATCC: BAA-696) en un biorreactor, donde tanto 

células inmovilizadas como extractos enzimáticos libres de células lograron reducir Cr⁶⁺ con 

una eficiencia del 84% al 98%. Estos resultados posicionan a Bacillus sp. como un candidato 

prometedor para aplicaciones a escala industrial. 



 

En el caso de Pseudomonas aeruginosa PU21, [32] demostraron que esta bacteria 

inmovilizada en pellets era capaz de adsorber plomo (Pb²⁺) bajo condiciones de pH 5.0 y 40°C, 

logrando una bioacumulación de 0.723 mg de Pb por gramo de células. Por otro lado, [33] 

reportaron que Pseudomonas putida mostró una alta capacidad de absorción de cobre (Cu²⁺), 

alcanzando 96.9 mg de cobre por gramo de biomasa a 30°C y pH 5.5, con una concentración 

inicial de 100 mg/L. 

[34] estudiaron la especie Sphaerotilus natans en pruebas con reactores de membrana y 

encontraron que el pH influía significativamente en la bioadsorción de cobre. En condiciones 

iniciales de 30°C y una concentración de 100 mg/L, las bacterias lograron una absorción de 60 

mg/g a pH 6.0, en comparación con solo 15 mg/g a pH 4.0. Asimismo, [35] trabajaron con 

Enterobacter sp. aislada de una planta de tratamiento de aguas residuales y observaron su 

capacidad para captar 50.9 mg de plomo, 32.5 mg de cobre y 46.2 mg de cadmio por gramo de 

células en condiciones específicas de pH y temperatura. 

La biorremediación de cromo hexavalente (Cr⁶⁺) también ha sido ampliamente estudiada. 

[36] destacaron el uso de microorganismos para la reducción de Cr⁶⁺ a Cr³⁺ mediante procesos 

enzimáticos y la producción de metabolitos reductores. [37]  reportaron que bacterias como 

Bacillus sp. y Staphylococcus capitis lograron reducir Cr⁶⁺ con eficiencias del 86% y 89%, 

respectivamente, tras 144 horas de exposición. [38] documentaron la capacidad de 

Intrasporangium sp. para reducir Cr⁶⁺ en condiciones aeróbicas, lo que subraya el potencial de 

estas bacterias para aplicaciones ambientales. 

El uso de bacterias en la biorremediación no solo ofrece una solución efectiva para mitigar 

la contaminación por metales pesados, sino que también representa una alternativa económica 

y ecológica frente a tecnologías convencionales. Los avances en biotecnología y microbiología 

permiten optimizar estos procesos, aumentando la eficiencia de las bacterias en la eliminación 

de contaminantes y ampliando su aplicabilidad en diferentes contextos ambientales. 

 

 1.3.3. Bacterias halófilas tolerantes a metales pesados  
 

 Las bacterias halófilas, incluidas aquellas moderadamente halófilas, han demostrado ser 

modelos prometedores para investigar los mecanismos moleculares asociados a la resistencia a 

metales pesados. Estas bacterias, adaptadas a condiciones salinas extremas, poseen estrategias 

bioquímicas y genéticas únicas que las hacen capaces de sobrevivir y prosperar en ambientes 



 

altamente contaminados con metales [30]. 

Además de su resistencia al zinc, H. zincidurans B6 y Chromohalobacter israelensis DSM 

6768 crecen en presencia de hasta 0.5 mm de Hg²⁺ en medios sólidos [25]. Análisis genómicos 

han identificado en estas bacterias la presencia de sistemas de transporte especializados, como 

bombas de flujo específicas de metales, factores reguladores de transcripción y enzimas como 

reductasas mercúricas. Estos elementos genéticos son fundamentales para mediar la resistencia 

a diversos metales pesados [39], [40] 

Por otro lado, estudios sobre Marinobacter manganoxydans MnI7-9, una bacteria 

ligeramente halófila aislada de sedimentos marinos de aguas profundas, han revelado genes 

asociados con la multirresistencia a metales como níquel, cobre, cromo, arsénico, zinc, cobalto 

y cadmio [41]. Este hallazgo subraya la versatilidad de las bacterias halófilas para adaptarse a 

ambientes contaminados. 

Asimismo, investigaciones recientes [24], [42], [43] sobre haloarqueas pertenecientes a 

géneros como Haloferax, Halococcus, Halorubrum y Haloarcula han reportado patrones de 

resistencia similares a los descritos previamente [26]. Entre estas, Haloferax BBK2 y 

Halococcus BK6 mostraron la mayor tolerancia a Cd²⁺ y Zn²⁺, con concentraciones mínimas 

inhibitorias (CMI) de 0.5 mM. Sin embargo, las concentraciones que favorecen el crecimiento 

de estas cepas en medio de agar NTYE fueron de hasta 4 mM de Cd²⁺ y 2 mM de Zn²⁺ ([42]). 

Los determinantes genéticos comunes de resistencia a metales pesados, como arsénico, 

cadmio y mercurio, se han identificado en varios géneros de arqueas. Estos incluyen operones 

de arsénico (arsADRC y arsR2M) presentes en el plásmido pNRC100, así como el gen 

cromosómico arsB, que confiere resistencia al arsénico en Halobacterium sp. NRC-1  [23], [44]. 

Estas adaptaciones moleculares, compartidas entre bacterias y arqueas halófilas, refuerzan su 

potencial para aplicaciones biotecnológicas y ambientales. 

 

 1.3.4. Lodo activado  
 

Los lodos activados se definen como una mezcla de microorganismos, principalmente 

bacterias, protozoos y hongos, que se desarrollan en sistemas de tratamiento de aguas 

principalmente, bajo condiciones aerobias controladas[45], [46].  Estos microorganismos al 

reproducirse en un entorno adecuado facilitan la degradación de materia orgánica y otros 

contaminantes. Para este proyecto, aunque no se emplearon lodos activados en su forma 



 

tradicional, la utilización de este concepto radica en la capacidad de enriquecer el suelo con 

microorganismos especializados en la degradación de contaminantes presentes en el suelo 

contaminado con lixiviado.  Estos microorganismos previamente aislados en laboratorio y 

seleccionados de acuerdo a la tolerancia de NaCl y resistencia al HgCl2, al conjugarse con las 

bacterias nativas del suelo contaminado siendo éste, rico en contenido orgánico, propiciando la 

estimulación y simbiosis de los microorganismos presentes en el suelo contaminado siendo los 

responsables de degradar, eliminar o mineralizar los contaminantes simples o complejos.  

 

La relevancia de este estudio radica en la contribución y desarrollo de estrategias 

innovadoras y sostenibles para la remediación de suelos contaminados con lixiviados, un 

problema ambiental de gran impacto. Científicamente, esta investigación amplía el 

conocimiento sobre la biorremediación mediante consorcios bacteriano, demostrando su alta 

eficiencia en la eliminación de arsénico y mercurio, metales pesados con alta toxicidad y 

persistencia en suelos.   Así mismo este estudio aporta datos valiosos sobre la diversidad 

bacteriana en suelos contaminados y su potencial aplicación en procesos de descontaminación 

y ofrece diversas perspectivas como   el estudio de bacteria resistentes a antibióticos y agentes 

patógenos.   En el ámbito social, la implementación de estas estrategias ofrece mitigar los 

riesgos para la salud humana y mejorar la calidad ambiental en zonas afectadas por vertederos, 

especialmente en países como México, donde la investigación sobre suelos contaminados por 

lixiviados es escasa. Por lo que el presente estudio no solo proporciona un marco científico 

sólido para futuras investigaciones, sino que también respalda la necesidad de integrar 

soluciones biotecnológicas y gestión ambiental. 

 

 



 

2. HIPÓTESIS 

La combinación de bacterias halófilas resistentes a mercurio (Hg) y arsénico (As), 

ajustada a las condiciones fisicoquímicas del suelo, incrementará la eficiencia de la 

biorremediación en suelos contaminados de un vertedero, debido a su capacidad para 

adsorber y biotransformar estos metales bajo condiciones específicas, proporcionando 

una solución sostenible para la remediación de metales pesados. 

3. OBJETIVOS 

 

3.1 Objetivo General 

Determinar y evaluar la combinación adecuada de las bacterias de acuerdo a las 

características físico-químicas del suelo del vertedero y tipo de contaminante, que 

mejore la eficiencia de la biorremediación en suelos salinos. 

3.2 Objetivos Particulares 
 

• Determinar los tipos de contaminantes del suelo de vertedero con mayor impacto a    

nivel internacional. 

• Identificar el vertedero con suelo contaminado como objeto de estudio. 

• Determinar características físico-químicas del suelo de vertedero seleccionado. 

• Identificar, aislar y seleccionar las cepas bacterianas capaces de resistir, transformar y/o 

volatilizar los contaminantes seleccionados. 

• Evaluar la eficiencia de la biorremediación, determinando la capacidad de las cepas 

bacterianas seleccionadas para degradar los metales pesados (Hg y As) presentes en el suelo 

contaminado. 



 

4. METODOLOGÍA 

4.1 Determinación de tipos de contaminantes del suelo con mayor impacto a nivel 

internacional. 
 

Para identificar los contaminantes de suelo más relevantes a nivel global, se llevó a 

cabo una revisión sistemática de la literatura científica centrada en la contaminación de 

suelos, con énfasis en aquellos impactados por lixiviados de vertederos y tratados 

mediante biorremediación con microorganismos. Este análisis integró información 

proveniente de estudios realizados en diversas regiones del mundo, permitiendo 

identificar patrones de contaminación, tipos de compuestos predominantes y su impacto 

ambiental. Como resultado, se elaboró y se publicó un artículo científico titulado "Global 

Situation of Bioremediation of Leachate-Contaminated Soils by Treatment with 

Microorganisms: A Systematic Review", en el cual se describen los contaminantes más 

frecuentes, entre ellos metales pesados (arsénico, mercurio, cadmio, plomo), compuestos 

orgánicos persistentes y nutrientes en exceso [6]. Este trabajo constituye un marco de 

referencia para el diseño de estrategias de biorremediación, proporcionando una base 

científica sólida para determinar el contaminante objetivo a biorremediar en suelos de un 

vertedero como parte del primer objetivo de esta investigación y con ello abordar la 

problemática ambiental que preocupa a nivel internacional. 

 

 4.1.1. Revisión sistemática para la identificación de contaminantes de suelo 

Para el desarrollo de la revisión sistemática sobre los contaminantes de suelo 

presentes en lixiviados y su tratamiento mediante biorremediación, se siguieron los pasos 

descritos en la figura 4. Con cuatro pasos importantes que filtran la información, 

mejorando la búsqueda y evitando sesgos. Estos pasos consistieron en la Identificación, 

donde por medio de búsqueda avanzada y operadores booleanos, se ingresaron a   Scopus 

(n = 289), Web of Science (n = 106) y PubMed (n = 108), junto con 200 registros 

adicionales obtenidos a través de Google Scholar para la búsqueda de esta información. 

De estas plataformas se encontraron un total de 703 registros de artículos científicos.  

Una vez concentrada toda la información obtenida, se procedió a la proyección, 

eliminando duplicados, reduciendo el total de registros a 564. Posteriormente, se 



 

descartaron 220 registros tras analizar sus títulos y comprobar que no cumplían los 

criterios de inclusión. Seguido de la admisión, en el cual se evaluaron 344 artículos 

completos, de los que 192 fueron descartados por razones como irrelevancia temática, 

enfoque en contaminantes no presentes en suelos lixiviados, o metodología no 

convencional. Finalizando con la Inclusión, al ser eliminados los artículos anteriores 

quedaron 152 estudios que cumplieron con los criterios establecidos para ser 

considerados en la revisión sistemática. Cada uno de los artículos fueron analizados 

exhaustivamente para extraer información relevante que indicara cuales han sido los 

contaminantes más estudiados a nivel mundial.  

 

Figura 4.  Pasos para desarrollar una revisión sistemática  [6]. 



 

Los criterios de exclusión incluyeron eliminación de artículos repetidos, estudios generales, 

documentos fuera del alcance temático, y textos no académicos como tesis, libros o memorias. 

Este procedimiento aseguró la calidad y relevancia de los artículos analizados, garantizando una 

revisión científica sólida y representativa del estado global de la contaminación de suelos. 

4.2 Identificación de vertedero con suelo contaminado 
 

Se realizó una búsqueda exhaustiva de vertederos ubicados en la zona de Querétaro y sus 

alrededores, con el objetivo de identificar un sitio contaminado con metales pesados para 

desarrollar el estudio. Se seleccionaron siete vertederos y se analizaron muestras compuestas 

de cada sitio para determinar la concentración de metales pesados como arsénico, mercurio, 

cadmio, cobre, cromo y plomo, cuyos resultados se presentan en la tabla anexa.  Cada muestra 

compuesta tomada de cada vertedero, se realizó mediante la digestión realizada en el 

laboratorio de aguas residuales del Campus Aeropuerto de la Universidad Autónoma de 

Querétaro y llevada a un laboratorio certificado para su análisis mediante técnica 

espectroscopía de absorción atómica (ASS) y posterior resultado que se presenta en la tabla 

4. 

 

Tabla 4. Caracterización de vertederos en la zona de Querétaro y sus alrededores. 

Vertederos 
Arsénico 
(mg/kg) 

Mercurio 
(mg/kg) 

Cadmio 
(mg/kg) 

Cobre 
(mg/kg) 

Cromo 
(mg/kg) 

Plomo 
(mg/kg) 

V1 12 0.1 0.5 1.5 20 40 

V2 10 0.2 0.6 2.2 25 45 

V3 13 0.3 0.8 3.8 30 50 

V4 8 0.25 0.7 2.3 28 48 

V5 14 0.18 0.9 1.9 22 42 

V6 11 0.22 0.4 1.7 26 46 

V7 93.7 1284.7 0.08 4.9 12 6.38 
NOM-147-

SEMARNAT/SSA1-
2004  

22 23 37 10 280 400 

Cd= cadmio, Pb= plomo, As= arsénico, Cr= cromo, Cu= cobre, Hg= mercurio. 

 

Los resultados mostraron que la mayoría de los vertederos presentan niveles de metales 

dentro de los límites máximos permisibles establecidos por la NOM-147-SEMARNAT/SSA1-

2004, con la excepción del vertedero siete (V7), que registró niveles significativamente elevados 



 

de arsénico (93.7 mg/kg) y mercurio (1284.7 mg/kg), superando los valores normativos y 

evidenciando una fuerte contaminación. 

Cabe señalar que, debido a conflictos de intereses con los propietarios de los vertederos, las 

coordenadas de estos sitios no se revelan en este estudio. Este acuerdo permitió obtener el acceso 

necesario para la toma de muestras iniciales y el análisis de cada sitio, asegurando el 

cumplimiento ético y la confidencialidad requerida para el desarrollo de este trabajo. Estos 

resultados guiaron la selección del sitio de estudio para evaluar la viabilidad de biorremediación 

mediante microorganismos. 

 

4.2.1. Descripción del vertedero seleccionado 

 

El vertedero, ubicado en el noreste del centro de México, ha servido como sitio de disposición 

para los residuos sólidos urbanos generados por las ciudades aledañas. La región presenta un 

clima semiárido, con una temperatura promedio anual que oscila entre 16.7 y 19 °C, y una 

precipitación media anual de 576 mm. La temporada de lluvias se concentra principalmente 

entre junio y septiembre, caracterizándose por lluvias moderadas que constituyen la mayor parte 

de las precipitaciones anuales. El área experimenta un clima típico de zonas semiáridas, con 

días cálidos y noches frescas. 

Aunque el vertedero está oficialmente cerrado, los habitantes de comunidades cercanas 

continúan depositando residuos sólidos urbanos en el lugar. Esta actividad ha generado 

pendientes pronunciadas e inestables, además de la acumulación de lixiviados en la masa de 

residuos y la escorrentía de estos contaminantes hacia el entorno. 

Este vertedero se centra en dos áreas principales: el vertedero de suelo contaminado con 

metales pesados, delimitado por una línea roja con un perímetro de 742.07 m y un área de 26,148 

m², y un área con suelo no contaminado, delimitada por la línea amarilla con un perímetro de 

659.05 m y un área de 24,720.18 m² como muestra la figura 5. En el vertedero y en la zona no 

contaminada, se realizaron muestreos compuestos para evaluar la concentración de metales 

pesado, analizar el perfil de cada sitio, además del aislamiento de bacterias resistentes para 

estudios de biorremediación. 



 

 

Figura 5. Imagen satelital del vertedero delimitado con puntos rojos y zona no contaminada 

indicada con línea amarilla [47] .  

El muestreo en ambas áreas fue determinante, ya que permitió establecer una línea 

base de comparación para determinar el impacto de la contaminación, evaluar cambios 

en la diversidad microbiana y validar la eficacia de las estrategias de biorremediación. 

Este enfoque fundamentado y comparativo resulta de suma importancia para comprender 

el efecto de los metales pesados en los ecosistemas y para el desarrollo de soluciones 

biotecnológicas aplicadas a la remediación ambiental. 

 

4.2.2 Muestreo del vertedero seleccionado para el desarrollo del estudio 
 

Para el muestreo de suelo en el vertedero contaminado con metales pesados y la zona 

cercana de suelo no contaminado, se realizaron muestras compuestas para garantizar una 



 

representación adecuada de la heterogeneidad del suelo. Las muestras se tomaron a una 

profundidad de 0-30 cm, correspondiente a la capa biológicamente activa y como describen 

la Norma oficial Mexicana NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004 [48]. En la zona 

contaminada, se definió un perímetro de 905.56 m, recolectándose 43 muestras, de las 

cuales 8 muestras fueron ubicadas cerca de zonas de escorrentía de lixiviados y 35 

distribuidas aleatoriamente en el vertedero y áreas libres de residuos visibles y en la zona 

no contaminada, se delimitó un perímetro de 827.21 m, recolectándose 33 muestras con el 

mismo método de muestreo aleatorio. Cada muestra simple se colocó en un recipiente 

estéril, y posteriormente se combinaron para formar muestras compuestas, minimizando 

sesgos y garantizando representatividad. Se colocaron en bolsas estériles herméticas, se 

etiquetaron y almacenaron a 5°C en cajas herméticas para ser transportados al laboratorio 

para su posterior análisis. 

Todas las herramientas utilizadas fueron desinfectadas antes de cada muestreo para 

evitar contaminación cruzada. Aunque en México no existe normativa específica para el 

muestreo en vertederos, el procedimiento se fundamentó en las normas NOM-147-

SEMARNAT/SSA1-2004 y NOM-021-RECNAT-2000 [48], [49], además de realizar 

investigación con otros estudios como se muestra en la tabla 5. La tabla muestra estudios 

realizados en suelos de vertederos y zonas contaminadas en diferentes países, destacando 

profundidades de muestreo de 10 a 30 cm como estándar, ya que esta capa superficial suele 

acumular contaminantes debido a la interacción con lixiviados y sedimentos. Además, en 

algunos casos se emplearon intervalos menores, como 2-12 cm, para perfiles contaminantes 

más detallados. La inclusión de replicados, como duplicados o triplicados, garantiza la 

representatividad y confiabilidad de los datos, especialmente en suelos heterogéneos. Los 

estudios que comparan suelos contaminados con controles naturales, como en China (2020) 

y España (2022), resaltan la importancia de contar con zonas de referencia para evaluar el 

impacto ambiental y validar resultados. Los contaminantes más comunes incluyen metales 

pesados como Pb, As, Cd, Cu, Zn y Cr, lo que respalda el enfoque en mercurio y arsénico 

para este estudio. Con base en esta información, se propone un muestreo a una profundidad 

de 0-30 cm en el vertedero y en la zona no contaminada, acompañado de replicados, para 

caracterizar la contaminación, analizar la diversidad microbiana y establecer una línea base 

ecológica confiable. Este protocolo de muestreo aseguró el análisis preciso de las 



 

características químicas y ambientales del suelo en ambas zonas. 

Tabla 5. Estudios de suelos contaminados. 

Año País Escala 
Tipo de 

muestra 

Profundida 

de muestra 

No. de 

replicas 
Tipo de suelo Contaminante Ref. 

2017 Malasia Laboratorio Compuesta 30 cm Duplicado 
Vertedero no 

activo 
Pb, Al y Mn  [50]  

2017 España Piloto Compuesta 15 cm 
No 

especifica 
Vertedero 

As, Cu, Zn, Ni, 

Pb, y  Cd 
[51] 

2017 Malasia Laboratorio Compuesta 20 cm 
No 

especifica 

Suelo de 

vertedero y 

suelo de jardín 

Pb, Al, y  Cu [52] 

2017 Malasia Laboratorio Compuesta 30 cm 
No 

especifica 
Vertedero 

Pb, As, Mn, Ni, 

y  Cr 
[53] 

2018 China Laboratorio Compuesta 30 cm 
No 

especifica 
Vertedero 

As , Hg, Cd, Cu, 

Pb, Zn, Cr. 
[54] 

2018 Filipina Laboratorio Compuesta 10-15 cm Triplicado Vertedero Pb [55] 

2018 Malasia Laboratorio Compuesta 20 cm 
No 

especifica 

Vertederos 

activos 

(operativos) y 

cerrados (no 

operativos 

Mg, Al, Si, Cr, 

Mn, Cu, Ni, Co, 

Zn, As, Ag, Cd, 

Hg, y Pb 

[56] 

2019 china Laboratorio Compuesta 

Intervalos de 

2 cm hasta 

12 cm 

No 

especifica 
Vertedero 

Cr, Ni, Pb, Mn, 

Cu, Zn, y Cd 
[57] 



 

2019 Malasia Laboratorio Compuesta 30 cm Triplicado 

Vertedero no 

activo desde 

2005 

As, Mn, Cu, Cr 

y Fe. 
[58] 

2020 Nigeria Laboratorio Compuesta 15-20 cm 
No 

especifica 
Vertedero  Cd y Pb [59] 

2020 Bangladesh Laboratorio Compuesta 15-20 cm Triplicado 
Vertedero de 

curtiduria 
Cr (VI) [60] 

2020 Malasia Laboratorio Compuesta 30 cm Triplicado 

Vertederos de 

residuos 

sólidos urbanos 

(clausurado) 

Cr, Cu, As, Fe, 

Mn 
[61] 

2020 Malasia Laboratorio Compuesta 30 cm Triplicado 

Vertederos de 

residuos 

sólidos urbanos 

(clausurado) 

Ni, Pb y Zn [7] 

2020 China Laboratorio Compuesta 25 cm 
No 

especifica 
Suelo Natural 

Pb, Cr, Cd, Cu, 

Mn, y  Zn 
[62] 

2021 Eslovaquia Laboratorio Compuesta 10 cm Duplicado 

Suelo 

contaminado 

artificialmente 

(tecnosuelos) 

Pb, Zn, Cu, As, 

Ni. Ba, Co, Hg 
[63] 

2022 Malasia In situ Compuesta 30 cm Triplicado Vertedero 

As, Cr, Cu, Fe, 

Mn, Ni, Pb, y 

Zn 
[64] 

2022 Brasil Laboratorio Compuesta 40 cm Triplicado 
Lixiviado de 

vertederos 

Elementos 

tóxicos  
[65] 



 

2022 España In situ Compuesta 20 cm Triplicado 
Suelo cercano a 

una mina 
Pb [66]  

         

Al=aluminio, Ag=plata, Cd= cadmio, Ba=bario, Pb= plomo, As= arsénico, Cr= cromo, Cu= cobre, Mn= 

manganeso, Co= cobalto, Hg= mercurio, Mo= molibdeno, Ni= níquel, Zn= zinc, Fe= hierro. 

 

4.3 Determinación de características físico-químicas del suelo de vertedero seleccionado. 
 

La preparación de las muestras de suelo se llevó a cabo siguiendo la metodología 

establecida en la Norma Oficial Mexicana NOM-021-RECNAT-2000, la cual detalla los 

procedimientos para obtener resultados representativos y confiables en el análisis de suelos. 

Inicialmente, las muestras recolectadas fueron colocadas en bandejas limpias y 

homogéneas para ser secadas a temperatura ambiente durante 24 horas, evitando la 

exposición directa a la luz solar para prevenir alteraciones en sus propiedades 

fisicoquímicas. Una vez secas, las muestras fueron sometidas a un proceso de molienda 

utilizando mortero y mazo no metálicos para evitar contaminación cruzada. Posteriormente, 

se tamizaron utilizando una malla de 2 mm, separando la fracción fina para los análisis 

requeridos. Este procedimiento garantizó la homogeneidad de las muestras y la 

preservación de sus características esenciales, cumpliendo con los estándares técnicos para 

las evaluaciones físico-químicas del suelo. En la tabla 6 se enlistan las normas oficiales que 

se utilizaron para analizar los diferentes parámetros físico-químicos de las muestras de 

suelo recolectadas en la zona del vertedero y la zona no contaminada, empleando reactivos 

analíticos certificados y cumpliendo estrictamente con las buenas prácticas de laboratorio. 

Para los análisis fisicoquímicos, el pH y la conductividad eléctrica (EC) se determinaron 

según la NOM-021-SEMARNAT-2000 y NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004, 

respectivamente, utilizando potenciómetros y conductímetros calibrados; el contenido de 

humedad se evaluó mediante secado en horno (NMX-AA-034-SCFI-2001), mientras que 

la densidad aparente y real se midieron por el método del cilindro y un picnómetro. Los 

análisis químicos incluyeron nitrógeno total (método Kjeldahl), fósforo (espectrofotometría 



 

UV-Vis), y potasio (fotometría de flama), siguiendo la NOM-021-SEMARNAT-2000; 

además, el carbono orgánico se determinó por el método Walkley-Black, calculándose la 

materia orgánica a partir de este resultado. Las propiedades físicas como la textura se 

evaluaron por el método de Bouyoucos (hidrómetro), y el color se identificó con la escala 

Munsell. Para la detección de metales pesados como arsénico, cadmio, cobre, cromo, 

mercurio y plomo, se empleó la NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004 mediante digestión 

ácida y posterior cuantificación por espectroscopía de absorción atómica. Estos 

procedimientos garantizan la precisión y confiabilidad de los datos obtenidos, 

fundamentales para caracterizar el impacto de los lixiviados en el suelo. 

Tabla 6. Metodologías requeridas para análisis de parámetros. 

Determinaciones Método 

pH NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-02, página 12. 

Conductividad eléctrica NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-18, página 39. 

Contenido de humedad NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-05, página 16. 

Densidad aparente 
NOM-021-RECNAT-2000 Método de la parafina AS-03, página 13. 

Densidad real 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-04 con picnómetro, página 14. 

Nitrógeno total NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-25 Kjeldahl. 

Fósforo 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-10, Olsen y colaboradores página 23. 

Potasio Protocolo de inflamometría JENWAY P05-001A 

Carbono orgánico Método de calcinación USDA, USCC. 2001 

Materia Orgánica 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-07, por Walkley y Black página 18 

Textura 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-09 Bouyoucos, página 21 

Color Munsell Tabla de Munsell  

Arsénico 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-14. Extracción con DTPA 

Cadmio 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-14. Extracción con DTPA 

Cobre 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-14. Extracción con DTPA 

Cromo 

PR-5-94 Procedimiento para la determinación de metales y otras matrices 

mediante ICP-MS y AA-flama. 

Mercurio 
NOM-021-RECNAT-2000 Método AS-14. Extracción con DTPA 



 

 

 
4.4 Identificación, aislamiento y selección de cepas bacterianas capaces de resistir 

transformar y/o volatilizar los contaminantes seleccionados. 
 

4.4.1. Extracción y secuenciación de DNA en suelo contaminado y no contaminado 

 

Inicialmente, se tomaron muestras de 0.5 gramos de suelos contaminado con lixiviado y 

suelo no contaminado para la extracción de ADN utilizando el Quick-DNA™ Fecal/Soil 

Microbe Miniprep Kit de Zymo Research, siguiendo las instrucciones del fabricante. Este 

kit está diseñado para la rápida obtención de ADN libre de inhibidores y apto para PCR a 

partir de diversos tipos de suelo. Sin embargo, la electroforesis en gel de agarosa reveló que 

el rendimiento de ADN obtenido fue insuficiente para aplicaciones posteriores, como se 

muestra en la Figura 6. 

  

Figura 6.  Electroforesis en gel de agarosa de extracción de ADN directamente del        

suelo 

M: Marcador; SC: Suelo contaminado; SNC: Suelo no contaminado 

Para aumentar la cantidad de ADN, se implementó una estrategia alternativa. Se pesaron 

nuevamente 0.5 gramos de cada tipo de suelo y se realizaron diluciones seriadas decimales 

desde 10⁻¹ hasta 10⁻⁶. Cada dilución se preparó añadiendo 1 mililitro de la muestra a 9 

mililitros de diluyente estéril, mezclando completamente y repitiendo el proceso 

Plomo 

PR-5-94 Procedimiento para la determinación de metales y otras matrices 

mediante ICP-MS y AA-flama. 

M SC SNC M SC SNC 



 

secuencialmente para alcanzar las diluciones deseadas. Posteriormente, se inocularon 

alícuotas de cada dilución en placas de agar TSA (Tryptic Soy Agar) por triplicado, 

utilizando la técnica de extensión en placa con un asa de vidrio estéril para distribuir 

uniformemente el inóculo sobre la superficie del agar bajo condiciones asépticas. Las placas 

inoculadas se incubaron a 37 °C durante 20 horas para promover el crecimiento bacteriano. 

Tras la incubación, se evaluó el crecimiento bacteriano y se seleccionaron las placas 

correspondientes a la dilución 10⁻³, que presentaban un número adecuado de colonias para 

su recolección. Las colonias de estas placas se rasparon cuidadosamente y se sometieron a 

una nueva extracción de ADN utilizando el mismo kit de Zymo Research, siguiendo 

estrictamente el protocolo del fabricante. La electroforesis en gel de agarosa del ADN 

extraído confirmó que la cantidad obtenida era suficiente para su secuenciación como 

muestra la figura 7. 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 7. Electroforesis de bacterias obtenidas de la siembra de caja Petri  

M: Marcador; SC: Suelo contaminado; SNC: Suelo no contaminado 

Este enfoque permitió la obtención exitosa de ADN microbiano en cantidades adecuadas 

a partir del suelo contaminado y no contaminado, facilitando análisis posteriores para 

investigar las comunidades microbianas y evaluar el impacto de la contaminación por 

lixiviados en la microbiota del suelo. El ADN metagenómico se preparó para su envío, 

utilizando el servicio de secuenciación metagenómica de ZymoBIOMICS en San Diego, 

M SC SNC 



 

CA, EE. UU. Utilizando la plataforma NovaSeq® 6000 de Illumina  que es reconocida por 

su capacidad para proporcionar un rendimiento de secuenciación de alta calidad y 

flexibilidad, adecuada para una amplia gama de aplicaciones genómicas. 

 

4.4.2. Análisis bioinformático 

 

Para el análisis bioinformático, las lecturas de secuenciación crudas se procesaron para 

eliminar aquellas de baja calidad, aplicando un umbral de calidad de 20 y descartando las 

de longitud inferior a 70 pares de bases, utilizando la herramienta Trimmomatic-0.33. Los 

archivos de lecturas resultantes en formato FASTQ se cargaron en la plataforma CZ-ID, 

que permite la identificación y cuantificación de patógenos bacterianos mediante la 

determinación de la composición microbiana y la resistencia a antimicrobianos. Para cada 

muestra de suelo contaminado y no contaminado, se estableció la composición microbiana 

significativa basándose en lecturas únicas por millón (rPM) correspondientes a taxones 

microbianos específicos, aplicando los siguientes filtros: Puntaje Z del nucleótido (NT) ≥ 

1, calculado a partir de un modelo de fondo normalizado por masa. NT rPM ≥ 10, es decir, 

un mínimo de 10 lecturas por cada millón que se asignen a un taxón específico, NR rPM ≥ 

5, correspondiente a lecturas de proteínas no redundantes por millón asignadas a un taxón 

específico. Alineamiento promedio de NT ≥ 50 pares de bases. 

Adicionalmente, se emplearon herramientas del Centro de Recursos de Bioinformática 

Bacteriana y Viral (BV-BRC) para identificar la composición microbiana, bases de datos 

de resistencia a antimicrobianos y factores de virulencia, así como la composición de 

familias, géneros y especies bacterianas en cada muestra de suelo, contaminado y no 

contaminado.  

4.4.3. Preparación del medio de cultivo a diferentes concentraciones de NaCl 

Para evaluar el impacto del crecimiento bacteriano, se realizó la experimentación a 

diferentes concentraciones de NaCl tipo reactivo, estas concentraciones se definieron 

debido a que la salinidad del suelo contaminado contiene 19.705 mS/cm, es decir: 

𝑆𝑖 16 𝑚𝑆/𝑐𝑚 = 1% 𝑁𝑎𝐶𝑙 

𝐸𝑛𝑡𝑜𝑛𝑐𝑒𝑠   19.705
𝑚𝑆

𝑐𝑚
≈

19.705
𝑚𝑆
𝑐𝑚

16
𝑚𝑆
𝑐𝑚

× 1% = 1.23% 𝑑𝑒 𝑁𝑎𝐶𝑙 

Aunque la salinidad del suelo contaminado equivale a 1.23 % de NaCl, se analizaron a 



 

diferentes concentraciones para conocer la resistencia de las bacterias obtenidas, el cual se 

muestra en la siguiente tabla 7, el objetivo de cada análisis de concentración realizada.   

Tabla 7.   Objetivo de diferentes concentraciones de NaCl del medio de cultivo. 

Concentración 

 NaCl (%) 
Objetivo de análisis 

0.5 
Concentración baja para observar el comportamiento de las bacterias en condiciones 

mínimas de salinidad. 

1 Similar a la concentración natural de salinidad de suelos no contaminados. 

1.5 
Ligeramente por encima del suelo contaminado, para evaluar si las bacterias pueden 

soportar condiciones más adversas. 

2 
Un incremento que ayudará a identificar bacterias capaces de resistir niveles altos de 

salinidad. 

3 
Mayor nivel de salinidad que simula condiciones extremas, para detectar bacterias 

altamente halotolerantes. 

5 
Para evaluar bacterias extremadamente resistentes, que podrían ser útiles en casos de 

salinidad más elevada en el futuro. 

10 
Concentración que pone a prueba las bacterias halófilas extremas, que suelen 

encontrarse en ambientes muy salinos. 

El porcentaje en masa de Nacl (g) indica cuantos gramos de soluto se encuentra por cada 

100 g de la solución, que está dada por la siguiente formula: 

 

% 𝑚𝑎𝑠𝑎 (𝑔) =
𝑔 𝑑𝑒𝑙 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑜

𝑔 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛
× 100% 

Con la formula anterior se definieron los gramos de NaCl utilizada para cada 

experimentación, siguiendo el protocolo de preparación del agar y agregando la cantidad 

de NaCl para cada experimento. 



 

Se preparó medios de cultivo TSA (por sus siglas en inglés, Tryptic Soy Agar), ajustando 

su pH a 7.45 simulando el pH del suelo contaminado. Se utilizó al agar de la marca MCD 

Lab, catalogo 7171, según las instrucciones del producto, donde se debían suspender 40 g 

del medio en cada litro de agua destilada, calentando con agitación suave para una completa 

dilución hasta su ebullición para después esterilizar en autoclave a 121°C durante 15 

minutos, se dejó enfriar hasta llegar a una temperatura aproximada de 50°C y se vaciaron 

en cada caja Petri estéril. El volumen total a utilizar para el experimento fue de 150 ml, 

tomando en cuenta que en cada caja Petri se ocuparían 25 mL y se realizarían a 3 

concentraciones de dilución diferentes y cada uno sería por duplicado, quedando como 

indica la figura 8. 

Figura 8.  Representación de la experimentación de medios de cultivo TSA a diferentes 

concentraciones de NaCl 

 

 

4.4.3.1. Preparación de la muestra de suelo 

Una vez que las cajas Petri contenían en algar solidificado, se procedió a realizar la 

preparación de la muestra de suelo contaminado. Pesando 0.5 g de suelo contaminado en 



 

una balanza analítica con material estéril para evitar contaminación cruzada. La muestra 

fue transferida a un vaso de precipitado esterilizado y se añadió 10 ml de solución salina 

estéril a 0.85% y mezclar vigorosamente durante 3 minutos para asegurar la 

homogeneización, asegurando que las bacterias se hayan desprendido del suelo y se 

distribuyan en el líquido. Una vez homogeneizado, se tomarón 3 tubos de ensayo estériles 

y se procedió a llenar 9 ml de solución salina estéril en cada uno de ellos. Del primer tubo 

que contenía el suelo homogeneizado se tomó 1 ml de la muestra y se colocó en el primer 

tubo debidamente etiquetado, siendo 10-1 el de mayor concentración y 10 -3 el de menor 

concentración de la dilución seriada. Del segundo tubo se tomó 1 ml y se transfirió al 

segundo tubo y así sucesivamente, tal cual se muestra en la figura 9, se rotuló cada caja 

Petri y se procedió a sembrar cada tubo en cada una de las cajas Petri a diferentes 

concentraciones. 

 

Figura 9. Ilustración de dilución seriada de la muestra de suelo. 

 

Finalmente se colocaron todas las cajas Petri en la incubadora a una temperatura entre 

30°C a 37°C, durante 24 horas, monitoreando el crecimiento de las bacterias y finalmente 

contando las Unidades Formadoras de Colonia en cada una de las cajas y se caracterizaron 

morfológicamente las colonias obtenidas.  



 

 

4.4.4 Aislamiento y selección de bacterias halófilas a diferentes concentraciones de NaCl 

Para este punto se estudió cada colonia de bacterias obtenidas en cada caja Petri y las 

seleccionadas de acuerdo a sus resistencia y abundancia se procedió a resembrar. Para este 

procedimiento se utilizaron cajas Petri con 3 divisiones, con el mismo tipo de agar y el 

mismo procedimiento que la sección anterior, pero esta vez sin NaCl, para conocer y 

evaluar la naturaleza de las bacterias sin estrés y reactivarlas. Se tomaron las placas o cajas 

Petri previamente seleccionadas que contenían las colonias de bacterias a aislar. Con un asa 

bacteriológica estéril se tocó la superficie de la colonia de bacterias a aislar, recogiendo 

parte de la colonia y se inoculó en la caja Petri con tres divisiones, teniendo cuidado que en 

cada siembra el asa estuviera estéril para evitar contaminación cruzada. Finalmente se 

incubaron a 37°C y se observó el crecimiento durante 24 horas, de acuerdo a su forma, 

color, elevación, relieve, abundancia y rapidez de crecimiento. Una vez se seleccionaron 

las bacterias se realizó un subcultivo en nuevas cajas Petri con medio TSA sin NaCl 

utilizando el mismo procedimiento con el fin de mantener activas las bacterias y garantizar 

un cultivo puro para los siguientes pasos experimentales. Las bacterias seleccionadas y 

purificadas se almacenaron en las cajas Petri, debidamente selladas a 4°C, mientras se 

preparaba la siguiente experimentación. 

 

4.4.5. Bacterias seleccionadas sometidas a estrés con HgCl2  

En este proceso se realizó el aislamiento de bacterias halófilas seleccionadas 

previamente por su resistencia y abundancia en medios con diferentes concentraciones de 

NaCl, sometiéndolas a estrés a diferentes concentraciones de HgCl2, utilizando TSA sin 

NaCl. 

De acuerdo a estudios realizados se tomaron en cuenta tres concentraciones diferentes 

de HgCl2, el cual se detallan los cálculos a continuación.  

 𝑀𝑎𝑠𝑎 (𝑚𝑔) =
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 (µ𝑔/𝑚𝑙) ∗𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 (𝑚𝑙)

1000
 

 

 

PARA 50µG/ML: 

𝑀𝑎𝑠𝑎 =
50µ𝑔/𝑚𝑙 × 50𝑚𝑙

1000
= 2.5 𝑚𝑔 

 



 

 

Es decir, se pesó 2.5 mg (0.0025g) de HgCl2 en una balanza analítica, se disolvió en un 

matraz aforado de 50 ml. 

 

 

PARA 100µG/ML: 

𝑀𝑎𝑠𝑎 =
100µ𝑔/𝑚𝑙 × 50𝑚𝑙

1000
= 5 𝑚𝑔 

 

 

PARA 200µG/ML: 

𝑀𝑎𝑠𝑎 =
200µ𝑔/𝑚𝑙 × 50𝑚𝑙

1000
= 10 𝑚𝑔 

 

 

 

Para llevar a cabo este procedimiento es importante resaltar que el HgCl2, es altamente 

tóxico y cancerígeno y fue necesario trabajar con guantes, bata, lentes de seguridad y 

campana de extracción. Una vez realizada la solución se etiquetaron y se colocaron en 

frascos de vidrio color ámbar para evitar degradación y se almacenaron en gabinete con 

extracción.  

Una vez realizadas las soluciones a diferentes concentraciones de HgCl2, se procedió a 

la preparación del medio de cultivo TSA sin NaCl, de acuerdo a las instrucciones del 

fabricante, el cuál fue mencionada en la sección anterior y se tomaron en cuenta los 

siguientes cálculos para adicionar cada solución de HgCl2 en los agares. Cada solución fue 

agregada después de haber esterilizado y enfriado el TSA o medio de cultivo. 

Para preparar agar TSA con una concentración de 50 µg/ml, se añadió 100 µL de la 

solución HgCl2 de concentración 50 µg/ml en 100 ml del agar TSA previamente 

esterilizado y enfriado. Es decir, para 475 ml de agar se requieren 475µL de la solución 

madre. Para prepara agar con una concentración de 100 µg/ml, se necesita añadir 100 µL 

de la solución HgCl2 de concentración 100 µg/ml en 100 ml del agar TSA previamente 

esterilizado y enfriado, de la misma manera la concentración obtenida para 200 µg/ml. 

Una vez habiendo suplementado el medio de cultivo con HgCl2, con las concentraciones 

correspondiente, se procedió a homogeneizar y a vaciarlas en las cajas Petri, previamente 



 

etiquetadas con las concentraciones debidas. Es importante comentar que este 

procedimiento se realizó por triplicado para confiabilidad de resultados.  La siembra en 

rayado de las bacterias previamente aisladas fueron sembradas con un asa bacteriológica 

en cada una de las cajas Petri, teniendo el cuidado de evitar contaminación cruzada y dentro 

de una campana de flujo laminar, se incubaron las cajas Petri monitoreando el crecimiento 

durante 18 horas a 37°C y se realizaron los estudios morfológicos para asegurar el correcto 

aislamiento en cada cepa bacteriana.  

4.4.5.1. Evaluación del estrés y selección de bacterias resistentes a HgCl2 

 

Las bacterias que lograron crecer entre 8 y 10 horas de manera abundante y manteniendo 

un crecimiento activo en las tres concentraciones diferentes de HgCl2, mostraban mayor 

resistencia al estrés sometido siendo capaces de demostrar un alto potencial para la 

biorremediación de mercurio y otros metales pesados.  

 

4.4.6. Reactivación de bacterias seleccionadas para biorremediación de metales pesados en 

caldo TSA. 

 

Para transferir las bacterias previamente aisladas y seleccionadas por su resistencia al 

mercurio se empleó un asa bacteriológica estéril como se muestra en la figura 10. El 

procedimiento consistió en raspar suavemente cada colonia bacteriana con el asa, 

previamente esterilizada al rojo vivo en la llama de un mechero alcohol y enfriada antes de 

su uso. Tras la recolección, el inóculo se liberó en el caldo TSA mediante agitación del asa 

en el medio líquido, asegurando la transferencia efectiva de la biomasa bacteriana. Estas 

fueron transferidas asépticamente a un tubo que contenía 50 ml de caldo TSA. Los cultivos 

líquidos se incubaron a 37°C durante 8 horas, asegurando que las bacterias alcanzaran la 

fase exponencial del crecimiento. Mantener las bacterias en la fase exponencial era 

esencial, ya que en esta etapa exhiben máxima actividad metabólica y alta tasa de división 

celular, lo que favorece procesos como la biorremediación. Durante esta fase, las bacterias 

presentan una mayor capacidad para metabolizar y detoxificar contaminantes, incluyendo 

metales pesados como el mercurio. Además, la resiembra en caldo TSA proporcionó un 

ambiente nutritivo óptimo que promovía el crecimiento vigoroso de las bacterias, 



 

asegurando una población activa y robusta para su aplicación en la biorremediación de 

suelos contaminados. 

Este procedimiento incrementaba la probabilidad de éxito en la biorremediación, ya que 

una población bacteriana en fase exponencial suele adaptarse más eficientemente a las 

condiciones ambientales del suelo contaminado, acelerando la degradación y eliminación 

del mercurio presente. La utilización de bacterias resistentes al mercurio, mantenidas en 

condiciones óptimas de crecimiento, es una estrategia efectiva para mejorar la eficiencia de 

los procesos de biorremediación en suelos afectados por este metal pesado. 

 

Figura 10. Cajas Petri con bacterias previamente aisladas y seleccionadas por su 

resistencia al HgCl2 

 

4.4.7. Preparación del inóculo para aplicación en suelo contaminado y suelos experimentales.  
 

La transferencia de biomasa bacteriana cultivada en caldo TSA a una solución salina al 

0.85% después de 9 horas de incubación se realizó para detener temporalmente el 

crecimiento bacteriano y mantener las células en un estado de latencia. Este procedimiento 

es esencial para asegurar que las bacterias seleccionadas permanezcan viables y listas para 



 

ser inoculadas en suelos contaminados, optimizando así su capacidad de biorremediación. 

Al suspender las bacterias en una solución salina isotónica, se evita la lisis celular y se 

preserva su viabilidad sin promover su proliferación. Este estado de latencia es crucial para 

sincronizar la actividad metabólica de las bacterias con las condiciones ambientales del 

suelo contaminado al momento de la inoculación, aumentando la eficacia del proceso de 

biorremediación. Este enfoque metodológico incrementa la probabilidad de éxito en la 

biorremediación de suelos, ya que garantiza que las bacterias inoculadas estén en óptimas 

condiciones fisiológicas para adaptarse y actuar eficazmente en la degradación de 

contaminantes presentes en el suelo. 

Para este procedimiento primeramente se tomaron loas 4 tubos Falcon de cultivo 

bacteriano y se centrifugó a 4000 rpm durante 10 minutos, con la finalidad de formar el 

pellet de bacterias debido a la inercia de la centrifugación. Seguido se dreno el sobrenadante 

de caldo TSA, teniendo el cuidado de no tirar el pellet bacteriano obtenido. En cada tubo 

que contenía el pellet, se vaciaron 50 ml de solución salina 0.85%, se homogeneizo y se 

colocaron nuevamente en la centrifuga de una manera equilibrada a 4000 rpm durante 10 

minutos, formando nuevamente pellet bacteriano, esto se realizó 3 veces más con la 

finalidad de purificar y lavar el pellet bacteriano obtenido. Finalmente se drenó el agua 

estéril salina a 0.85% de cada tubo con el cuidado de no tirar el pellet obtenido, se vaciaron 

nuevamente 50 ml de esta solución salina en cada uno de los tubos Falcon y se procedió a 

realizar la densidad óptica con la ayuda de un espectrofotómetro Uv-Vis de la marcha 

HACH, para asegurar que las bacterias se encontraban en su fase exponencial y asegurar el 

éxito de la biorremediación. Es importante mencionar que este procedimiento se realizó por 

duplicado para asegurar la confiabilidad del experimento. 

 

 

 

 

 



 

 

4.5 Determinación del procedimiento para medir la eficiencia de la biorremediación. 
 

Para este procedimiento se llevaron a cabo cuatro experimentos por duplicado, según 

muestra la figura 11. 

 

Figura 11. Tratamientos experimentales para biorremediación de suelo.  

 

Suelo contaminado con lixiviado e inóculo bacteriano SC(+), esta configuración buscó 

evaluar la eficacia de las bacterias seleccionadas en la degradación de contaminantes 

presentes en el suelo afectado, principalmente arsénico y mercurio. La introducción de 

microorganismos especializados aceleraría la descomposición de sustancias tóxicas, 

mejorando la calidad del suelo.  

Suelo estéril con inóculo bacteriano SE(+), el propósito fue determinar la capacidad de 

las bacterias para adaptarse y sobrevivir en un entorno sin contaminantes ni competencia 



 

microbiana. Este control positivo permitió observar el comportamiento y crecimiento 

óptimo de las bacterias en condiciones ideales. 

Suelo contaminado con lixiviado sin inóculo SC(-), esta experimentación sirvió como 

control negativo para evaluar la degradación natural de los contaminantes sin intervención 

microbiana adicional. Permitió comparar la eficacia de la biorremediación asistida frente a 

la atenuación natural. 

Suelo estéril sin inóculo SE(-), este control negativo verificó la ausencia de factores 

externos que pudieran influir en los resultados, asegurando que cualquier cambio observado 

en las otras experimentaciones se debiera exclusivamente a la presencia de contaminantes 

o bacterias introducidas. 

La implementación de estos cuatro tratamientos permitió obtener resultados de una 

comparación detallada, proporcionando una comprensión integral de la eficacia y 

adaptabilidad de las bacterias en diversos escenarios de biorremediación.  

 

           4.5.1. Determinación de volumen de inoculo y masa del suelo 

 

La investigación se diseñó para evaluar la efectividad de los tratamientos de 

biorremediación en suelos contaminados con lixiviado utilizando 500 gramos de suelo 

como masa estándar y 50 ml de inóculo con las bacterias, seleccionando cepas bacterianas 

específicas que se aislaron previamente. El tratamiento se llevó a cabo durante 30 días, 

aplicando el inóculo en dos dosis, una al inicio del experimento y otra al día 15. Este 

protocolo se fundamentó en resultados previos que muestran en la tabla 8, donde se observa 

que la mayoría de los estudios que se presentan están en relación 1:1 en relación a masa del 

suelo y volumen del inóculo, respectivamente. También se observa que los resultados 

fueron satisfactorios en cada una de las experimentaciones, obteniendo la biorremediación 

de mayor o igual a 50% de remoción del contaminante a biorremediar.  

 

Tabla 8.  Comparación de investigaciones, masa de suelo, volumen de inoculo y tiempo de 

inoculación 

Bacteria utilizada 
Masa de 
Suelo (g) 

Volumen de 
inóculo (mL) 

Frecuencia de 
inoculación 

Intervalo entre 
aplicaciones 

Tiempo total del 
experimento 

Contaminante a 
biorremediar 

Referencia 



 

Pseudomonas 
putida 

500  50  
Dos 

aplicaciones 
Cada 10 días 30 días 

Hidrocarburos 
aromáticos 
policíclicos 

(PAHs) 

[67] 

Bacillus cereus 1000  100 Una aplicación No aplicable 60 días Cadmio [68] 

Acinetobacter sp. 1500 50  No especifica No especifica 60 días NE [69] 

Rhodococcus 
erythropolis 

1000  100  Una aplicación No aplicable 91 días Petróleo [70] 

Shewanella 
oneidensis 

1000  75  
Dos 

aplicaciones 
Cada 15 días 30 días Arsénico  [71] 

 

El enfoque experimental consistió en preparar cuatro suelos experimentales como se 

mencionó con anterioridad e inocular 50 ml de solución bacteriana al inicio a dos de los 

experimentos y 50 ml de agua estéril a los experimentos que no tendrían inóculo para 

mantener las mismas condiciones de humedad  y conocer los resultados en cada uno de 

ellos y repetir la dosis a los 15 días como se muestra en la figura 12. Durante el periodo 

experimental, se monitorearon parámetros clave, como la concentración de mercurio y 

arsénico, pH, Conductividad eléctrica, Nitrógeno, Fosforo, Temperatura y humedad, así 

como el crecimiento bacteriano, realizando pruebas de siembra de los diferentes suelos 

experimentales en agares en caja Petri. [72] lograron una reducción del 70% en 

hidrocarburos aromáticos policíclicos bajo un esquema comparable. 

Este diseño metodológico aseguró la repetibilidad y comparabilidad con investigaciones 

previas, al mismo tiempo que se adapta a las condiciones específicas del suelo estudiado y 

contaminantes tratados. Además, permitió minimizar la duración del tratamiento sin 

comprometer la eficacia. 



 

 

Figura 12. Ilustración de suelos experimentales. 

 

          4.5.2. Inoculación de tratamientos 

 

Para llevar a cabo la inoculación en el suelo se prepararon cuatro tratamientos 

experimentales como se ha mencionado con anterioridad. 

Suelo contaminado con lixiviado e inóculo bacteriano, se aplicaron 50 mL de inóculo 

bacteriano al suelo contaminado con lixiviado. 

Suelo estéril con inóculo bacteriano, se esterilizó el suelo y se le añadieron 50 mL del 

mismo inóculo bacteriano, que se tenía previamente en los tubos Falcón. 

Suelo contaminado con lixiviado sin inóculo bacteriano, Se incorporaron 50 mL de agua 

estéril al suelo contaminado, manteniendo las condiciones de humedad y temperatura 

similares a los tratamientos con inóculo. 

Suelo estéril sin inóculo bacteriano, Se añadieron 50 mL de agua estéril al suelo estéril, 

asegurando condiciones homogéneas en todos los tratamientos. 

La inoculación se realizó distribuyendo uniformemente los 50 mL de inóculo bacteriano 

o agua estéril sobre la superficie del suelo correspondiente a cada tratamiento. 

Posteriormente, se mezcló cuidadosamente el suelo para garantizar una distribución 

homogénea del líquido añadido. Este procedimiento se llevó a cabo bajo condiciones 

estériles y dentro de una campana de flujo laminar para evitar contaminaciones externas y 

los tratamientos se mantuvieron en condiciones controladas a una temperatura entre 34 a 

37°C. 

La adición de 50 mL de agua estéril en los tratamientos sin inóculo bacteriano tuvo como 



 

objetivo mantener condiciones de humedad y temperatura similares a las de los tratamientos 

inoculados. Mantener una humedad adecuada en el suelo es crucial para el desarrollo 

óptimo de los microorganismos involucrados en la biorremediación, ya que facilita el 

transporte de nutrientes y oxígeno necesarios para su actividad metabólica  

Este enfoque metodológico asegura que las diferencias observadas en la eficacia de la 

biorremediación entre los tratamientos puedan atribuirse principalmente a la presencia o 

ausencia del inóculo bacteriano, eliminando variables como la humedad y la temperatura 

que podrían influir en los resultados. 

 

4.5.3. Determinación de la capacidad de biorremediación de las cepas bacterianas 

seleccionadas en cada tratamiento. 

 

La determinación de la capacidad de biorremediación de las cepas bacterianas 

seleccionadas implicó mediciones diarias de nitrógeno, fósforo, potasio, pH, conductividad 

eléctrica, humedad y temperatura del suelo. Estas mediciones fueron fundamentales para 

monitorear y optimizar las condiciones ambientales que influyeron en la actividad 

microbiana y la eficacia del proceso de biorremediación. Parámetros como el pH y la 

conductividad eléctrica proporcionaron información sobre las características principales del 

suelo, permitiendo ajustes necesarios para mantener un ambiente óptimo para las bacterias 

involucradas en la remediación. Además, la disponibilidad de nutrientes como nitrógeno, 

fósforo y potasio fue crucial para el crecimiento y actividad de las bacterias, ya que su 

presencia en cantidades adecuadas se logra acelerar la degradación de contaminantes. 

Adicionalmente, se realizaron mediciones semanales de arsénico y mercurio en el suelo. 

Estas mediciones permitieron evaluar la eficacia de las bacterias en la remoción de estos 

metales pesados, asegurando que los niveles de contaminación disminuyeran 

progresivamente durante el proceso de biorremediación. La cuantificación precisa de estos 

metales fue esencial para determinar el éxito del tratamiento. 

Para asegurar la validez de los resultados y descartar posibles contaminaciones cruzadas, 

se llevaron a cabo análisis microbiológicos periódicos en cada suelo experimental. Este 

control fue vital para confirmar que las cepas bacterianas inoculadas eran las responsables 

de la biorremediación observada. Con la implementación de estas medidas de control 



 

aumentaría la confiabilidad de los resultados y proporcionaría una base sólida para evaluar 

la eficacia del proceso de biorremediación. 

 

5. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

En esta sección se presentan y discuten los resultados obtenidos en cada uno de las 

metodologías mencionadas en la sección anterior. Así mismo se muestran los resultados 

finales del estudio de la capacidad de biorremediación de las bacterias seleccionadas. 

 

5.1 Los metales pesados, principales contaminantes del suelo a nivel mundial. 

La revisión sistemática realizada se publicó en marzo del 2023, basada en estudios 

realizados entre 2017 a enero del 2023, identifica los principales contaminantes que 

afectan los suelos a nivel global, específicamente los derivados de lixiviados de rellenos 

sanitarios. Estos contaminantes se clasifican en metales pesados, hidrocarburos, 

plásticos/polímeros y materia orgánica, como lo muestra la tabla 9. 

Tabla 9. Principales contaminantes estudiados a nivel internacional.  

Año País Tipo de suelo Contaminante Referencia 

2017 Bulgaria Suelo de vertedero Metano [73] 

2017 China Suelo de agricultura Di-(2-etilhexil)ftalato (DEHP)  [74] 

2017 India Suelo municipal Cr y Cd [75] 

2017 Malasia Suelo de vertedero NH(3)-N [76] 

2017 Malasia Suelo de vertedero Al, Cu, Cd, Mn y Pb [77] 

2017 Malasia Suelo de vertedero Al, Cd, Cr, Fe, Ni, Pb y Zn [78] 

2017 Malasia Suelo de vertedero Pb, Al y Mn [79] 

2017 Malasia Suelo municipal Pb, Al y Cu [80] 

2017 Malasia Suelo de vertedero Pb, As, Mn, Ni, y Cr [81] 

2017 España No especificado Cu, Zn, Ni, Pb y Cd [82] 

2018 China Suelo de vertedero Cloruro cálcico y urea [83] 

2018 China Suelo de vertedero Petróleo [84] 

2018 India Suelo de vertedero Fe, Mn, Zn, y Cu [85] 

2018 India Suelo de vertedero Polihidroxibutirato [86] 

2018 India Suelo de vertedero Ni, Cd y Cr [87] 

2018 India No especificado Selenio [88] 

2018 Irlanda Suelo de vertedero Amoníaco [89] 



 

2018 Italia Suelo de agricultura 
Oligoelementos y compuestos 

orgánicos 
[90] 

2018 Italia Suelo natural Hidrocarburos [91] 

2018 Malasia Suelo de vertedero 
Mg, Al, Si, Cr, Mn, Cu, Ni, Co, 

Zn, As, Ag, Cd, Hg, Pb,  
[56] 

2018 Pakistan Suelo industrial Cr y As [92] 

2018 Filipinas Suelo de vertedero Plata [55] 

2018 Romania Suelo industrial Hidrocarburos [93] 

2018 Sri Lanka Suelo de vertedero  Fe, Mn, Cu, Ni, Cd, Zn, y Pb. [94] 

2018 Ucrania Suelo de vertedero As y Hg [54] 

2019 Australia Suelo de vertedero 
Hidrocarburos policíclicos 

aromáticos 
[8] 

2019 Brasil Suelo de vertedero Polietileno [95] 

2019 China Suelo de vertedero Cr, Ni, Pb, Mn, Cu, Zn, y Cd [57] 

2019 China Suelo de vertedero Ftalato de dietilo (DEP) [96] 

2019 China Suelo industrial 
Hidrocarburos policíclicos 

aromáticos 
[97] 

2019 China No especificado 

Sustancias alquiladas 

perfluoradas y polifluoradas 

(PFAS) y plomo y antimonio  

[98] 

2019 China Suelo de vertedero Amoni [99] 

2019 China Suelo de vertedero  1-naftol [100] 

2019 India Suelo industrial (textil) Eliminación del color [101] 

2019 India Suelo de vertedero Pireno [102] 

2019 México Suelo natural 
poliacrílico y poliéster 

poliuretano 
[103] 

2019 Nigeria Suelo de vertedero  Cu y Pb  [104] 

2019 Eslovaquia No especificado Zn [105] 

2019 Suiza Suelo de vertedero As, Mn, Cu, Cr, Fe [58] 

2019 Estados Unidos Suelo natural 
Escherichia coli y Rhodococcus 

erythropolis 
[106] 

2020 Canadá Suelo de vertedero Na y  Cl [107] 

2020 China Suelo de vertedero 
Materia orgánica en partículas 

(POM) 
[108] 



 

2020 China Suelo de vertedero 
 H(2)S, NH(3)  y Compuestos 

orgánicos volátiles (COV) 
[109] 

2020 China Suelo natural Pb, Cr, Cd, Cu, Mn, y Zn [62] 

2020 China Suelo natural 

Polietileno (PE), poliestireno (PS), 

polipropileno (PP), cloruro de 

polivinilo (PVC), poliuretano 

(PUR) y tereftalato de polietileno 

(PET) 

[110] 

2020 China Suelo de vertedero 
Compuestos orgánicos 

volátiles (COV) 
[111] 

2020 Egipto Suelo de vertedero Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, Zn [112] 

2020 India Suelo industrial Hidrocarburos [113] 

2020 India Suelo de vertedero Pireno [114] 

2020 Irán Suelo de vertedero Cobre [115] 

2020 Malasia Suelo de vertedero Fe, Cu y Cr [61] 

2020 Malasia Suelo municipal Di-(2-etilhexil) [116] 

2020 Malasia Suelo de vertedero Ni, Pb, y Zn [7] 

2020 Malasia Suelo de vertedero Pireno y cadmio [117] 

2020 México Suelo de minas As, Pb, Cu, Mn y Fe [118] 

2020 Marruecos No especificado Contaminantes orgánicos [119] 

2020 Nigeria Suelo industrial 

Hidrocarburos aromáticos 

policíclicos [HAP], pesticidas, 

productos derivados del 

petróleo, compuestos 

orgánicos volátiles [COV], 

disolventes orgánicos, metales 

pesados (no especificados)  

[120] 

2020 Polonia Suelo de cultivo 
Polilactida (PLA) y tereftalato 

de polietileno (PET) 
[121] 

2020 Polonia Suelo mezclado 

Bifenilos policlorados (PCB) e 

hidrocarburos de petróleo 

(HTP) 

[122] 

2021 Bangladesh Suelo industrial Diesel [60] 

2021 China Suelo natural Hidrocarburos [123] 

2021 China No especificado  Di-(2-etilhexil) ftalato (DEHP) [124] 



 

2021 India Suelo de vertedero 

polietileno (PE), tereftalato de 

polietileno (PET) y poliestireno 

(PS) 

[125] 

2021 India Suelo municipal Metano [126] 

2021 India Suelo municipal Éter difenílico decabromado [127] 

2021 Indonesia Suelo de vertedero 
Hg, Cd, Pb, Mg, Zn, Fe, Mn, y 

Cu 
[128] 

2021 Irán Suelo de vertedero  Polietileno de baja densidad [129] 

2021 Italia Suelo de vertedero  Polietileno de baja densidad [130] 

2021 Nigeria Suelo de vertedero Cd y Pb [59] 

2021 Perú Suelo de agricultura Pb [131] 

2021 Eslovaquia Suelo artificial  Pb, Zn, Cu,  Ni [63] 

2021 España Suelo de vertedero 
Cd; Ni, Pb; Cr y 

benzo(a)pireno 
[132] 

2021 Taiwán Suelo de océano Cd [133] 

2021 Taiwán No especificado Hidrocarburos [134] 

2022 Canadá Suelo de agricultura Pesticidas [135] 

2022 China Suelo natural 
Hidrocarburos aromáticos 

policíclicos (HAP) 
[136] 

2022 Alemania Suelo de vertedero Ftalato de di-butilo [137] 

2022 India Suelo municipal Cd [138] 

2022 India Suelo de vertedero 
Polietileno de baja densidad 

(LDPE) 
[139] 

2022 Italia Suelo de vertedero 

Polietileno, cloruro de 

polivinilo y tereftalato de 

polietileno 

[140] 

2022 Corea Suelo de vertedero Petróleo e hidrocarburos [141] 

2022 Malasia Suelo de vertedero 
As, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, y 

Zn 
[64] 

2022 Malasia Suelo de vertedero 
Pb, Cu, As, Mn, Cr, Zn, Fe, y 

Ni 
[142] 

2022 México Suelo de vertedero 
 Compuestos fenólicos y 

ftalatos 
[143] 

2022 México Suelo de minas As [144] 

2022 Paquistán Suelo natural Pb, Cu, Zn, Fe, Cr. [76] 

2022 España Suelo de jardinería Pb [66] 

2023 India Suelo de vertedero Cd, Pb, Ni, y Cr  [145] 

En este estudio, la prevalencia de contaminantes objetivo para la biorremediación fue 



 

del 53% para los metales pesados. Esto coincide con varios autores [59], [146], [147], 

[148], [149], [150], [151]. Aunque el tipo de metales pesados seleccionados para la 

biorremediación y las técnicas utilizadas en cada estudio varían, es un hecho que los 

metales pesados son el contaminante que más preocupa en todo el mundo. En segundo 

lugar, con un 26% de los casos de biorremediación de suelos contaminados con 

lixiviados estudiados, se encuentran los hidrocarburos. Aunque se trata de un tema 

ampliamente estudiado, los casos de contaminación por hidrocarburos que aquí se 

presentan se limitan a la contaminación por lixiviados, tanto en vertederos como en 

suelos municipales, el problema es amplio y abarca desde el petróleo, metano, 

hidrocarburos aromáticos, hasta el pireno, cada uno tratado con diferentes 

microorganismos, diferentes técnicas y suelos específicos. Los plásticos o polímeros se 

presentan en el 13% de los casos estudiados en esta revisión sistemática. Se sabe que se 

producen más de 300 millones de toneladas de plásticos en el mundo anualmente [152], 

[153]. Actualmente, la biorremediación de este tipo de contaminantes es de gran 

importancia, ya que se han descubierto diversos microorganismos capaces de 

biodegradar plásticos de diferentes clasificaciones, como polietileno (PE), tereftalato de 

polietileno (PET) y poliestireno (PS), polietileno de baja densidad, así como compuestos 

utilizados para su conservación. Por ejemplo, el ftalato de dibutilo, también conocido 

como DBP, es un compuesto orgánico utilizado en la industria como plastificante, pero 

también como aditivo en adhesivos, tintas de impresión y productos cosméticos [137]. 

Otro compuesto de este grupo, el ftalato de dietilo (DEP), es un líquido incoloro con un 

desagradable sabor amargo. Este compuesto sintético se utiliza habitualmente para 

añadir flexibilidad a los plásticos. Se utiliza en productos como cepillos de dientes, 

piezas de automóviles, herramientas, juguetes y envases de alimentos [96]. Por último, 

el 8% de los casos de estudio son sustancias orgánicas muy diversas en la naturaleza y 

cuya presencia en los suelos se debe a actividades humanas muy diversas como la 

agricultura, la industria, el transporte, etc como se muestra en la figura 13. La causa más 

común de los contaminantes universales es la agricultura, ya que se utilizan para 

controlar parásitos y enfermedades de las plantas, para proteger los cultivos de 

influencias nocivas, aunque no sean parásitos, y para mejorar la calidad y cantidad de la 

producción, como pesticidas, herbicidas y fertilizantes [154]. 



 

Figura 13. Porcentajes de principales contaminantes estudiados a nivel internacional.  

 China, India y Malasia lideran las investigaciones sobre biorremediación, lo que refleja 

el enfoque proactivo en regiones altamente industrializadas o con alta densidad 

poblacional. México representa el 5% del total de los estudios analizados en este 

resultado de revisión como lo muestra la figura 14. 

 

Figura 14. Porcentaje de estudios realizados a nivel mundial.  



 

             5.1.1. Impacto de los metales pesados 

Los metales pesados son contaminantes tóxicos que tienen importantes efectos 

adversos sobre el medio ambiente y la salud humana. En el caso de suelos contaminados 

por lixiviados que contienen metales pesados, tienen efectos negativos sobre la calidad 

del suelo, la actividad microbiana y la salud de los ecosistemas [57], [103], [144], [154], 

[155], [156], [157]. Cuando los metales pesados entran en el suelo a través de los 

lixiviados, se acumulan en la superficie del suelo o penetran en capas más profundas, 

dando lugar a una reducción de la fertilidad del suelo y de la actividad microbiana. Los 

metales pesados también pueden acumularse en las plantas, lo que afecta a su 

crecimiento y a la calidad de sus nutrientes, y se transfiere a través de la cadena 

alimentaria [57], [103], [156], [157]. En los seres humanos, la exposición a metales 

pesados provoca una serie de problemas de salud, como enfermedades respiratorias, 

cardiovasculares, renales y neurológicas. Además, la exposición a metales pesados 

también pueden llegar a ser cancerígenas y mutagénicas [151], [158], [159], [160]. La 

actividad enzimática en suelos contaminados con metales pesados se reduce 

significativamente (10-50 veces) en comparación con suelos no contaminados [160]. 

Algunos ejemplos de metales pesados comunes en esta revisión sistemática son Al, Co, 

Pb, As, Cr, Ni, Zn, Cd y Cu [59], [112], [145], [146], [148], [161]. Los metales pesados 

permanecen en el suelo durante un periodo de tiempo considerable [106], [150], [156], 

[162]]. Por lo tanto, es importante tomar medidas para prevenir la contaminación de los 

suelos por lixiviados que contengan metales pesados y remediarlos cuando sea necesario. 

Además, es importante supervisar continuamente los suelos cercanos a vertederos y otros 

sitios de disposición de residuos para mitigar y prevenir la contaminación por metales 

pesados y otros contaminantes tóxicos [80], [148], [163]. 

5.2 Identificación de vertedero con suelo contaminado. 

Como se mencionó en la sección de metodología, se realizaron muestreos y análisis 

en siete vertederos de residuos sólidos urbanos (RSU) ubicados en diferentes regiones. 

El vertedero 7 destaca las altas concentraciones de arsénico y mercurio, excediendo 

ampliamente los límites máximos permisibles establecidos por la norma oficial 

mexicana, tal como se observa en la tabla 10. 



 

 

Tabla 10. Comparación de resultado del vertedero 7 respecto a la Norma Oficial 

Mexicana 

Vertedero 
Arsénico 
(mg/kg) 

Mercurio 
(mg/kg) 

Cadmio 
(mg/kg) 

Cobre 
(mg/kg) 

Cromo 
(mg/kg) 

Plomo 
(mg/kg) 

V7 93.7 1284.7 0.08 4.9 12 6.38 
NOM-147-

SEMARNAT/SSA1-
2004  

22 23 37 10 280 400 

 

Con base a estos resultados, se seleccionó el vertedero siete (V7) como el sitio 

adecuado para llevar a cabo la investigación debido a sus altos niveles de contaminación 

por metales pesados, específicamente arsénico y mercurio. El vertedero seleccionado para 

el estudio, ubicado en el noreste del centro de México, cuenta con un perímetro de 742.07 

m. Aunque oficialmente cerrado, sigue recibiendo residuos sólidos urbanos de las 

comunidades cercanas, lo que ha generado pendientes pronunciadas e inestables, 

acumulación de lixiviados y escorrentías contaminantes hacia el entorno. La región presenta 

un clima semiárido con una temperatura promedio anual de 16.7 a 19 °C y una precipitación 

media anual de 576 mm, concentrada principalmente entre junio y septiembre, 

caracterizándose por días cálidos y noches frescas. La ubicación del vertedero se mantiene 

confidencial para evitar conflictos con propietarios y autoridades. La figura 15 muestra una 

vista aérea del vertedero seleccionado (V7), tomada de Google Earth [47]. El perímetro del 

vertedero está delimitado por una línea amarilla que marca su extensión aproximada, con un 

área total de 26,148 m². En el centro de la zona se observa un marcador azul que indica la 

ubicación exacta del sitio, identificado como "vertedero contaminado". El entorno del 

vertedero incluye terrenos áridos y vegetación escasa, característicos de una región 

semiárida. A la derecha de la imagen se observa imágenes reales del vertedero donde se 

aprecian residuos sólidos recientes, lo que evidencia que el vertedero continúa activo. 

 

 

 

 



 

 

 

Figura 15.  Vista aérea del vertedero contaminado [47]. 

 

5.3 Caracterización físico-química del suelo del vertedero y del área no contaminada 
 

En esta sección se presentan los resultados de la caracterización físico-química del 

suelo del vertedero contaminado (V7) y de un área no contaminada seleccionada como 

control. El análisis incluyó parámetros como textura, pH, conductividad eléctrica, 

capacidad de intercambio catiónico (CIC) y contenido de materia orgánica, así como las 

concentraciones de metales pesados presentes en el suelo. Estos datos permiten evaluar 

las diferencias significativas entre ambos suelos y establecer una línea base para 

comprender el impacto de los lixiviados en las propiedades físico-químicas del suelo, 

sirviendo como fundamento para el diseño de estrategias de remediación ambiental. 

En la Tabla 11 se observa los resultados de las características asociadas a la estructura 

y composición física del suelo, abarcando su capacidad de retención de humedad, 

densidad, tanto real como aparente, temperatura, densidad de partículas y porosidad. 

Estas características influyen en la capacidad de los suelos para retener nutrientes y agua, 

además de en su resistencia y capacidad para facilitar la vegetación. 

 



 

Tabla 11. Propiedades físicas del suelo 

Parámetro SNC Interpretación SC Interpretación Unidad 

Humedad 1.99 Bajo-moderado 22.67 Medio-alto % 

Densidad real 2.2 NE 2.23 NE g/ml 

Densidad aparente 1.26 NE 1.65 NE g/ml 

Temperatura 26.75 NE 26.25 NE °C 

Densidad de partícula 2.77 NE 2.27 NE g/ml 

Porosidad 54.435 
Menor porosidad, mayor 

retención de agua 
51.11 

Menor 

porosidad, 

mayor retención 

de agua 

% 

Color de Munsell  Gris oscuro 
Presencia moderada de 

materia orgánica 
Negro 

Alta presencia 

de materia 

orgánica 

Sin unidad 

SNC: Suelo no contaminado; SC: Suelo contaminado; NE: No especifica 

 

Los resultados indicaron que tanto el suelo contaminado como el no contaminado 

presentaron temperaturas similares, con diferencias mínimas de solo 0.5 °C, lo que 

sugiere que ambos estaban expuestos a condiciones ambientales homogéneas en la zona 

de muestreo. La densidad de las partículas también fue comparable, con una diferencia 

marginal de 0.5 g/ml, lo que implica una composición mineralógica similar en ambos 

tipos de suelo. 

En contraste, el contenido de humedad fue significativamente mayor en el suelo 

contaminado (22.67%) en comparación con el suelo no contaminado (1.99%). Esta 

diferencia se atribuye a la presencia de lixiviados y metales pesados, que actúan como 

agentes de retención hídrica al dificultar el drenaje y liberar menos agua del suelo. 

Además, se observó una mayor densidad aparente en el suelo contaminado, lo que indica 

un aumento de la compactación causado por los contaminantes, que ejercen presión 

sobre las partículas del suelo, reduciendo los espacios porosos. Esta reducción de la 

porosidad restringe la circulación de agua y aire, comprometiendo la disponibilidad de 

nutrientes y afectando la salud de la vegetación en la zona contaminada. 

Adicionalmente, el suelo contaminado presentó un cambio notable en su color con 

tonalidades más oscuras, lo que sugiere la presencia de materia orgánica en 

descomposición y contaminantes provenientes de lixiviados. Estas alteraciones en el 

color reflejan modificaciones en la composición y calidad del suelo debido a la 

contaminación. 



 

En conjunto, las diferencias observadas en humedad, densidad aparente, porosidad y 

color evidencian un impacto significativo de los lixiviados y los metales pesados en las 

propiedades físicas del suelo. El incremento en humedad y compactación, junto con la 

reducción de la porosidad, indican una alteración adversa de la estructura del suelo 

atribuible directamente a los efectos de la contaminación. 

El análisis químico comparativo presentado en la tabla 12, ofrece información valiosa 

sobre la influencia de la contaminación en las propiedades químicas del suelo. 

 

Tabla 12.  Propiedades químicas del suelo 

Parámetro SNC Interpretación SC Interpretación Unidad 

CE 4.15 moderately saline 19.705 extremely saline mScm-1 

pH 7.96 slightly alkaline 7.99 slightly alkaline Units 

Total Nitrogen 310 very low 3100 very high mg/Kg 

Phosphorus 7.72 medium 13.63 high mg/Kg 

Potassium 512.13 medium 640.15 high mg/Kg 

Organic matter 0.96 low 6.2 medium % 

Organic Carbon 0.56 low 1.28 medium % 

Nitrates 65.39 NE 0.93 NE mg/Kg 

Ammoniacal Nitrogen 81.23 NE 9.89 NE mg/Kg 

 CIC 24.36 NE 129.92 NE mol(+)/kg  

Ca 4,595.58 high 3322.66 high mg/Kg 

 Mg 366.97 high 546.78 high mg/Kg 

S 124.11 NE 524.59 NE mg/Kg 

SNC: Suelo no contaminado; SC: Suelo contaminado; NE: No especifica, CE: Conductividad 

eléctrica, Ca: Calcio, Cd: Cadmio, Mg: Magnesio,S: Azufre 

Los valores de pH en ambos suelos se mantuvieron cercanos a la neutralidad, lo que 

indica una naturaleza ligeramente alcalina adecuada para el crecimiento de la mayoría 

de las plantas. La concentración de nitrógeno total no mostró variaciones significativas, 

lo que sugiere una estabilidad en este parámetro pese a las condiciones de los suelos. En 

cuanto al calcio, ambos suelos presentaron concentraciones altas, favorables para la 

actividad biológica y el desarrollo vegetal. 

Por otro lado, la conductividad eléctrica fue notablemente mayor en el suelo 

contaminado, lo que se asocia con un incremento en las sales solubles presentes. Este 

fenómeno podría estar relacionado con la presencia de lixiviados, los cuales también 

contribuyen a las diferencias observadas en los niveles de nitrógeno amoniacal y fósforo, 

al alterar la dinámica de estos nutrientes en el suelo. Asimismo, las concentraciones de 

potasio reflejan la incorporación de minerales adicionales debido a los lixiviados. 



 

La materia orgánica y el carbono orgánico fueron más elevados en el suelo 

contaminado, debido a residuos urbanos en descomposición que modifican su 

composición. De manera similar, se observaron incrementos en los cationes 

intercambiables y el azufre, lo que sugiere cambios químicos relacionados con la 

incorporación de compuestos provenientes de los lixiviados. El aumento en la humedad 

del suelo contaminado indica alteraciones en la capacidad de drenaje, mientras que los 

altos niveles de conductividad eléctrica sugieren una mayor acumulación de sales 

solubles, lo cual podría afectar la salinidad del suelo y limitar la disponibilidad de 

nutrientes esenciales para las plantas. Estas diferencias químicas y físicas resaltan el 

impacto de las condiciones específicas del suelo en su funcionalidad y calidad. 

 En la Figura 16 se observa los dos tipos de suelo en función a la composición físico-

química y grado de contaminación en cada una de ellas. En la Figura A, correspondiente 

al suelo contaminado, se observa una flora escasa, lo que puede explicarse por los niveles 

elevados de salinidad y la presencia de metales pesados. Aunque este suelo cuenta con 

nutrientes esenciales como calcio y fósforo en concentraciones relativamente altas, la 

alta conductividad eléctrica y la acumulación de sales solubles dificultan la absorción de 

nutrientes por las plantas. Además, la compactación del suelo y la reducción de la 

porosidad, evidenciadas en los resultados previos, restringen la circulación de aire y 

agua, limitando el desarrollo vegetal y creando un entorno hostil para el crecimiento de 

la flora. 

En contraste, la Figura B muestra el suelo no contaminado, que exhibe una abundante 

cobertura vegetal. Esto se atribuye a una menor concentración de sales solubles y metales 

pesados, lo que permite un entorno más favorable para la absorción de nutrientes, a pesar 

de que las concentraciones de algunos elementos, como fósforo y potasio, son menores 

en comparación con el suelo contaminado. Adicionalmente, la mayor porosidad y menor 

densidad aparente en el suelo no contaminado facilitan el drenaje, la circulación de agua 

y aire, y el desarrollo radicular, lo que contribuye al establecimiento de una flora más 

diversa y abundante. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 16. Comparación vegetativa entre el suelo contaminado (A) y suelo no 

contaminado (B). 

 

Estas observaciones refuerzan la influencia de la contaminación por lixiviados y metales 

pesados en las propiedades físico-químicas del suelo, destacando cómo estas afectan 

directamente la capacidad del suelo para sostener el crecimiento vegetal. La relación 

entre la salinidad elevada y la escasa vegetación en el suelo contaminado contrasta 

claramente con las condiciones más favorables para la flora en el suelo no contaminado. 

Con respecto a la textura de estos suelos, los resultados revelaron diferencias 

sustanciales, lo que fundamenta el impacto de la contaminación en el suelo. 

El suelo no contaminado presentó una composición del 39.32% de arena, 34.68% de 

arcilla y 26% de limo. Según la clasificación de la pirámide textural del suelo (figura 

17), este suelo se categoriza como arcillo-limoso, lo que indica una mezcla equilibrada 

de partículas de distintos 

tamaños.  

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

Figura 17. Pirámide de textura del suelo que muestra los resultados del suelo no 

contaminado [164]. 

 

 

Esta textura favorece una buena retención de agua y nutrientes, así como una adecuada 

aireación, características esenciales para el desarrollo de la vegetación y la actividad 

microbiana. 

Por el contrario, el suelo contaminado mostró una composición diferente, con un 38.04% 

de arena, 16.68% de arcilla y 45.28% de limo, lo que lo clasifica como suelo franco 

según la pirámide textural del suelo (figura 18). La disminución en el contenido de arcilla 

en este suelo sugiere una menor capacidad de retención de agua y nutrientes, mientras 

que el aumento del limo podría estar asociado con la deposición de partículas finas 

provenientes de los lixiviados. Estas alteraciones texturales pueden influir 

negativamente en la capacidad del suelo para soportar la vegetación y en su potencial 

para procesos de biorremediación. 

Figura 18.  Pirámide de textura del suelo que muestra los resultados del suelo 

contaminado [164]. 

 

La textura del suelo es un factor crítico en la efectividad de las técnicas de 



 

biorremediación, como lo destacan diversos estudios científicos. Por ejemplo, [165] 

demostraron que las propiedades texturales del suelo afectan significativamente la 

capacidad de retención y acumulación de metales pesados, siendo los suelos más 

arcillosos y ricos en materia orgánica los que mostraron una mayor capacidad de 

acumulación. Esto implica que suelos con menor proporción de arcilla, como el suelo 

contaminado del presente estudio, podrían requerir estrategias de remediación 

complementarias para mejorar su eficacia. 

En un enfoque complementario, [50] señalaron que no solo la textura, sino también 

el pH del suelo, influye en la efectividad de la biorremediación. Los suelos con pH ácido 

presentaron menores tasas de remediación, lo que refuerza la importancia de considerar 

las propiedades químicas del suelo al seleccionar las técnicas adecuadas. 

Por su parte, [166]  destacaron que la materia orgánica del suelo es un factor 

determinante para la aplicación de técnicas como la fitorremediación. Suelos ricos en 

materia orgánica demostraron ser más aptos para este tipo de abordajes, sugiriendo que 

las propiedades químicas y biológicas deben ser consideradas en conjunto con la textura 

para un manejo efectivo. 

Finalmente, [118] propusieron enfoques innovadores como la fitorremediación 

asistida por bacterias, que combina las propiedades biológicas del suelo con procesos de 

remediación, mitigando así las limitaciones asociadas a la textura del suelo. Esto subraya 

la importancia de estrategias avanzadas, como la bioaumentación con microorganismos 

nativos, para maximizar los resultados de la remediación en suelos con características 

desfavorables. 

 

5.4 Resultado de análisis de metales pesados en suelo contaminado y no contaminado 
 

Los resultados evidencian diferencias marcadas entre las concentraciones de metales 

pesados en el suelo contaminado y el suelo no contaminado. El arsénico en el suelo 

contaminado alcanzó un valor de 93.7 mg/kg, superando más de cuatro veces el límite 

máximo permisible de 22 mg/kg. Asimismo, las concentraciones de mercurio en el suelo 

contaminado fueron excepcionalmente altas, alcanzando 1284.7 mg/kg, un valor que 

excede en más de 50 veces el límite establecido de 23 mg/kg. Estas observaciones son 

consistentes con investigaciones previas en áreas similares, como las realizadas por [56], 



 

[83], [132] así como las de [50], que también reportaron niveles elevados de metales 

pesados asociados a lixiviados en suelos cercanos a áreas urbanas. Estos hallazgos 

refuerzan la evidencia de que las actividades relacionadas con los vertederos constituyen 

fuentes primarias de contaminación por estos metales pesados en suelos, el cual no solo 

alteran las propiedades químicas, sino que también representan riesgos graves para la 

salud pública debido a su persistencia y bioacumulación en la cadena alimentaria. Lo 

que representa un riesgo crítico para la calidad del suelo, el agua subterránea y los 

organismos vivos en la zona. 

En cuanto al cobre y el plomo, se observaron concentraciones de 4.9 mg/kg y 6.38 

mg/kg, respectivamente, en el suelo contaminado. Si bien estos valores permanecen por 

debajo de los límites permisibles, 10 mg/kg para el cobre y 400 mg/kg para el plomo, 

son notablemente superiores a los registrados en el suelo no contaminado, lo que sugiere 

un aporte directo de estos metales a través de los lixiviados. 

Por otro lado, las concentraciones de cadmio y cromo en el suelo contaminado se 

mantuvieron por debajo de los límites máximos permisibles (37 mg/kg y 280 mg/kg, 

respectivamente), pero con incrementos respecto al suelo no contaminado. En el cual se 

observa una acumulación menos pronunciada, aunque no exenta de riesgos ambientales 

a largo plazo. 

Los resultados obtenidos ponen de manifiesto el impacto significativo de los 

lixiviados de residuos sólidos en la contaminación del suelo, particularmente en la 

acumulación de arsénico y mercurio, que superaron ampliamente los niveles 

considerados seguros según la Norma Oficial.  

La presencia de niveles elevados de metales pesados afecta directamente la 

funcionalidad del suelo, disminuyendo su calidad y comprometiendo su capacidad para 

sostener procesos biológicos y productivos. Además, la acumulación de estos 

contaminantes puede influir negativamente en la calidad del agua subterránea, 

aumentando el riesgo de exposición humana y de los ecosistemas cercanos. 

Estrategias como la biorremediación asistida con microorganismos nativos y la 

estabilización química del suelo podrían ser alternativas viables para abordar este 

problema. Estudios como las de [166] y [118],  han demostrado la efectividad de 

enfoques integrados, que combinan técnicas de bioaumentación, fitorremediación y el 



 

uso de microorganismos nativos para reducir la concentración de contaminantes en 

suelos impactados por lixiviados.  

Dada la magnitud de la contaminación observada en los resultados de esta sección, es 

imprescindible implementar medidas inmediatas de remediación para mitigar el impacto 

ambiental y proteger la salud de las comunidades locales. 

5.5 Resultado comparativo de los análisis microbiológicos en suelo contaminado y no contaminado. 

En esta sección, se presentan y analizan los resultados obtenidos de los análisis 

microbiológicos comparativos entre el suelo contaminado y no contaminado. El objetivo es 

evaluar cómo la presencia de contaminantes influye en la diversidad y actividad de los 

microorganismos del suelo, proporcionando una comprensión más profunda de los impactos 

ecológicos de la contaminación y la capacidad de resiliencia de estos ecosistemas. 

 

            5.5.1. Resultados de análisis de familia microbiana.  
 

El análisis de la diversidad microbiana en suelos contaminados (SC) y no contaminados 

(SNC) reveló diferencias significativas en la composición y abundancia de las familias 

bacterianas presentes, como se muestra en la figura 19. En el suelo contaminado con 

lixiviados, se observó una dominancia notable de la familia Bacillaceae, con varias 

subfamilias representadas: 9.600% Bacillaceae, 2.890% Bacillaceae_G, 20.171% 

Bacillaceae_H, 3.102% Bacillaceae_L, 23.971% Bacillaceae_B, 3.847% DSM-1321, 

29.024% DSM-18226 y 2.922% Amphibacillaceae. Otras familias estuvieron presentes en 

menores proporciones, como Brevibacteriaceae (0.014%), Microbacteriaceae (0.044%), 

Micrococcaceae (0.019%), Streptomycetaceae (0.035%), Planococcaceae (0.724%), 

Paenibacillaceae (0.230%), Staphylococcaceae (0.887%) y Pseudomonadaceae (2.471%). 

 



 

 

Figura 19. Comparación de familias bacterianas entre el SC: Suelo contaminado    y 

SNC: Suelo no contaminado.  

Estos resultados sugieren que las subfamilias de Bacillaceae prevalecen en condiciones 

contaminadas, lo que indica una alta adaptabilidad y el desarrollo de mecanismos eficientes 

para sobrevivir y proliferar en ambientes desfavorables. Estudios previos han demostrado la 

capacidad de especies del género Bacillus para tolerar y degradar una amplia gama de 

contaminantes, incluyendo metales pesados y compuestos orgánicos tóxicos [167], [168]. 

En contraste, el suelo no contaminado mostró una composición bacteriana dominada en 

un 82.942% por la familia Pseudomonadaceae y en un 15.898% por Moraxellaceae. Las 

familias presentes en el suelo contaminado, como Bacillaceae y otras mencionadas 

anteriormente, no fueron detectadas en el suelo no contaminado. La predominancia de 

Pseudomonadaceae en SNC indica que estas bacterias prosperan mejor en condiciones 

menos afectadas por la contaminación. Las bacterias de la familia Pseudomonadaceae son 

conocidas por su versatilidad metabólica y su capacidad para degradar compuestos orgánicos 

en condiciones no contaminadas, lo que podría explicar su alta prevalencia en SNC [169], 

[170], [171], [172]. 

La ausencia de Bacillaceae en SNC sugiere que esta familia bacteriana prospera 

principalmente en ambientes contaminados. Estudios previos han asociado frecuentemente a 

Bacillus spp. con suelos contaminados, especialmente en áreas con lixiviados industriales y 
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residuos sólidos [173], [174], [175]. 

Estos resultados revelan que la contaminación del suelo influye significativamente en la 

estructura de las comunidades microbianas, favoreciendo la proliferación de bacterias 

adaptadas a condiciones adversas, como las pertenecientes a la familia Bacillaceae, mientras 

que en suelos no contaminados predominan bacterias con una mayor versatilidad metabólica, 

como las de la familia Pseudomonadaceae. 

 

            5.5.2. Resultados de análisis de genero microbiano.  
 

El análisis de la diversidad microbiana a nivel de género como se muestra en la figura 20, 

reveló diferencias significativas en la composición y abundancia de los géneros bacterianos 

entre el suelo contaminado (SC) y no contaminados (SNC). En SC, se observó una 

predominancia notable de géneros pertenecientes a la familia Bacillaceae y otros géneros 

resistentes a la contaminación, incluyendo Cytobacillus (28.591%), Rossellomorea 

(23.971%), Priestia (18.487%), Metabacillus (5.315%), Bacillus (4.285%), Peribacillus 

(3.847%), Ferdinandcohnia (3.102%), Virgibacillus (2.372%), Bacillus_A (2.890%), 

Bacillus_I (1.684%), Pseudomonas_A (2.412%), Mammaliicoccus (0.824%) y Planococcus 

(0.436%). Otros géneros estuvieron presentes en proporciones menores, como 

Psychrobacillus (0.134%), Ornithinibacillus (0.494%), Paenibacillus (0.230%), 

Ureibacillus (0.055%), Gracilibacillus (0.046%), Microbacterium (0.044%), Streptomyces 

(0.035%), Alkalihalobacillus_A (0.031%), Solibacillus (0.019%), Marinilactibacillus 

(0.018%), Brevibacterium (0.014%), Staphylococcus (0.063%) y Terribacillus (0.011%). Es 

importante mencionar que no se registró la presencia de Acinetobacter en esta muestra. 



 

 

Figura 20.  Comparación de géneros bacterianos entre el SC: Suelo contaminado y SNC: 

Suelo no contaminado.  

 

En contraste, en el SNC mostró una composición bacteriana dominada por 

Pseudomonas_E (82.942%) y Acinetobacter (15.898%). No se detectaron géneros como 

Cytobacillus, Rossellomorea, Priestia, Metabacillus ni otros géneros menores presentes en 

SC. 

La abundancia de géneros como Cytobacillus (28.591%), Rossellomorea (23.971%) y 

Priestia (18.487%) en CS sugiere que estos géneros, pertenecientes a la familia Bacillaceae, 

poseen mecanismos adaptativos que les permiten sobrevivir y proliferar en ambientes 

contaminados [176], [177], [178]. Estudios previos han indicado que especies de Cytobacillus 

y Priestia tienen la capacidad de degradar compuestos orgánicos y detoxificar metales 

pesados, lo que refuerza su predominancia en suelos contaminados [179], [180], [181] .  

La presencia de Pseudomonas_A (2.412%) en SC es relevante, ya que las especies de 

Pseudomonas son conocidas por su capacidad para degradar contaminantes y adaptarse a 
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diversos entornos [171], [182], [183]. La coexistencia de géneros como Metabacillus 

(5.315%) y Peribacillus (3.847%) en SC indica que los suelos contaminados con lixiviados 

promueven la proliferación de bacterias con diferentes capacidades metabólicas, 

favoreciendo aquellas que pueden sobrevivir en ambientes contaminados. Este fenómeno es 

consistente con estudios previos sobre microbiota en suelos de vertederos y otros 

contaminantes industriales [171], [182], [184].  

En contraste, la dominancia de los géneros Pseudomonas_E (82.942%) y Acinetobacter 

(15.898%) en SNC sugiere que estas bacterias mantienen una estructura microbiana más 

estable y diversa en ausencia de altos niveles de contaminación. Diversos estudios describen 

a las Pseudomonas como organismos clave en la remediación del suelo y en la promoción de 

la salud del suelo en entornos menos contaminados [185], [186].  

La presencia significativa de Acinetobacter en SNC enfatiza su papel en la regulación 

microbiana bajo condiciones menos adversas. Acinetobacter ha sido descrito como un género 

importante en suelos no contaminados, ya que puede sobrevivir mejor en ambientes donde 

los recursos están más equilibrados y los niveles de toxicidad no son altos [187], [188]. Su 

ausencia en suelos contaminados indica que los lixiviados de vertederos afectan 

negativamente su viabilidad y favorecen a géneros más resistentes, como los de la familia 

Bacillaceae.  

Los resultados comparativos de géneros bacterianos confirman que la contaminación del 

suelo influye significativamente en la estructura de las comunidades microbianas, 

favoreciendo la proliferación de bacterias adaptadas a condiciones adversas, como las 

pertenecientes a la familia Bacillaceae, mientras que en suelos no contaminados predominan 

bacterias con una mayor versatilidad metabólica, como las de los géneros Pseudomonas y 

Acinetobacter. 

 

5.5.3 Resultados de análisis de especies microbianas 
 

El análisis de la diversidad microbiana a nivel de especie reveló diferencias notables en la 

composición y abundancia entre suelos contaminados (SC) y no contaminados (SNC) como 

indica la figura 21, evidenciando la influencia del lixiviado en la estructura de la comunidad 

microbiana. En SC, se identificó una alta prevalencia de especies del género Bacillus y otros 

géneros resistentes a la contaminación.  
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Figura 21. Comparación de especies bacterianas entre el SC: Suelo contaminado y SNC: 

Suelo no contaminado.  

 

Las especies más abundantes fueron Cytobacillus firmus_B (18.872%), Priestia 

megaterium (17.821%) y Rossellomorea aquimaris_D (11.812%). Estas especies son 

reconocidas por su capacidad para tolerar condiciones tóxicas y degradar una variedad de 

compuestos, incluyendo metales pesados y compuestos orgánicos [29], [40], [168], [179], 

[189]. 

Además, se detectaron especies como Pseudomonas_Astutzeri_AI (2.412%) y 

Virgibacillus picturae (2.372%), conocidas por sus capacidades de biorremediación. Estudios 

previos han demostrado que Pseudomonas aeruginosa posee una notable capacidad para 

degradar metales pesados en sedimentos contaminados [40], [190], [191], [192]. 

 La presencia de estas especies sugiere que los suelos contaminados promueven la 

proliferación de bacterias con capacidades metabólicas especializadas para sobrevivir en 

ambientes hostiles [40], [191], [192]. 

En contraste, el SNC presentó una composición microbiana dominada por 

Pseudomonas_E oleovorans (71.490%) y Acinetobacter schindleri (15.795%). Estas especies 

desempeñan roles cruciales en la regulación de la salud del suelo y en procesos de 

degradación de materia orgánica en condiciones menos contaminadas. Investigaciones han 

señalado que Pseudomonas putida es eficaz en la degradación de fracciones aromáticas del 

petróleo, lo que resalta su importancia en la biorremediación de suelos contaminados [193], 

[194], [195]  

La ausencia de especies como Cytobacillus firmus_B, Priestia megaterium y 

Rossellomorea aquimaris_D en SNC sugiere que estas especies están adaptadas para 

proliferar en ambientes con lixiviados. Por otro lado, la predominancia de Pseudomonas_E 

oleovorans y Acinetobacter schindleri en este mismo tipo de suelo indica que estas bacterias 

son fundamentales en la regulación de ecosistemas microbianos en suelos no contaminados. 

Estos hallazgos subrayan la importancia de monitorear la diversidad microbiana como 

indicador de la salud del suelo y sugieren que las comunidades bacterianas sirven como 

bioindicadores para evaluar la calidad de suelos contaminados. La variación en la 

composición microbiana entre SC y SNC refleja cómo las comunidades bacterianas se 

adaptan a diferentes condiciones ambientales, lo que es esencial para el desarrollo de 



 

estrategias de biorremediación efectivas [7], [193], [196], [197], [198], [199]. 

 

5.6. Diversidad microbiana filtrada con BV-BRC 
 

 La figura 22 muestra el análisis de la diversidad microbiana en suelos contaminados (SC) 

y no contaminados (SNC) y revela diferencias significativas en la composición bacteriana. 

En SC, la comunidad microbiana está dominada por bacterias con 10.4 millones de unidades, 

mientras que los eucariotas presentan una menor presencia (1.14 mil unidades). En contraste, 

SNC exhibe una mayor abundancia bacteriana (17.7 millones) y una reducida diversidad de 

metazoos (108) y viridiplantas (587), lo que sugiere que la contaminación por lixiviados 

afecta considerablemente la biota del suelo. Según estudios previos, la exposición prolongada 

a metales pesados y otros contaminantes en suelos impactados reduce la diversidad 

microbiana y favorece la proliferación de grupos resistentes [6], [200], [201]. 

 

 

 



 

 

 

 

 

Figura 22. Resultados del cribado de la diversidad microbiana. SC: Composición 

taxonómica de las comunidades microbianas asociadas a la muestra del suelo 

contaminado, SNC: Composición taxonómica de las comunidades 

microbianas asociadas a la muestra del suelo no contaminado.  

 

En SC, se observa un predominio de Bacillota (10.0 millones), seguido de Actinomycetota 

(65.4 mil) y Pseudomonadota (354 mil). A nivel de clase, los Bacilli (10.0 millones) son 

dominantes, junto con un menor número de Actinomycetes (65.4 mil) y 

Gammaproteobacteria (350 mil). Este predominio sugiere que las Bacillota, particularmente 

de la familia Bacillaceae, han desarrollado mecanismos de resistencia y adaptación a los 

compuestos tóxicos del lixiviado. Se ha reportado que especies de Bacillus y Cytobacillus 

poseen alta capacidad para la bioadsorción y detoxificación de metales pesados a través de la 

producción de exopolisacáridos y metalotioneínas [167], [168], [181], [202]. 

Por otro lado, en SNC, los Pseudomonadota (18.0 millones) representan el grupo más 

abundante, seguidos de Bacillota (218 mil) y Actinomycetota (890 unidades). A nivel de 



 

clase, los Gammaproteobacteria (17.8 millones) son predominantes, con menor 

representación de Bacilli (218 mil) y Actinomycetes (890 unidades). La alta presencia de 

Gammaproteobacteria, particularmente de Pseudomonadales y Moraxellales, indica que 

estas bacterias prosperan mejor en suelos menos impactados por contaminantes. 

Investigaciones han demostrado que Pseudomonas y Acinetobacter desempeñan un papel 

clave en la degradación de compuestos orgánicos y en la solubilización de nutrientes 

esenciales para la fertilidad del suelo [63], [203]. 

En SC, los géneros más representativos son Cytobacillus (3.98 millones), Priestia (2.62 

millones) y Bacillus (1.84 millones). A nivel de especie, se identificaron Cytobacillus firmus 

(2.83 millones), Priestia megaterium (2.28 millones) y Bacillus halotolerans (188 mil), lo 

que sugiere que estas bacterias han desarrollado mecanismos de resistencia a metales pesados 

Diversos estudios han reportado que Cytobacillus firmus posee la capacidad de formar 

biopelículas y precipitar metales pesados en su entorno, reduciendo su toxicidad y facilitando 

su biorremediación [29], [168], [204], [205]. 

En SNC, el género predominante es Pseudomonas (15.0 millones), seguido de 

Acinetobacter (2.58 millones) y Bacillus (202 mil). A nivel de especie, destacan 

Pseudomonas oleovorans (9.49 millones) y Pseudomonas sp. phDV1 (2.93 millones), 

mientras que Acinetobacter schindleri (2.43 millones) y Pseudomonas aeruginosa (273 mil) 

se encuentran en menor cantidad. La alta presencia de Pseudomonas en SNC está en 

concordancia con estudios que evidencian su papel en la degradación de hidrocarburos y 

compuestos orgánicos en suelos no contaminados [206], [207], [208], [209], [210]. 

La comparación entre SC y SNC revela que la contaminación por lixiviados en vertederos 

altera significativamente la estructura microbiana del suelo. La dominancia de Bacillota en 

SC sugiere que estas bacterias han desarrollado estrategias de resistencia, como la 

bioadsorción de metales pesados y la producción de enzimas detoxificantes, lo que coincide 

con estudios previos que identifican a Bacillus y Cytobacillus como degradadores eficientes 

de contaminantes [29], [204]. Por otro lado, la prevalencia de Pseudomonadota en SNC 

indica que estos microorganismos prosperan en ambientes menos perturbados, donde 

desempeñan funciones ecológicas clave en la estabilidad del suelo. La alta sensibilidad de 

Pseudomonas a los lixiviados sugiere que la contaminación actúa como un filtro selectivo 

que favorece la proliferación de bacterias más resistentes en SC, mientras que en SNC se 



 

mantiene una mayor diversidad y estabilidad microbiana [169], [173], [211], [212]. 

Los resultados obtenidos muestran que la contaminación por lixiviados en vertederos 

genera una selección microbiana que favorece la proliferación de Bacillota en SC, mientras 

que en SNC predomina Pseudomonadota, lo que sugiere que las bacterias más resistentes 

prosperan en ambientes contaminados. Esta información es crucial para el diseño de 

estrategias de biorremediación, ya que la presencia de especies como Cytobacillus firmus y 

Priestia megaterium en SC podría ser aprovechada para la remediación de suelos 

contaminados con metales pesados y otros compuestos tóxicos. Estos hallazgos respaldan la 

importancia del monitoreo de la diversidad microbiana en suelos impactados por actividades 

antropogénicas y destacan el potencial de ciertos microorganismos para aplicaciones 

biotecnológicas en la restauración ambiental [211], [213], [214]. 

 

5.7. Mapa de calor de la taxonomía bacteriana  
 

Los resultados del análisis metagenómico presentados en la figura 23 revelan diferencias 

significativas en la estructura y composición bacteriana entre los suelos contaminados (SC) 

y no contaminados (SNC). En SNC, especies bacterianas como Bacillus subtilis, 

Pseudomonas mendocina y Pseudomonas alcaliphila mostraron una mayor abundancia, lo 

que sugiere que estos microorganismos predominan en suelos no contaminados debido a su 

capacidad para participar en procesos fundamentales como la descomposición de materia 

orgánica y el ciclo de nutrientes[215]. En contraste, SC exhibió una mayor abundancia de 

bacterias resistentes como Acinetobacter schindleri, Stenotrophomonas rhizophila y 

Cytobacillus oceanisediminis, las cuales son conocidas por su capacidad de tolerar 

condiciones adversas, incluidas la presencia de metales pesados y compuestos tóxicos 

derivados del lixiviado[216]. Este patrón sugiere una selección de especies especializadas en 

ambientes contaminados, destacando la capacidad de estas bacterias para resistir y adaptarse 

a altas concentraciones de contaminantes[217]. 

La disminución en la abundancia de especies típicas de SNC, como Bacillus subtilis en 

SC, respalda la hipótesis de que las condiciones tóxicas del lixiviado limitan el desarrollo de 

bacterias sensibles, mientras que favorecen el crecimiento de aquellas con mecanismos de 

resistencia. Estos resultados coinciden con estudios previos que han reportado la prevalencia 

de géneros como Acinetobacter y Stenotrophomonas en suelos contaminados, debido a su 



 

capacidad de detoxificación y degradación de contaminantes orgánicos e inorgánicos[218], 

[219]. Además, la presencia de Cytobacillus oceanisediminis en SC sugiere que este 

microorganismo puede desempeñar un papel clave en la biorremediación de suelos 

impactados por lixiviados, lo que concuerda con investigaciones que han descrito su 

tolerancia a ambientes extremos y su potencial aplicación en procesos de remediación 

ambiental. 

 

Figura 23. Análisis metagenómicos entre el suelo contaminado (SC) y suelo no 

contaminado (SNC) 

 

El análisis de la distribución de bacterias patógenas en SC y SNC en la figura 24 reveló 

diferencias claras en la prevalencia de especies. En SC, se observó una mayor abundancia de 

patógenos como Bacillus cereus, Listeria monocytogenes, Escherichia coli, Pseudomonas 

aeruginosa y Acinetobacter baumannii, lo que sugiere un ambiente favorable para el 

desarrollo de microorganismos resistentes asociados a infecciones humanas, debido a las 

condiciones adversas originadas por el lixiviado. Estas bacterias son conocidas por su 

capacidad para formar biopelículas y resistir condiciones de estrés, aprovechando la alta 

disponibilidad de compuestos tóxicos en SC [220], [221], [222]. Por otro lado, SNC presentó 

una menor diversidad y abundancia de estos patógenos, indicando que la ausencia de 

contaminantes permite una comunidad bacteriana menos especializada y más estable. 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 24. Análisis de la distribución de bacterias patógenas en suelo contaminado (SC) y 

suelo no contaminado (SNC). 

 

Investigaciones previas han demostrado que los ambientes contaminados tienden a 

seleccionar microorganismos patógenos, lo que tiene implicaciones tanto ambientales como 

de salud pública [223], [224]. La presencia de patógenos en suelos contaminados representa 

un riesgo elevado debido a la propagación de enfermedades infecciosas, especialmente 

cuando estos suelos se encuentran cerca de fuentes de agua o comunidades humanas [218], 

[219], [223], [224], [225]. La selección de bacterias altamente resistentes en SC enfatiza la 

importancia de desarrollar estrategias de biorremediación eficaces que no solo reduzcan la 

toxicidad del suelo, sino que también limiten la proliferación de microorganismos 

patogénicos con potencial impacto negativo en la salud humana y ambiental. 



 

En conjunto, estos hallazgos sugieren que la contaminación por lixiviados modifica 

drásticamente la estructura microbiana del suelo, promoviendo la colonización de especies 

resistentes con capacidades metabólicas especializadas. La comprensión de estos cambios es 

esencial para el diseño de estrategias de biorremediación basadas en la bioestimulación o 

bioaumentación de microorganismos clave, como Cytobacillus firmus y Priestia megaterium, 

que han demostrado potencial para la remediación de suelos contaminados con metales 

pesados y otros compuestos tóxicos[181]. Estos resultados refuerzan la importancia de 

monitorear la diversidad microbiana en suelos impactados por actividades antropogénicas y 

destacan el papel de ciertos microorganismos en aplicaciones biotecnológicas dirigidas a la 

restauración ambiental. 

El mapa de calor en la figura 25 se observa una mayor abundancia de especies bacterianas 

en SC, con predominancia de patógenos oportunistas como Brevibacillus brevis, 

Acinetobacter baumannii, Pseudomonas aeruginosa, Escherichia coli, Bacillus cereus y 

Listeria monocytogenes. Estos microorganismos son ampliamente conocidos por su 

capacidad de resistir condiciones adversas, incluyendo la presencia de metales pesados 

(HMs) y compuestos tóxicos derivados de lixiviados, lo que sugiere una fuerte presión 

selectiva en ambientes contaminados [219], [220], [221], [222]. 

La mayor abundancia de Bacillus cereus en SC es un hallazgo relevante, ya que esta 

especie es capaz de formar endosporas altamente resistentes, permitiéndole sobrevivir en 

condiciones extremas. Su asociación con ambientes contaminados ha sido reportada en 

estudios previos, donde se destaca su papel en la degradación de compuestos orgánicos 

recalcitrantes y su potencial en procesos de biorremediación [225]. De manera similar, 

Pseudomonas aeruginosa y Acinetobacter baumannii son especies reconocidas por su 

resistencia a múltiples antibióticos y su capacidad para formar biofilms, lo que les confiere 

una ventaja competitiva en entornos con alta presencia de contaminantes [223], [226]. 

En contraste, SNC presenta una menor diversidad de patógenos y una mayor 

representación de especies comúnmente encontradas en suelos no contaminados. La 

reducción en la abundancia de bacterias como Escherichia coli y Listeria monocytogenes 

sugiere que la ausencia de lixiviados limita el desarrollo de microorganismos resistentes a 

condiciones extremas. Esto concuerda con estudios previos que han demostrado que la 

contaminación por lixiviados altera significativamente la estructura microbiana del suelo, 



 

promoviendo la colonización de especies resistentes y reduciendo la diversidad de bacterias 

sensibles [21], [227]. 

Además, se observa una mayor expresión de genes asociados a resistencia a antibióticos y 

metales pesados en SC. La presencia de genes como ermB, ermC (resistencia a macrólidos), 

tetA (resistencia a tetraciclinas) y las bombas de eflujo mexF y mexE indica que la 

contaminación con lixiviados favorece la selección de microorganismos con mecanismos de 

resistencia antimicrobiana. Estudios recientes han demostrado que los lixiviados contienen 

compuestos antimicrobianos que ejercen una presión selectiva sobre la microbiota del suelo, 

promoviendo la proliferación de bacterias resistentes [228]. Asimismo, la alta expresión de 

genes involucrados en la tolerancia a metales pesados, como czcA y copA, refuerza la 

hipótesis de que la microbiota en CS ha desarrollado adaptaciones específicas para sobrevivir 

en entornos contaminados [229]. 

 



 

 

Figura 25.  Mapa de calor de genes bacterianas en sueno contaminado (SC) y    suelo no         

contaminado (SNC). 



 

 

Estos resultados evidencian que la contaminación por lixiviados modifica drásticamente 

la estructura microbiana del suelo, favoreciendo la proliferación de especies resistentes y 

aumentando la expresión de genes de resistencia a antibióticos y metales pesados. Esto tiene 

implicaciones tanto ambientales como de salud pública, ya que la presencia de patógenos 

resistentes en suelos contaminados representa un riesgo potencial para la diseminación de 

enfermedades infecciosas, especialmente en áreas cercanas a fuentes de agua o comunidades 

humanas [230], [231] 

El análisis del microbiota del suelo mediante mapas de calor confirma que los suelos 

contaminados presentan una mayor diversidad de bacterias resistentes, mientras que los 

suelos no contaminados mantienen una comunidad microbiana más estable y menos 

especializada.  

El análisis de la diversidad microbiana en suelos contaminados es esencial para 

comprender los mecanismos de biorremediación y desarrollar estrategias eficaces para la 

recuperación ambiental. En la tabla 13, se comparan diversas especies bacterianas 

identificadas en suelos afectados por lixiviados y metales pesados, destacando su potencial 

para la biodegradación de contaminantes. 

Tabla 13. Comparación de estudios con diversas especies bacterianas identificadas en suelos 

afectados por lixiviados y metales pesados 

Año de 

publicación 
Tipo de suelo 

Bacterias 

dominantes 

Profundidad 

de muestreo 
Contaminante  

Capacidad de 

biorremediación 
Resultados Referencia 

2023 
Lixiviados de 
vertederos 

Thauera, 
Truepera, 

Pseudomonas, 
Paracoccus, 

Luteimonas y 
Pusillimonas 

No 
especificado 

Metales 
pesados e 

hidrocarburos 
aromáticos.  

Capacidad alta 
de degradación 

de 
contaminantes y 
tratamiento de 

aguas residuales 

Microorganismos 
esenciales para 
la detoxificación 

en lodos 
activados y 
digestión 

anaerobia. 

 [228] 

2023 
Suelo 

contaminado 
con lixiviado 

Pseudomonas 
sp., Bacillus sp., 

Acinetobacter sp 

Superficial 
Metales 

pesados (Pb, 
Zn, Cu, Ni, Cr) 

Reducción de 
metales hasta un 

70% 

Alta eficiencia en 
remoción de 
metales en 
suelos de 
rellenos 

sanitarios 

[229] 



 

2023 

Soil 
contaminated 
with landfill 

leachate, 
including 

heavy metals 
(Pb, Zn, Cu, 
Ni, Cr) from 
Malaysian 

landfills 

Pseudomonas 
sp., Bacillus sp., 

Acinetobacter sp. 

No 
especificado 

Pb, Zn, Cu, Ni, 
Cr 

 70% removal for 
lead and zinc in 
experimental 

settings 

Éxito de la 
biorremediación 

mediante 
consorcios 
bacterianos 

[230] 

2023 

 Suelo 
contaminado 
con lixiviado 

y metales 
pesados 

Microorganismos 
indígenas 

In Situ 
Contaminantes 

orgánicos 
70% de 

reducción 

Biostimulación 
eficiente 
mediante 

remoción de 
barreras de 

oxígeno 

[231] 

2021 

Lixiviado 
industrial y 

aguas 
residuales 

Basillus spp. 
No 

especificado 

Metales 
pesados (Hg, 
As, Cd, Cr, Pb, 
Zn, Ni, Cu, Mn) 

No especificado 
Son opciones 
viables para la 

biorremediación 
[196] 

2022 

Suelo 
contaminado 
con lixiviado 
de vertedero 

Pseudomonas 
No 

especificado 

Lixiviados de 
vertederos 
(metales 

pesados y 
compuestos 
orgánicos) 

Alta degradación 
de metales 
pesados y 

resistencia a 
contaminantes 

orgánicos 

Aumento de la 
actividad de 

deshidrogenasas 
y disminución de 
β-glucosidasa. 

[202] 

2020 

Suelo agrícola 
contaminado 
con lixiviados 
industriales 

Firmicutes, 
Proteobacteria 

No 
especificado 

Lixiviados 
industriales 

(metales 
pesados y 

compuestos 
orgánicos) 

Alta capacidad 
para degradar 

metales pesados 
y resistencia a 
contaminantes 

La actividad 
microbiana 

disminuye con 
altos niveles de 
contaminación, 
pero mantiene 

potencial de 
remediación. 

[232] 

2018 
Suelo 

contaminado 
con lixiviado 

Pseudomonas 
sp., 

Actinobacteria, 
Bacteroidetes 

Superficial 
Arsénico (As) y 
Mercurio (Hg) 

Reducción del 
70% de As y Hg 

La diversidad 
microbiana 

estuvo reducida 
en suelos 

contaminados 
con altos niveles 

de As y Hg; 
dominancia de 
Pseudomonas 

 [54] 

 

 



 

Los resultados muestran que géneros bacterianos como Pseudomonas sp., Bacillus sp., 

Acinetobacter sp. y Firmicutes han demostrado su potencial en la eliminación de metales 

pesados y compuestos orgánicos. En particular, los estudios recientes destacan la capacidad 

de estos microorganismos para degradar contaminantes en diferentes contextos ambientales, 

con tasas de remoción de hasta un 70% para metales como Pb, Zn, Cu, Ni y Cr en suelos 

contaminados con lixiviado de vertedero. Estos hallazgos son consistentes con 

investigaciones previas que han identificado a Pseudomonas y Bacillus como géneros clave 

en procesos de biorremediación debido a su capacidad metabólica versátil y su resistencia a 

condiciones extremas. 

Además, se observa que el uso de consorcios bacterianos mejora significativamente la 

eficiencia de la biorremediación en comparación con cultivos individuales, lo que sugiere una 

sinergia entre especies para la degradación de contaminantes. En suelos con contaminantes 

orgánicos, la biostimulación mediante la aplicación de barreras de oxígeno ha permitido una 

reducción del 70% en los niveles de contaminación, lo que resalta la importancia de 

estrategias combinadas en la recuperación de suelos. 

Otro hallazgo relevante es la identificación de Bacillus spp. en el tratamiento de lixiviados 

industriales, lo que confirma su viabilidad para aplicaciones en biorremediación. Asimismo, 

la disminución de la actividad microbiana en suelos agrícolas expuestos a contaminantes 

resalta la necesidad de un monitoreo continuo para optimizar las condiciones de remediación. 

Finalmente, el estudio revela la importancia de continuar explorando la diversidad 

microbiana en suelos contaminados, ya que algunos géneros menos estudiados podrían 

desempeñar roles clave en la degradación de contaminantes específicos. La identificación de 

nuevos microorganismos con capacidades biorremediadoras podría complementar el uso de 

bacterias ampliamente estudiadas como Pseudomonas y Bacillus, expandiendo las 

aplicaciones biotecnológicas en la recuperación de ecosistemas impactados por la actividad 

industrial y la acumulación de lixiviados. 

 

5.8 Bacterias halófilas seleccionadas  
 

En esta sección, se aislaron y caracterizaron morfológicamente nueve cepas bacterianas 

halófilas sometidas a concentraciones crecientes de cloruro de mercurio (HgCl₂) 50, 100 y 

200 µg/ml como se muestra en la figura 26.  



 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 26. Caracterizaron morfológica de nueve cepas bacterianas halófilas sometidas a 

concentraciones crecientes de cloruro de mercurio (HgCl₂). 

 

Se identificaron diferencias significativas en el crecimiento, morfología colonial y 

producción de exopolisacáridos (EPS) entre las distintas cepas evaluadas, el cuál a 

continuación se presenta en la tabla 14, donde resume las principales características 

morfológicas observadas en el estudio de estas colonias bacterianas. La descripción de estas 

características fue esencial para la evaluación y diferenciación de microorganismos en 

cultivos microbiológicos. 

 

Tabla 14. Características morfológicas de colonias bacterianas 

Característica Descripción 

Forma de la Colonia (Vista desde 
arriba) 

 

Circular Colonia con bordes redondeados y bien definidos. 



 

Irregular Bordes no definidos, con formas asimétricas. 

Filamentosa 
Presenta filamentos que se extienden desde el centro, como hilos 
o raíces. 

Rizoide 
Similar a la filamentosa, pero con proyecciones más gruesas y 
ramificadas. 

Puntiforme Colonias muy pequeñas, de menos de 1 mm de diámetro. 

Elevación (Vista de perfil)  

Plana Sin elevación, se encuentra al nivel del medio de cultivo. 

Convexa Ligera elevación en forma de cúpula suave. 

Umbonada Elevada en el centro, como una montaña con un pico. 

Pulvinada Similar a la convexa, pero más elevada y en forma de almohadilla. 

Cóncava Hundida en el centro, formando un cráter. 

Borde de la Colonia  

Entero Liso y bien definido, sin irregularidades. 

Lobulado Con proyecciones redondeadas como lóbulos. 

Filamentoso Con prolongaciones delgadas, parecidas a filamentos. 

Rizado Con ondulaciones suaves en los bordes. 

Dentado 
Con picos y protuberancias pequeñas, parecido a dientes de 
sierra. 

Textura (Sensación al tacto con ansa 
estéril) 

 

Lisa Superficie uniforme y sin irregularidades. 

Rugosa Con relieve irregular, como pequeñas grietas o arrugas. 

Mucoide 
Aspecto viscoso, brillante y pegajoso, generalmente asociado a 
biopelículas. 

Seca Superficie opaca y quebradiza, sin apariencia húmeda. 

Coloración (Bajo luz normal)  

Blanca Sin pigmentación. 

Amarilla Puede indicar presencia de carotenoides. 

Naranja/Rojiza Característica de algunas bacterias pigmentadas. 

Verde Posible producción de pigmentos como la pioceanina. 

Negra/Marrón 
Puede indicar producción de melanina o resistencia a condiciones 
adversas. 

Adherencia al medio  

Baja Colonias fácilmente desprendibles. 

Media 
Colonias parcialmente adheridas, con formación incipiente de 
biopelícula. 

Alta Colonias fuertemente adheridas, indicando biofilm maduro. 

 

Las colonias presentaron variabilidad en su tamaño, forma, elevación, bordes, textura y 

coloración, como se observa en la tabla 15. La mayoría de las cepas exhibieron una textura 

mucoide, indicando una posible producción de EPS, lo cual es característico de bacterias con 

mecanismos de resistencia a metales pesados. Entre las cepas más relevantes, Na10D-1C5 y 



 

Na10D-1C2 presentaron colonias filamentosas y pulvinadas, con bordes rizados y textura 

mucoide, mientras que Na1D-3C5 se caracterizó por una elevación umbonada y una 

coloración beige-marrón, sugiriendo la producción de pigmentos relacionados con el 

metabolismo del mercurio.  

En cuanto a la adherencia al medio, se observó que cepas como Na1D-3C5 y Na10D-1C5 

mostraron una alta adherencia y una abundancia extremadamente elevada en todas las 

concentraciones de HgCl₂, lo que sugiere una gran tolerancia y biotransformación del metal. 

La coloración de las colonias varió desde beige claro hasta naranja-marrón, lo que indica 

estar relacionado con la producción de pigmentos protectores contra el estrés oxidativo 

inducido por el mercurio. 

Tabla 15. Resultado de la caracterización morfológica de las cepas seleccionadas.  

Clave 
Tamaño de 

colonias 
Forma  Elevación Bordes Textura Coloración Abundancia 

Adherencia 

al medio 

Concentración 

de HgCl₂ 

(µg/L) 

Na5D-3-C4 

 

Circular Convexa Entero Mucoide beige claro Media-alta Media 

50µg/mL 

1.5 mm 100µg/mL 

 200µg/mL 

Na10D-1-

C5 

 

Irregular Pulvinada Rizado Mucoide 
beige 

oscuro 
Alta Alta 

50µg/mL 

4 mm 100µg/mL 

 200µg/mL 

Na3D-3-

C12 
1.5 mm Puntiforme Plana Lobulado Lisa 

Beige 

oscuro 
Alta Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 

Na1D-3-C5 3mm Irregular Umbonada Lobulado Mucoide 
Beige-

marrón 

Extremadamente 

alto 
Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 

Na1D-3-C2 4mm Filamentosa Pulvinada Filamentoso Mucoide Beige claro 
Extremadamente 

alto 
Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 

Na10D-1-

C3 
0.5 mm Circular Plana Entero Lisa 

Naranja-

Marrón 
Alta Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 

Na10D-1-

C1 
2 mm Circular Pulvinada Rizado Mucoide Beige claro Alta Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 

Na1D-3-C7 3mm Irregular Pulvinada Lobulado Seca 
beige 

oscuro 
Alta Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 

Na3D-3-

C10 
0.3 mm Puntiforme Plana Entero Lisa 

beige-

marrón 
Media-alta Alta 

50µg/mL 

100µg/mL 

200µg/mL 



 

Estos resultados sugieren que las cepas evaluadas poseen mecanismos de adaptación al 

mercurio mediante la síntesis de EPS y la formación de biofilms. La producción de 

exopolisacáridos ha sido reportada como un mecanismo clave en la resistencia bacteriana a 

metales pesados, debido a su capacidad de quelación y de exclusión del metal en el entorno 

extracelular [233]. La alta adherencia al medio observada en varias cepas refuerza la hipótesis 

de que estos microorganismos pueden formar biofilms, una estrategia ampliamente 

documentada en bacterias halófilas expuestas a ambientes extremos [234]  . 

Las bacterias resistentes a metales pesados emplean varios mecanismos para tolerar la 

toxicidad del mercurio, incluyendo la producción de enzimas mercuriorreductasas (MerA), 

sistemas de transporte para la exclusión del metal y la producción de pigmentos antioxidantes 

[235], [236]. La presencia de tonalidades beige-marrón y beige-naranja en las colonias 

sugiere la producción de pigmentos como carotenoides y melaninas, los cuales desempeñan 

un papel protector contra el estrés oxidativo generado por especies reactivas de oxígeno 

(ROS) inducidas por el mercurio [237], [238]. 

La morfología colonial también aportó información relevante sobre la adaptabilidad de las 

cepas. La presencia de colonias filamentosas y rizadas en Na10D-1C5 y Na10D-1C2 sugiere 

una mayor interacción celular y una estrategia cooperativa para resistir el estrés ambiental. 

Estudios previos han demostrado que la transición de colonias lisas a rugosas está asociada 

con la resistencia al mercurio en bacterias ambientales [239] 

En general, los resultados de este estudio confirman que las bacterias halófilas poseen una 

alta plasticidad fenotípica y pueden desarrollar estrategias eficientes para tolerar metales 

pesados. Este conocimiento es crucial para la aplicación de estas cepas en procesos de 

biorremediación de ambientes contaminados con mercurio, donde la producción de EPS y la 

formación de biofilms podrían desempeñar un papel clave en la inmovilización y 

biotransformación del metal. 

 

5.9  Resultados de eficiencia de biorremediación en cada uno de los tratamientos 
 

Para determinar de manera objetiva los resultados de la eficiencia de biorremediación en 

cada uno de los tratamientos que se mencionó con anterioridad: suelo estéril sin inóculo (SE(-

)), suelo estéril con inóculo(SE(+)), suelo contaminado sin inóculo (SC(-)) y Suelo 

contaminado con inóculo (SC(+)), se analizaron las propiedades fisicoquímicas, 



 

microbiológicas y la determinación de mercurio y arsénico así también se realizaron 

comparaciones entre parámetros para una mejor comprensión del procedimiento de 

biorremediación a lo largo de un periodo de 30 días de los cuatro tratamientos, el cual se 

llevaron a cabo por duplicado.  

5.9.1.  Nitrógeno (N) 

El nitrógeno es un macronutriente esencial para el desarrollo de los ecosistemas terrestres, 

ya que participa en procesos clave como la síntesis de proteínas y la actividad enzimática de 

los microorganismos. En suelos contaminados, su dinámica se ve alterada debido a la 

toxicidad de los compuestos presentes, lo que afecta la disponibilidad de nitrógeno para los 

organismos del suelo [240]. Evaluar la transformación del nitrógeno a lo largo del tiempo 

permite comprender el impacto de la contaminación y la efectividad de estrategias de 

biorremediación, como la inoculación de microorganismos especializados como se muestra 

a continuación. 

El monitoreo del nitrógeno se realizó diariamente en una zona esterilizada para evitar 

contaminación cruzada. La figura 27 muestra la evolución del contenido de nitrógeno 

(mg/kg) en los distintos tratamientos a lo largo de 30 días. 

 

 
Figura 27. Resultado comparativo del nitrógeno en suelos experimentales.  
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se mantiene relativamente estable, lo que indica una baja actividad microbiana y una limitada 

transformación de este nutriente. Esto sugiere que la microbiota nativa en suelos 

contaminados puede estar afectada por la toxicidad del ambiente, reduciendo su capacidad 

para metabolizar compuestos nitrogenados. 

Por otro lado, en el tratamiento SE (+) (suelo estéril con inóculo) se observa una 

disminución pronunciada en la concentración de nitrógeno, lo que indica una mayor actividad 

biológica debido a la acción de los microorganismos inoculados. Estos microorganismos 

favorecen la transformación y asimilación del nitrógeno, maximizando su biodisponibilidad 

en el sistema. 

En el tratamiento SE (-) (suelo estéril sin inóculo), el nivel de nitrógeno permanece 

prácticamente constante a lo largo del tiempo, lo que confirma que, en ausencia de 

microorganismos, no se producen cambios significativos en la dinámica de este elemento. 

Finalmente, en el tratamiento SC (+) (suelo contaminado con inóculo), la disminución de 

nitrógeno es evidente, aunque a un ritmo inferior al observado en SE (+). Esto sugiere que la 

combinación de microorganismos inoculados con la materia orgánica presente en el suelo 

contaminado facilita la transformación del nitrógeno, pero la presencia de contaminantes 

puede limitar la eficiencia del proceso. 

Estos resultados evidencian que la inoculación de microorganismos específicos mejoran 

la biorremediación de suelos contaminados al favorecer la transformación del nitrógeno. La 

diferencia en las tasas de degradación entre SE (+) y SC (+) destaca la influencia de los 

contaminantes en la eficiencia del proceso biológico. 

Estudios recientes han reportado hallazgos similares. Por ejemplo, investigaciones 

realizadas entre 2018 y 2024 han demostrado que la bioestimulación con bacterias fijadoras 

de nitrógeno y otros microorganismos especializados incrementa la degradación de 

contaminantes y mejora la fertilidad del suelo. Estudios [241], [242] encontraron que la 

inoculación con cepas bacterianas específicas mejoró la biodisponibilidad del nitrógeno en 

suelos contaminados con metales pesados, lo que coincide con la tendencia observada en SC 

(+). Asimismo, investigaciones como las de [243] han reportado que la bioaumentación en 

suelos afectados por hidrocarburos favorece la mineralización de nitrógeno, lo que se asemeja 

a los resultados obtenidos en SE (+). 

Estos hallazgos tienen implicaciones significativas en la recuperación de suelos 



 

degradados, ya que el manejo adecuado de la microbiota del suelo puede optimizar procesos 

de biorremediación en ambientes contaminados. Además, resaltan la importancia de 

seleccionar consorcios microbianos adaptados a condiciones adversas para maximizar la 

eficiencia del tratamiento. 

 

         5.9.2.  Fósforo (P) 

 

 El fósforo es un macronutriente esencial para el metabolismo de los 

microorganismos, ya que participa en la síntesis de ácidos nucleicos, la producción de ATP 

(Adenosín Trifosfato), es una molécula fundamental en los organismos vivos, ya que actúa 

como la principal fuente de energía para los procesos celulares [244]. Está compuesta por una 

base nitrogenada (adenina), un azúcar (ribosa) y tres grupos fosfato, y la activación 

enzimática. En suelos contaminados, su disponibilidad puede verse afectada por la 

interacción con metales pesados, procesos de precipitación y la actividad biológica del 

microbioma del suelo. La liberación y asimilación de fósforo en tratamientos de 

biorremediación es un indicador clave de la eficiencia del proceso, ya que su transformación 

depende de la actividad de bacterias especializadas y la biodisponibilidad de compuestos 

orgánicos e inorgánicos. 

La gráfica 28 que a continuación se presenta, muestra la evolución del contenido de fósforo 

(mg/kg) en los cuatro tratamientos experimentales a lo largo de 30 días.  



 

 

Figura 28. Resultado comparativo del fósforo en suelos experimentales 

 

Se observan tendencias diferenciadas en función de la presencia de inóculo y la 

contaminación del suelo.  SC (-) (Suelo contaminado sin inóculo), se observa una leve 

disminución en la concentración de fósforo a lo largo del tiempo, lo que sugiere su absorción 

por bacterias nativas y posibles procesos de fijación con metales pesados presentes en el suelo 

contaminado. SE (+) (Suelo estéril con inóculo), se registra un incremento progresivo del 

fósforo, con un aumento más pronunciado a partir del día 15, lo que podría deberse a la 

actividad metabólica de las bacterias halófilas inoculadas y su capacidad para solubilizar 

fosfatos. SE (-) (Suelo estéril sin inóculo), la concentración de fósforo se mantiene estable, 

lo que indica la ausencia de actividad biológica significativa y la falta de procesos de 

mineralización o movilización de este elemento. SC (+) (Suelo contaminado con inóculo), se 

observa un incremento moderado del fósforo, atribuible a la acción combinada de las 

bacterias halófilas inoculadas y la liberación natural de fósforo en el suelo contaminado. 

Estos resultados reflejan la importancia de la inoculación microbiana en la movilización 
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del fósforo en suelos contaminados. La disminución observada en SC (-) es consistente con 

estudios previos que han demostrado que los metales pesados inducen  la inmovilización del 

fósforo en el suelo debido a su interacción con óxidos metálicos y complejos de materia 

orgánica [245]. Además, la baja actividad biológica en ausencia de inóculo limita la 

liberación de fósforo, lo que explica la estabilidad observada en SE (-). 

Por otro lado, el aumento del fósforo en SE (+) y SC (+) sugiere una activación de 

mecanismos biológicos clave, como la solubilización de fosfatos y la mineralización de 

compuestos orgánicos, procesos que han sido reportados en estudios recientes. Por ejemplo,  

encontraron que la inoculación con bacterias solubilizadoras de fosfato en suelos 

contaminados incrementó la biodisponibilidad de este nutriente en un 30 %, favoreciendo la 

recuperación de la actividad biológica del suelo. Asimismo, investigaciones de [246], [247] 

han demostrado que los microorganismos halófilos desempeñan un papel clave en la 

estabilización de fosfatos en suelos afectados por hidrocarburos, lo que coincide con la 

tendencia observada en este estudio. 

En el tratamiento SC (+), aunque se observa un incremento del fósforo, la tasa de aumento 

es menor en comparación con SE (+). Esto sugiere que la presencia de contaminantes afecta 

la eficiencia del proceso, ya sea mediante la toxicidad directa sobre los microorganismos o 

por la formación de complejos insolubles entre los contaminantes y el fósforo. Estudios 

recientes han señalado que ciertos metales pesados pueden reducir la actividad de fosfatasas 

microbianas, lo que podría explicar la menor liberación de fósforo en SC (+) respecto a SE 

(+) [248]. 

 

           5.9.3.  Potasio (K) 
 

El potasio es un macronutriente esencial para el crecimiento y metabolismo de los 

microorganismos del suelo, ya que participa en la regulación osmótica, la actividad 

enzimática y la transducción de señales celulares [249]. En el contexto de la biorremediación, 

el comportamiento del potasio en suelos contaminados y tratados con microorganismos 

propórcionan información clave sobre la interacción entre las bacterias halófilas y el 

ambiente,  especialmente en suelos con alto contenido de sales o contaminantes metálicos 

[250]. A continuación, se muestra la figura 29, donde revela el comportamiento de cada 

tratamiento realizado.  



 

 

 

 

Figura 29. Resultado comparativo del potasio en suelos experimentales.  

 

En el suelo contaminado sin inóculo (SC -), se observa una disminución progresiva del 

potasio a lo largo del tiempo. Esta tendencia es consistente con la lixiviación continua y la 

ausencia de actividad microbiana significativa que pueda reponer los niveles de potasio. En 

el Suelo estéril con inóculo (SE +), presenta un incremento notable del potasio tras cada 

inoculación (días 1 y 15). Este fenómeno se explica por la actividad metabólica de las 

bacterias halófilas, que liberan potasio al medio como parte de sus mecanismos de regulación 

osmótica [251]. Posteriormente, la concentración de potasio se estabiliza. En el Suelo estéril 

sin inóculo (SE -), la concentración de potasio se mantiene relativamente constante con 

ligeras disminuciones a lo largo del tiempo, probablemente debido a la lixiviación, ya que no 

hay actividad biológica que contribuya a la reposición del nutriente. Y finalmente en el Suelo 

contaminado con inóculo (SC +), muestra un comportamiento similar al SE (+), con 

incrementos tras la inoculación. Sin embargo, la dinámica es más compleja debido a la 
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interacción entre las bacterias nativas y las halófilas introducidas. Hacia el final del 

experimento, se observa una leve disminución, lo que podría indicar efectos de la 

contaminación o de la salinidad en la disponibilidad del potasio. 

Estos resultados evidencian que la inoculación de bacterias halófilas influye en la 

concentración de potasio en el suelo, especialmente en condiciones contaminadas. La 

disminución observada en SC (-) y SE (-) sugiere que la lixiviación es un factor determinante 

en la pérdida de potasio en suelos sin actividad biológica significativa. 

El incremento del potasio en SE (+) y SC (+) tras la inoculación indica que las bacterias 

halófilas movilizaron al potasio en el ambiente a través de mecanismos de resistencia a la 

salinidad, como la acumulación intracelular de iones K+ para mantener el equilibrio osmótico 

[252], [253]. 

Además, la estabilización de los niveles de potasio tras los picos iniciales en SE (+) sugiere 

que las bacterias alcanzan un estado de equilibrio en el que la liberación y absorción de 

potasio se compensan. En SC (+), la leve disminución al final podría deberse a la interacción 

entre microorganismos nativos y halófilos, lo que podría generar una competencia por 

nutrientes y afectar la liberación de potasio [254]. 

Estos hallazgos concuerdan con estudios previos que han demostrado que los 

microorganismos halófilos modifican la disponibilidad de elementos esenciales en suelos 

contaminados, contribuyendo a su estabilización y biorremediación ([27], [30]. 

 

           5.9.4.  Conductividad Eléctrica (CE) 

 

La conductividad eléctrica (CE) es un parámetro clave en el estudio de la dinámica del 

suelo, ya que refleja la concentración de sales solubles y la actividad de los microorganismos 

en los procesos biogeoquímicos. En suelos contaminados con metales pesados, la CE puede 

estar influenciada por la interacción entre las bacterias halófilas y los iones presentes en el 

medio, afectando la disponibilidad de nutrientes y la eficiencia de la biorremediación ([44], 

[255]. 

En la figura 30, muestra el resultado del comportamiento de cada tratamiento a lo largo de 

30 días. En el suelo contaminado sin inóculo (SC -), se observa una disminución progresiva 

de la CE con el tiempo. Esto es consistente con la pérdida gradual de sales solubles sin 

reposición, debido a la ausencia de actividad microbiana significativa. En el suelo estéril con 



 

inóculo (SE +), se presenta un aumento en la CE en los días de inoculación (días 1 y 15). Este 

incremento se atribuye a la actividad metabólica de las bacterias halófilas, que liberan sales 

al medio como parte de sus mecanismos de regulación osmótica [253]. Posteriormente, la CE 

muestra una tendencia descendente más estable. En el suelo estéril sin inóculo (SE -), la CE 

disminuye de manera continua, reflejando la pérdida de sales solubles sin reposición por 

microorganismos. Esto indica un proceso de lixiviación sin interacción biológica 

significativa. Y en el suelo contaminado con inóculo (SC +), presenta un comportamiento 

dinámico con incrementos en los días de inoculación y un descenso más lento en comparación 

con SC (-). Esto sugiere que la interacción entre las bacterias nativas y las halófilas 

introducidas juega un papel importante en la regulación de la CE. 

 

 

 
 

Figura 30. Resultado comparativo de la conductividad eléctrica en suelos experimentales.  

 

 

           5.9.5. Materia Orgánica (MO) 
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La figura 31 muestra el comportamiento de la materia orgánica (MO) en los cuatro 

diferentes tratamientos experimentales. El Suelo contaminado sin inóculo (SC -), 

representado por la línea azul, muestra una reducción moderada de la MO. Mientras que en 

el Suelo estéril con inóculo (SE +), representado por la línea marrón, presenta una 

disminución pronunciada en la MO. En el suelo estéril sin inóculo (SE -), Representado por 

la línea verde, mantiene niveles estables de MO. Y finalmente en el suelo contaminado con 

inóculo (SC +), Representado por la línea morada, exhibe una degradación significativa de la 

MO, pero menos acentuada que en SE (+). 

 

 

Figura 31.  Resultado comparativo de la materia orgpanica en suelos experimentales.  

 

El suelo estéril sin inóculo (SE -) mantiene su contenido de MO casi inalterado debido a 

la ausencia de actividad microbiana. Por otro lado, el suelo estéril con inóculo (SE +) muestra 

una rápida degradación de MO, lo que indica que la inoculación con microorganismos 

adecuados aceleran la descomposición de materia orgánica, incluso en ambientes 

inicialmente estériles. 
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En el suelo contaminado sin inóculo (SC -), la reducción de la MO ocurre lentamente, lo 

que sugiere que la comunidad microbiana nativa es capaz de degradarla, aunque a un ritmo 

más lento debido a las condiciones adversas como la salinidad y la presencia de 

contaminantes. Finalmente, el suelo contaminado con inóculo (SC +) presenta una 

degradación más acelerada de MO en comparación con SC (-), lo que indica que la 

inoculación favorece la actividad biológica y potencia la transformación de la MO en 

compuestos más simples. 

La materia orgánica es un parámetro clave en la calidad del suelo, ya que proporciona 

nutrientes esenciales y actúa como fuente de energía para los microorganismos. Su 

degradación es un proceso biológico mediado principalmente por bacterias y hongos, cuya 

actividad depende de factores como la disponibilidad de oxígeno, la humedad y la 

composición química del suelo [200], [256] 

Los resultados muestran que la inoculación con microorganismos en un ambiente estéril 

(SE +) facilita la descomposición de la MO, lo que concuerda con estudios previos que 

destacan el papel de cepas como Bacillus subtilis y Pseudomonas spp. en la degradación de 

compuestos orgánicos en suelos contaminados [44]. Estos microorganismos producen 

enzimas hidrolíticas que descomponen macromoléculas orgánicas en compuestos más 

simples, mejorando la disponibilidad de nutrientes y favoreciendo la restauración del suelo 

[257]. 

Por otro lado, la menor degradación de MO en SC (-) indica que los microorganismos 

nativos toleran condiciones adversas como la salinidad, pero su actividad es limitada en 

comparación con cepas adaptadas o halófilas. Esto coincide con investigaciones que reportan 

cómo los ambientes contaminados afectan negativamente la biodiversidad microbiana y 

reducen la eficiencia de los procesos de biodegradación [63], [210]. 

En SC (+), la interacción entre los microorganismos nativos y los inoculados genera una 

sinergia que promueve la descomposición de la MO, mediante la producción de metabolitos 

secundarios que facilitan la degradación de compuestos orgánicos complejos [108], [200], 

[258]. Este fenómeno ha sido reportado en estudios sobre biorremediación, donde la co-

cultivación de microorganismos nativos e inoculados mejora la mineralización de 

contaminantes y la recuperación del suelo [62], [243] 

En general, estos resultados destacan la importancia de la bioaumentación en el 



 

tratamiento de suelos contaminados, al demostrar que la introducción de cepas específicas 

acelerando la degradación de la MO y mejoran las propiedades del suelo. La combinación de 

microorganismos autóctonos con especies adaptadas puede ser una estrategia efectiva para la 

restauración de suelos afectados por lixiviados de vertederos, contribuyendo a una gestión 

más sostenible de los residuos sólidos urbanos. 

 

           5.9. 6. pH  
 

En los experimentos realizados, el pH de las muestras de suelo se mantuvo constante en 

7.96 ± 0.5, con el objetivo de replicar las condiciones del vertedero original. Esta 

estabilización del pH se logró mediante la adición controlada de agentes buffer y la 

monitorización regular, asegurando que las variaciones se mantuvieran dentro del margen 

establecido. 

El pH del suelo es un factor determinante en la composición y actividad de la microbiota. 

Influye en la disponibilidad de nutrientes esenciales y en la actividad enzimática de los 

microorganismos. Valores de pH entre 6.0 y 7.5 son óptimos para el crecimiento de la 

mayoría de los cultivos y la actividad microbiana[259].  

Un pH cercano a la neutralidad, como el utilizado en este estudio, favorece la solubilidad 

de nutrientes clave como el fósforo, el nitrógeno y el potasio, elementos esenciales para el 

metabolismo microbiano. Además, un pH neutro minimiza la toxicidad de metales pesados, 

que puede incrementarse en suelos ácidos, afectando negativamente a la microbiota [260].  

Mantener un pH constante en 7.96 ± 0.5 permitió evaluar de manera precisa la influencia 

de otros factores experimentales en la actividad microbiana y los procesos de 

biorremediación. Este control del pH aseguró que las diferencias observadas en los 

tratamientos fueran atribuibles a las variables estudiadas y no a fluctuaciones en la acidez o 

alcalinidad del suelo. 

Estudios recientes han demostrado que el pH del suelo es un factor clave en la estructura 

y función de las comunidades microbianas. Por ejemplo, una investigación publicada [260] 

encontró que variaciones en el pH afectan la diversidad microbiana y la eficiencia en la 

descomposición de materia orgánica. Asimismo, estudios [261], [262] destacaron que el pH 

influye en la disponibilidad de nutrientes y en la actividad enzimática del suelo, afectando 

procesos como la nitrificación y la mineralización del carbono. 



 

En el contexto de la biorremediación, mantener un pH óptimo es esencial para maximizar 

la actividad de las bacterias inoculadas y nativas. Un pH cercano a la neutralidad facilita la 

degradación de contaminantes y la recuperación de la calidad del suelo. Por lo tanto, el control 

del pH en los experimentos fue una decisión fundamentada para asegurar condiciones 

favorables para la microbiota y obtener resultados confiables en los procesos de 

biorremediación evaluados. 

 

5.9.7. Humedad  
 

La humedad del suelo afecta directamente la actividad microbiana, ya que el agua es 

fundamental para los procesos metabólicos de los microorganismos. Además, facilita el 

transporte de nutrientes y la eliminación de desechos, creando un entorno favorable para el 

crecimiento bacteriano [263]. De acuerdo con los resultados fisicoquímicos obtenidos en el 

vertedero original, la humedad del suelo experimental se mantuvo en un rango de 22.67% ± 

5%, asegurando condiciones similares a las del ecosistema original. 

En el contexto de este estudio, mantener la humedad en el rango determinado permitió 

evaluar de manera precisa el impacto de las bacterias inoculadas en la biorremediación del 

suelo. La estabilidad de la humedad garantizó que las diferencias observadas en la actividad 

microbiana y en la degradación de contaminantes fueran atribuibles a las variables 

experimentales y no a fluctuaciones en la disponibilidad de agua. Investigaciones previas han 

demostrado que la humedad del suelo es un factor determinante en la actividad de las 

bacterias halófilas y su capacidad para participar en procesos de biorremediación. Un estudio 

de [264] reportó que niveles de humedad adecuados favorecen la proliferación de bacterias 

halófilas y su interacción con los contaminantes, mejorando la eficiencia de biodegradación 

en suelos impactados por metales pesados. Asimismo, [265] destacaron que mantener la 

humedad en un rango estable previene la desecación de las células bacterianas y permite una 

mayor adaptación de los microorganismos al entorno del suelo. Además, la humedad influye 

en la disponibilidad de nutrientes y en la estructura del suelo, factores que afectan 

directamente la proliferación de microorganismos. [266] indicaron que la actividad 

microbiana es un indicador clave del estado general del suelo y que una actividad óptima se 

observa cuando las condiciones de humedad, temperatura y pH se mantienen dentro de rangos 

específicos. 



 

Mantener la humedad en 22.67% ± 5% en los experimentos permitió replicar fielmente las 

condiciones del vertedero original, asegurando que los resultados obtenidos fueran 

representativos y científicamente comparables con estudios previos en biorremediación. 

 

5.9.8. Resultados de monitoreo microbiológico 
 

El monitoreo microbiológico fue esencial en este estudio de biorremediación, ya que 

permitió evaluar la dinámica poblacional de los microorganismos involucrados y su eficacia 

en la degradación de contaminantes. En este estudio, se realizaron recuentos de Unidades 

Formadoras de Colonias (UFC) cada 8 días, sembrando muestras de suelo en agar TSA. A 

continuación, se presentan la figura 32 y figura 33 reflejan la comparativa de crecimiento 

bacteriano de cada experimentación del día 8 y del día 30.  

  

 
Figura 32.  Resultado de crecimiento bacteriano a los 8 días de inoculación en los 

cuatro suelos experimentales. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 33. Resultado de crecimiento bacteriano a los 30 días de inoculación en los cuatro 

suelos experimentales.  

 

 

El conteo de UFC reflejan la proliferación de microorganismos en los diferentes 

tratamientos. 

En SE(+), el incremento de 46,000 a 316,000 UFC indica que las bacterias inoculadas 

encontraron condiciones favorables en el suelo estéril para su crecimiento. La ausencia de 

competencia y la disponibilidad de nutrientes permitieron esta proliferación. Para SE(-), el 

aumento de 20 a 400 UFC sugiere una colonización mínima por microorganismos 

ambientales, debido a la falta de inóculo y nutrientes limitados. En SC(+), el notable 

incremento de 220,000 a 7,344,000 UFC destaca la eficacia de la inoculación en suelos 

contaminados. La presencia de contaminantes actuaron como fuente de carbono, estimulando 



 

el crecimiento microbiano. Y finalmente en SC(-), el aumento de 42,000 a 90,000 UFC indica 

que, aunque sin inoculación, las bacterias nativas aprovecharon los contaminantes presentes, 

pero en menor medida que en SC(+). 

Estos hallazgos son consistentes con [121], [140], [267] que han demostrado que la 

inoculación de microorganismos específicos en suelos contaminados aceleran la degradación 

de contaminantes y aumentan la actividad microbiana. Por ejemplo, [267]  señala que la 

biorremediación estimula el crecimiento de microbios que usan los contaminantes como 

fuente de alimento y energía.  Además, [268], [269], [270] que la inoculación bacteriana 

favorecen el crecimiento y la producción de biomasa en suelos contaminados, mejorando la 

eficiencia de la biorremediación.  

Este monitoreo microbiológico permitió evaluar la eficacia de la inoculación y la 

capacidad de los microorganismos para proliferar en diferentes condiciones de suelo, 

proporcionando información valiosa para optimizar estrategias de biorremediación. 

 

5.9.9. Resultados de monitoreo para determinar arsénico y mercurio 
 

La figura 34 muestra la concentración de arsénico en el suelo contaminado bajo dos 

condiciones experimentales: suelo contaminado con inoculación bacteriana (SC+) y suelo 

contaminado sin inoculación bacteriana (SC-). A lo largo de los 8 días de monitoreo, la 

concentración de arsénico en SC+ presentó una notable disminución, reduciéndose de 

aproximadamente 90 mg/kg a casi menor a 3 mg/kg. En contraste, SC- mostró una 

disminución mínima, indicando que los procesos naturales del suelo no fueron suficientes 
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para la eliminación significativa del arsénico sin la intervención de microorganismos 

especializados. 

 

Figura 34. Resultado de monitoreo de remoción de arsénico. 

 

La rápida disminución del arsénico en el tratamiento SC+  se explica por varios factores 

clave, todos cuidadosamente controlados durante el experimento. Uno de los aspectos 

fundamentales fue la presencia de bacterias con capacidades bioabsorbentes y 

biotransformadoras, ya que diversos estudios han demostrado que ciertas bacterias halófilas 

y extremófilas poseen mecanismos eficientes para la bioadsorción y biotransformación del 

arsénico en formas menos tóxicas o incluso volátiles. En este proceso, las bacterias inoculadas 

utilizaron rutas metabólicas especializadas, como la reducción de As(V) a As(III), la 

metilación de As(III) y la precipitación o inmovilización del arsénico mediante la producción 

de biopolímeros o biofilms[271]. 

El éxito de la biorremediación estuvo vinculado al mantenimiento de condiciones físico-

químicas óptimas. El pH controlado en 7.96 ± 0.5 fue muy importante en la movilidad del 

arsénico, ya que en este rango se encuentra en formas iónicas más accesibles para la absorción 

microbiana. Asimismo, la humedad estable en 22.67% ± 5% favoreció la actividad 

metabólica de los microorganismos, asegurando una eficiente biotransformación del 

contaminante. La temperatura entre 29°C y 37°C se mantuvo en óptimas condiciones para el 

crecimiento bacteriano, lo que permitió que las poblaciones microbianas pasaran rápidamente 

de la fase de adaptación a la fase exponencial, acelerando la remoción del arsénico. El 

mantenimiento de condiciones estériles durante el experimento evitó contaminaciones 

cruzadas, asegurando que cualquier cambio en la concentración de arsénico se debiera 

exclusivamente a la actividad microbiana del inoculo experimental. Este control riguroso 

permitió validar la efectividad del proceso y garantizar la profesionalidad con la que se llevó 

a cabo la investigación. 

Los resultados obtenidos demuestran que la estrategia de biorremediación implementada 

fue altamente efectiva, logrando en tan solo 8 días una remoción del arsénico prácticamente 

total en SC+. Esto es significativo considerando que los procesos naturales pueden tardar 

meses o incluso años en reducir la concentración de este metal pesado en ambientes 

contaminados. En comparación con [144], en el cuál utilizaron la bacteria Bacilus cereus, 



 

bacteria nativa del lixiviado de suelo minero, obteniendo la remoción de 40.6 % de remoción 

de arsénico en 10 días, con un pH de suelo de 7, manteniendo la temperatura controlada de 

30°C. [54]  realizó un estudio detallado de biorremediación  por medio de consorcios 

bacterianos, estos consorcios bacterianos estaban formados por hasta 16 filos, incluidos 

Proteobacteria presentes entre 31.9% y 94.9% en suelos de vertederos, 25.1% y 43.3% en 

zonas urbanas, Actinobacteria se encontraban presentes en un 28.7% en suelos de vertederos, 

y 34.3% en zonas urbanas, Bacteroidetes 25.6% en vertederos, 7.8% en zonas urbanas, donde 

las Pseudomonas fue el género dominante obteniendo entre un 67%-93% de remoción de As, 

Hg, Cd, Cu, Pb, Zn y Cr. Otro estudio [56] interesante, aunque no menciona el porcentaje de 

remoción, fundamenta la diferencia de la diversidad microbiana que existe incluso en suelos 

de vertederos activos y no activos, en donde ambos se encuentran altamente contaminados y 

con diferencias en la diversidad microbiana. A diferencia de [64] demuestra como un 

consorcio de todos los hongos aislados resulta eficaz en la eliminación de arsénico con un 77 

% de remoción, Manganeso con 71 % de remoción, Cromo con 60 %de remoción, y Cobre 

con 52 % de remoción.  Lo cual con los resultados obtenidos en este estudio para  SC+ supera 

la eficiencia de métodos tradicionales o la combinación con otros métodos como la 

fitorremediación, los cuales requieren plazos más largos para obtener resultados similares. 

Además, el uso de bacterias halófilas representa una alternativa sostenible y de bajo impacto 

ambiental en comparación con tecnologías convencionales que generan residuos secundarios. 

El hecho de que SC- no haya mostrado una reducción significativa confirma que el 

arsénico no se eliminó por procesos físicos o químicos espontáneos, sino que fue resultado 

directo de la actividad microbiana en SC+. Este hallazgo refuerza la importancia de utilizar 

consorcios bacterianos específicos en la biorremediación de suelos contaminados. 

Dado que el experimento estaba planeado para un monitoreo de 30 días, la reducción 

acelerada del arsénico sugiere que los tiempos de tratamiento pueden reducirse 

significativamente en aplicaciones a gran escala, minimizando costos y tiempos de 

intervención. La combinación de inoculación microbiana con un riguroso control de pH, 

humedad y temperatura demostró ser una estrategia efectiva para la biorremediación de 

suelos contaminados con arsénico, lo que resalta su viabilidad para futuras aplicaciones en 

remediación ambiental. 



 

La figura 35 presenta la concentración de mercurio en suelo contaminado con inoculación 

bacteriana (SC+) y suelo contaminado sin inoculación bacteriana (SC-). Durante los 8 días 

de monitoreo, se observó una remoción del 99.33% en SC+, en contraste con solo un 8.22% 

en SC-, lo que demuestra que la inoculación con microorganismos especializados fue 

determinante para la eliminación eficiente de este metal pesado. 

 

 

Figura 35. Resultado de monitoreo de remoción de mercurio 

 

La rápida reducción del mercurio en SC+ se debe a la actividad de bacterias con capacidad 

de biotransformación y bioadsorción. [30], [255] han demostrado que ciertas bacterias, 

especialmente las halófilas y extremófilas, poseen mecanismos que permiten reducir el 

mercurio en su forma tóxica Hg(II) a Hg(0), una forma menos tóxica y volátil que puede 

liberarse a la atmósfera en condiciones controladas. Además, algunas especies bacterianas 

bioacumulan mercurio intracelularmente o inmovilizarlo mediante la producción de 

biopolímeros y exopolisacáridos, evitando su dispersión en el suelo y el agua [272], [273]. 

Para este experimento fue determinante mantener los parámetros como pH, Humedad y 

temperatura como ya se mencionó en la remoción de arsénico, lo que es fundamental para la 

expresión de genes relacionados con la resistencia y transformación del mercurio [274].  

El hecho de que SC- mostrara una reducción mínima tal cual, en la biorremediación del 

arsénico, confirma que la eliminación del mercurio no se debió a procesos físico-químicos 

espontáneos, sino que fue resultado directo de la actividad microbiana en SC+. En ausencia 
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de microorganismos especializados, el mercurio permanece en formas estables que limitan 

su movilidad y transformación, lo que explica la baja eficiencia de remoción en esta condición 

[275] Comparando los resultados de este estudio con otros, por ejemplo [54] removiendo el 

mercurio entre un 67% A 93 % de este metal pesado.  

Estos resultados demuestran que la combinación de inoculación microbiana con un control 

riguroso de pH, humedad y temperatura es una estrategia altamente efectiva para la 

biorremediación de suelos contaminados con mercurio. La reducción del 99.33% en tan solo 

8 días resalta el potencial de esta metodología para futuras aplicaciones en la 

descontaminación ambiental, minimizando los riesgos asociados a la toxicidad del mercurio 

en los ecosistemas y en la salud humana. 



 

 

5 CONCLUSIONES 

Este estudio destaca el impacto de los lixiviados provenientes de vertederos abiertos sobre 

la microbiota del suelo, evidenciando una alteración significativa en la composición y 

abundancia de las comunidades bacterianas. La aplicación de consorcios bacterianos, 

conformados por cepas nativas seleccionadas, demostró ser una estrategia eficaz para la 

biorremediación de suelos contaminados, logrando una remoción del 99.55% de arsénico y 

del 99.33% de mercurio. En contraste, los suelos contaminados sin inoculación presentaron 

remociones significativamente menores, del 6.62% y 8.22% respectivamente. Estos 

hallazgos subrayan la eficacia de los consorcios bacterianos en la mitigación de 

contaminantes tóxicos en el suelo. 

La universalidad de este enfoque radica en la posibilidad de aislar y seleccionar consorcios 

bacterianos específicos para diferentes tipos de contaminantes y condiciones ambientales, 

permitiendo su aplicación en diversas regiones y escenarios de contaminación a nivel 

internacional. Además, la biorremediación mediante consorcios bacterianos ofrece ventajas 

significativas en términos sociales, ambientales y económicos, al proporcionar una solución 

sostenible y rentable para la rehabilitación de suelos contaminados, reduciendo los riesgos 

para la salud humana y mejorando la calidad de los ecosistemas. 

 

Perspectivas del proyecto 

Este proyecto abre nuevas vías para la investigación en biorremediación, sugiriendo la 

posibilidad de desarrollar estrategias basadas en la manipulación de comunidades 

microbianas específicas para la descontaminación de suelos afectados por metales pesados. 

Futuras investigaciones podrían enfocarse en la identificación y optimización de consorcios 

microbianos con capacidades biorremediadoras mejoradas, así como en la evaluación de la 

eficacia de estas estrategias en diferentes tipos de suelos y condiciones ambientales. La 

integración de enfoques metagenómicos podría proporcionar una comprensión más profunda 

de los mecanismos moleculares involucrados en la degradación de contaminantes, facilitando 

el diseño de intervenciones más efectivas y sostenibles para la restauración de ecosistemas 

contaminados. 
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