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1. Introducción General 

2 
 

El agua es un recurso natural que en la actualidad se encuentra sometido a fuertes presiones que 
pueden condicionar tanto su disponibilidad como sus condiciones de calidad. La demanda social de 
agua de buena calidad para múltiples usos, desde el abastecimiento humano hasta la agricultura y 
la  industria,  debe  coexistir  con  las  funciones  ecológicas  propias  del  agua  y  de  los  ecosistemas 
acuáticos. 

La  calidad  del  agua  es  una  variable  fundamental  del  estado  de  los  ecosistemas  acuáticos,  tanto 
desde  el  punto  de  vista  de  su  caracterización  ambiental,  como  desde  la  perspectiva  de  la 
planificación  y  gestión  hidrológica,  ya  que  delimita  la  aptitud  del  agua  para  mantener  los 
ecosistemas  y  atender  las  diferentes  demandas  (Dimas  et  al.,  2004).  Diversos  factores  pueden 
modificar  las características del recurso y de  los ecosistemas acuáticos, degradando así  la calidad 
del agua y de dichos ecosistemas. La legislación europea y estatal define el término contaminación 
como “la introducción directa o indirecta, como consecuencia de la actividad humana, de sustancias o 
calor en la atmósfera, el agua o el suelo, que puedan ser perjudiciales para la salud humana o para la 
calidad de  los ecosistemas acuáticos, o de  los ecosistemas  terrestres que dependen directamente de 
ecosistemas acuáticos, y que causen daños a los bienes materiales o deterioren o dificulten el disfrute y 
otros  usos  legítimos  del medio  ambiente”  (Directiva  2000/60/CE  del  Parlamento  Europeo  y  del 
Consejo, de 23 de Octubre de 2000, por la que se establece un marco comunitario de actuación en el 
ámbito de la política de aguas, Directiva Marco del Agua). 

La contaminación del agua y con ella la perturbación y deterioro de los ecosistemas acuáticos, como 
consecuencia de los vertidos derivados de las actividades humanas, supone un grave riesgo para la 
salud  y  para  el  bienestar  de  las  personas,  así  como  un  severo  problema  ambiental  (Ruiz,  1998). 
Desde el punto de vista ambiental,  la contaminación de las aguas no sólo tiene un efecto negativo 
sobre  buena  parte  de  la  vegetación  y  la  fauna  asociadas  al  propio  ecosistema  acuático,  sino  que 
también  ocasiona  un  desequilibrio  perjudicial  para  todo  el  ecosistema  terrestre  que  depende  de 
estas masas de agua. 

En la actualidad se estima en más de un millón el número de sustancias diferentes que llegan a los 
cauces naturales a partir de vertidos de origen antropogénico (Förstner et al. 1993), muchas de las 
cuales alteran el equilibro de los ecosistemas y/o son nocivas para la salud pública.  

La preocupación por el mantenimiento de los ecosistemas acuáticos en un buen estado ecológico ha 
sido puesta de manifiesto en  los últimos años a  través de  la  articulación de diferentes directivas 
europeas  transpuestas  al  ordenamiento  jurídico  español.  La  política  comunitaria  ha  tendido  a 
unificar todas estas directrices en materia de aguas mediante la Directiva Marco del Agua la cual, 
finalmente ha englobado diferentes aspectos sectoriales relativos a la gestión y conservación de los 
ecosistemas  acuáticos.  Esta  Directiva  contempla  otras  leyes  sobre  el  agua  que  no  han  sido 
derogadas,  como  las  directivas  sobre  el  tratamiento  de  las  aguas  residuales  urbanas  y  la 
contaminación por nitratos, las normativas relativas a la autorización y utilización de pesticidas y la 
Directiva  IPPC  sobre  la  prevención  y  control  integrados  de  la  contaminación.  Otras  directivas 
europeas  relacionadas  con  la  calidad  del  agua  son  la  directiva  sobre  las  aguas  destinadas  al 
consumo humano (Directiva 98/83/CE del Consejo, de 3 de noviembre de 1998, relativa a la calidad 
de  las  aguas  destinadas  al  consumo  humano)  y  la  nueva  Directiva  2006/7/CE  del  Parlamento 
Europeo y del Consejo, de 15 de febrero de 2006, relativa a la gestión de la calidad de las aguas de 
baño y por la que se deroga la Directiva 76/160/CEE, que comenzó a aplicarse en el año 2008. 
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1.2.  La necesidad de depuración del agua residual 

Los  vertidos  de  aguas  residuales  se  definen  como  cualquier  material  de  desecho  que  las 
instalaciones  industriales  o  energéticas,  las  ciudades  o  núcleos  de  población  o  las  actividades 
agrícolas  o  ganaderas  arrojan  al  agua.  Las  aguas  residuales  son  por  tanto,  las  aguas  usadas  que, 
procedentes  de  las  viviendas,  del  sector  servicios  y  de  las  industrias,  son  evacuadas  por  las 
instalaciones  de  saneamiento  hasta  el  medio  receptor.  Estas  aguas  contienen  una  serie  de 
sustancias  que  se  incorporan  al  agua  por  los  diferentes  usos,  provocando  su  contaminación.  La 
legislación estatal recoge en el artículo 2 del Real Decreto‐Ley 11/1995, de 28 de diciembre, por el 
que  se  establecen  las  normas  aplicables  al  tratamiento  de  las  aguas  residuales  urbanas,  las 
siguientes definiciones: 

“Aguas residuales urbanas: Las aguas residuales domésticas o la mezcla de éstas con aguas residuales 
industriales o con aguas de escorrentía pluvial. 

Aguas  residuales domésticas: Las aguas  residuales procedentes de  zonas de vivienda  y de  servicios, 
generadas principalmente por el metabolismo humano y las actividades domésticas. 

Aguas  residuales  industriales:  Todas  las  aguas  residuales  vertidas  desde  locales  utilizados  para 
cualquier  actividad  comercial  o  industrial,  que  no  sean  aguas  residuales  domésticas  ni  aguas  de 
escorrentía pluvial.” 

Los  aportes  de  aguas  residuales  a  los  cauces  receptores  son  el  origen  de  diversos  problemas 
ambientales en estos ecosistemas acuáticos (Tabla 1). La legislación comunitaria así como la estatal 
exige  procesos  de  depuración  de  estas  aguas  con  el  fin  de  disminuir  el  impacto  ambiental  que 
producen  ya  que  la  adecuada  depuración  de  las  aguas  residuales  es  fundamental  para  la 
consecución de  los  objetivos  establecidos por  la Directiva Marco del  Agua. De  hecho,  en  algunos 
estados europeos donde las medidas de saneamiento empezaron a implantarse en los años setenta 
se ha producido la recuperación de la calidad físico‐química de los cauces fluviales (Prat, 1997). 

Pueden diferenciarse tres posibles tipos de vertidos en las aguas continentales según su origen. Son 
los siguientes: 

a. Vertidos industriales. 

Su tipología es muy variada en función del  tipo de  industria considerada. Normalmente  las 
industrias poseen sistemas eficaces de depuración del agua residual industrial. 

Los principales problemas de contaminación que generan estos vertidos son la modificación 
del  pH  del  agua;  la  disminución  o  eliminación  del  oxígeno  disuelto  en  el  agua,  que  afecta 
negativamente  a  los  organismos  acuáticos;  eutrofización  de  las  aguas  promovida  por  la 
presencia de  fósforo o nitrógeno en el agua, obstrucciones en  las conducciones, abrasión y 
desgaste en  las bombas y equipos diversos debido a materia en suspensión; problemas de 
toxicidad y bioacumulación por la presencia de metales pesados. 

b. Vertidos urbanos. 
Las  aguas  residuales  urbanas  se  caracterizan  básicamente  por  su  contaminación  orgánica. 
Además,  es  frecuente  que  existan  redes  de  saneamiento  unitarias  de  forma  que  el 
alcantarillado arrastra todo tipo de sustancias: emisiones de los automóviles (hidrocarburos, 
metales, etc.), sales, ácidos, etc.  
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En general, el agua residual urbana contiene un 99% de agua y un 1% de materia sólida. Esta 
materia  está  constituida  en  un  70%  por  sustancias  orgánicas  como  proteínas,  grasas  y 
carbohidratos;  mientras  que  el  30%  restante  es  materia  mineral  insoluble  como  arena, 
arcilla o grava (Tabla 2). 

La materia orgánica de un agua residual urbana o doméstica está formada mayoritariamente 
por  materia  fecal.  Además,  también  contiene  hidratos  de  carbono  (celulosa,  almidón  y 
azúcares),  grasas  y  jabones  (sales  metálicas  de  los  ácidos  grasos),  detergentes  sintéticos, 
proteínas y sus productos de descomposición (urea, glicina y cisteína) así como hidróxido de 
amonio  y  sales  amoniacales  procedentes  de  la  descomposición  de  complejos  orgánicos 
nitrogenados (Rivas Mijares, 1978; Knobelsdorf, 2005). 

a. Vertidos agrícolas y ganaderos. 
Los  trabajos  agrícolas  producen  vertidos  de  pesticidas,  fertilizantes  y  restos  orgánicos  de 
animales  y  plantas  que  contaminan  de  una  forma  difusa  pero  muy  importante  las  aguas 
superficiales y subterráneas. Las actividades ganaderas dan  lugar a vertidos con alta carga 
orgánica,  vertidos  que  en  muchas  ocasiones  son  directos  ya  que  no  van  a  la  red  de 
saneamiento, y por tanto son difíciles de controlar. En España se estima que el 65% de  los 
6000  vertidos  directos  que  se  realizan  proceden del  sector  ganadero  (Hispagua,  2006).  El 
problema más acuciante en este sentido  lo suponen  los purines de cerdo con su alta carga 
orgánica nitrogenada. 

Tabla  1.  Contaminantes  presentes  en  un  agua  residual  y  sus  posibles  efectos  sobre  las  aguas 
receptoras (Dewisme, 1997). 

Contaminantes del agua  Impactos más significativos 

Sólidos en suspensión 

Aumento  de  la  turbidez  del  agua,  alteración  de  la 
fotosíntesis y reducción de la producción. 
Sedimentación en el lecho del río, lo que puede provocar 
que quede cubierto. 

Compuestos inorgánicos 

Ecotoxicidad  de  algunos  compuestos  como  las  sales  de 
algunos metales. 
Reacciones  con  sustancias  disueltas  en  el  agua  que 
pueden formar compuestos tóxicos. 

Conductividad 
Concentraciones  elevadas  de  sales  pueden  perjudicar 
gravemente  la  supervivencia  de  distintas  especies  de 
animales y vegetales. 

Nutrientes 
Crecimiento masivo de  algas  y bacterias  (aumento de  la 
turbidez del agua). 
Eutrofización. 

Materia orgánica 

Su  descomposición  puede  provocar  una  disminución  de 
la  concentración  de  oxígeno  disuelto  en  el  agua  hasta 
condiciones  que  pueden  perjudicar  la  supervivencia  de 
animales y plantas. 
Eutrofización. 
Emisión  de  metano  en  el  caso  de  que  tenga  lugar  una 
descomposición anaerobia. 

Organismos patógenos 
(bacterias, virus y parásitos) 

Aparición  de  enfermedades  de  transmisión  hídrica 
asociadas a la contaminación microbiológica del agua. 
Posible contaminación de organismos. 

Contaminación térmica 
Alteración del ecosistema acuático. 
Modificación de la solubilidad del oxígeno en el agua. 
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Tabla 2. Rangos de concentración de los principales contaminantes del agua residual urbana (Metcalf 
y Eddy, 2003). 

Componente  Rango medio  Valor típico 

Sólidos totales (mg l‐1)  375‐1800  740 
Sólidos sedimentables (mg l‐1)  5‐20  10 
Demanda biológica de oxígeno (mg O2l‐1)  110‐400  210 
Demanda química de oxígeno (mg O2l‐1)  200‐780  400 
Carbono orgánico total (mg C l‐1)  80‐290  150 
Nitrógeno total (mg N l‐1)  20‐85  40 
Nitrógeno orgánico (mg N l‐1)  8‐35  20 
Amonio (mg N l‐1)  12‐50  20 
Nitritos y nitratos (mg N l‐1)  0  0 
Fósforo total (mg P l‐1)  4‐15  8 
Fósforo orgánico (mg P l‐1)  1‐5  3 
Fósforo inorgánico (mg P l‐1)  3‐10  5 
pH  6,5‐7,5  7 
Alcalinidad (mg CaCO l‐1)  50‐200  100 
Dureza (mg CaCO l‐1)  180‐350  240 
Cloruros (mg Cl‐ l‐1)  30‐100  50 
Grasas (mg l‐1)  50‐150  100 

Por  depuración  del  agua  residual  se  entiende  el  conjunto  de  procesos  y  tratamientos  físicos, 
químicos  y/o  biológicos  a  los  que  debe  someterse  el  agua  residual  con  el  objetivo  de  reducir  la 
carga contaminante presente hasta alcanzar unos determinados parámetros de calidad antes de su 
vertido final o de su reutilización. En función de las características del punto de vertido así como de 
los  posteriores  usos  de  ese  agua,  en  el  caso  de  la  reutilización,  los  parámetros  de  calidad  que 
deberán alcanzarse serán más o menos exigentes. 

La Directiva 91/271/CEE del Consejo, de 21 de mayo, sobre el tratamiento de las aguas residuales 
urbanas, transpuesta al ordenamiento jurídico español mediante el Real Decreto‐Ley 11/1995, de 
28  de  diciembre,  por  el  que  se  establecen  las  normas  aplicables  al  tratamiento  de  las  aguas 
residuales  urbanas;  y  el  Real  Decreto  509/1996,  de  15  de marzo,  de  desarrollo  del  citado  Real 
Decreto‐Ley  y  su  modificación  por  el  Real  Decreto  2116/1998,  de  2  de  octubre,  constituyen  el 
marco normativo fundamental del tratamiento de las aguas residuales.  

En  la  actualidad,  se  encuentra  vigente  el  Plan  Nacional  de  Calidad  de  las  Aguas:  Saneamiento  y 
Depuración (2007‐2015), elaborado para dar respuesta tanto a los objetivos no alcanzados por el 
anterior Plan Nacional de Saneamiento y Depuración (1995‐2005), como a las nuevas necesidades 
planteadas por la Directiva Marco del Agua y por el Programa AGUA.   

Otra norma destacable en relación con las aguas depuradas es el Real Decreto 1620/2007, de 7 de 
diciembre, por el que se establece el  régimen  jurídico de  la  reutilización de  las aguas depuradas. 
Esta norma define el  concepto de reutilización,  introduce  la denominación de aguas regeneradas, 
determina  los  requisitos  necesarios  para  llevar  a  cabo  la  actividad  de  utilización  de  aguas 
regeneradas  y  los  procedimientos  para  obtener  la  concesión  exigida  en  la  Ley  e  incluye 
disposiciones relativas a los usos admitidos y exigencias de calidad precisas en cada caso. 
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1.3.  Sistemas naturales para la depuración del agua residual 

Los cauces fluviales así como los humedales han sido desde antiguo receptores directos o indirectos 
de la mayor parte de los residuos líquidos generados por el hombre. Estos ecosistemas, gracias a los 
procesos  de  autodepuración  que  en  ellos  se  suceden,  han  sido  capaces  de  soportar  e  incluso 
depurar las cargas contaminantes que recibían. En la actualidad, el ritmo de generación de residuos 
líquidos  así  como  las  características  cualitativas  de  los  mismos,  no  hacen  posible  que  pueda 
hablarse de procesos de autodepuración.  

Por ello, el hombre ha desarrollado distintos sistemas para tratar y depurar  las aguas residuales. 
Junto a los sistemas convencionales para el tratamiento del agua, se han desarrollado también los 
denominados sistemas naturales de depuración, también llamados sistemas blandos, extensivos o 
no convencionales. 

Los sistemas naturales de depuración del agua son tecnologías resultado de un ejercicio de diseño 
ecológico  tomando  como  fuente  de  partida  e  inspiración  los  ecosistemas  acuáticos  naturales 
(Martel  et  al.,  2006).  En  esencia,  el  funcionamiento  de  un  sistema  natural  y  el  de  un  sistema 
convencional es el mismo. La diferencia  fundamental entre ambos radica en  la velocidad a  la que 
ocurren  los  procesos  de  depuración.  En  un  sistema  convencional  el  proceso  de  depuración  se 
realiza de forma secuencial y a velocidades altas para lo que se fuerza el sistema mediante el aporte 
de  energía  y,  en  algunos  casos,  de  reactivos.  En  los  sistemas  naturales  se  trabaja  a  la  velocidad 
natural  propia  de  los  procesos,  sin  gasto  energético  ni  de  otros  reactivos.  Se  trata  por  tanto,  de 
sistemas  con  una  aireación  natural  y  una  baja  concentración  de  bacterias,  lo  que  conlleva  la 
utilización de superficies de terreno grandes (sistemas extensivos) frente a la aireación mecánica, 
alta  concentración  de  bacterias  y  poca  superficie  del  reactor  de  los  sistemas  convencionales  o 
intensivos.  En  los  sistemas  naturales  el  control  del  proceso  es  más  complicado  que  en  los 
tratamientos convencionales, ya que se dispone de menos posibilidades de actuación  frente a  las 
perturbaciones. 

Tabla 3. Comparación entre los sistemas de depuración de aguas intensivos y naturales (Rodríguez‐
Roda et al., 2008). 

Sistemas intensivos  Sistemas naturales 

Procesos artificiales y acelerados  Componentes naturales 
Gasto económico importante debido a la 
necesidad de energía eléctrica para el mezclado 
y aporte de oxígeno 

Obra civil limitada al movimiento de tierras 

Mínima ocupación de espacio 
Requerimiento significativo de ocupación del 
suelo 

Necesidad de mano de obra y mantenimiento 
especializada 

Necesidad de mano de obra con menor grado de 
especialización 

Posibilidad de incidir y actuar sobre el proceso 
en un tiempo de reacción corto mediante la 
instalación de sistemas de monitorización y 
control automático 

Mecanismos de depuración con mucha inercia. 
Poca posibilidad de afrontar perturbaciones de 
dinámica rápida 

Elevado coste de mantenimiento debido a la 
cantidad de elementos eléctricos y mano de obra 
especializada 

Integración en el medio natural 
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Los  distintos  tipos  de  sistemas  naturales  se  pueden  clasificar  de  múltiples  formas,  como  por 
ejemplo  en  función  de  la  intensidad del  tratamiento  o  en  función  del  tipo  de  biomasa  activa.  En 
unos casos, estos sistemas imitan las condiciones propias de los humedales naturales (humedales 
artificiales) o los procesos que de forma natural se dan en lagos y ríos (lagunajes). En otros casos se 
emplea el suelo como sistema natural para depurar (filtros verdes, zanjas, pozos y lechos filtrantes). 

Con frecuencia estos sistemas o tecnologías no funcionan de forma independiente sino que se busca 
una combinación de los mismos para lograr el grado de depuración deseado. 

 

1.4. Humedales artificiales 

Los humedales son ecosistemas de ecotono o transición entre el medio terrestre y el medio acuático 
que  funcionan  como  un  enlace  dinámico  entre  ambos  medios.  El  Convenio  de  Ramsar  (1971), 
ratificado  por  España  en  1982,  define  en  su  artículo  1  a  los  humedales  como:  “Extensiones  de 
marismas,  pantanos  y  turberas,  o  superficies  cubiertas  de  agua,  sean  éstas  de  régimen  natural  o 
artificial, permanentes o temporales, estancadas o corrientes, dulces, salobres o saladas, incluidas las 
extensiones de agua marina cuya profundidad en marea baja no exceda de seis metros". 

Los  humedales  presentan  una  alta  productividad.  En  ellos  se  desarrollan  numerosos  procesos 
biológicos debido a la acción de la energía solar, de los seres vivos y del suelo (Wetzel, 1993; Kadlec 
y Knight, 1996; Mitsch y Gosselink, 2000). Se encuentran entre los ecosistemas más productivos del 
mundo,  proporcionando  el  soporte  de  agua  y  producción  primaria  del  cual  dependen  para  su 
supervivencia un número incontable de especies de plantas y animales. Su importancia radica tanto 
en  sus  grandes  valores  ecológicos,  una  vegetación  y  una  fauna  especializada,  como  en  las 
fundamentales funciones que desempeñan en el ciclo del agua y de la materia orgánica, soporte de 
redes tróficas, reciclado de nutrientes y filtro biogeoquímico. 

Imitando  las  condiciones  propias  de  los  humedales  naturales,  se  han  creado  los  humedales 
artificiales o  construidos  como sistemas pasivos de depuración de agua. En  estos  ecosistemas,  al 
igual  que  en  los  humedales  naturales,  se  combina  un  entramado  complejo  de  procesos  físicos, 
químicos  y  biológicos  por medio  de  los  cuales  se  produce  la  depuración  del  agua.  Por  ello,  son 
considerados como un complejo biorreactor. 

Los humedales naturales se han empleado como sistemas de tratamiento de aguas contaminadas. 
Sin  embargo,  sus  altos  valores  ecológicos  junto  con  las  mejores  oportunidades  que  ofrecen  los 
artificiales para la depuración, diseñados buscando la optimización de los procesos de eliminación 
de  contaminantes,  desaconsejan  en  la  actualidad  su  empleo  con  dicha  finalidad  (Verhoeven  y 
Meuleman, 1999). 

El  desarrollo  de  los  humedales  artificiales  como  sistemas  para  la  depuración  del  agua  tiene  su 
origen  en  los  experimentos  realizados  por  Seidel  en  los  años  50  en  el  Instituto  Max‐Planck  de 
Alemania.  Seidel  recogió  en  sus  trabajos  como  el  paso  de  agua  contaminada  a  través  de  la 
vegetación  en  un  humedal  permitía  la  eliminación  de  grandes  cantidades  de materia  orgánica  e 
inorgánica, bacterias, e incluso hidrocarburos y metales pesados (Seidel, 1964; Seidel, 1966; Brix et 
al.,  2007).  Posteriormente,  los  trabajos  de Kickuth  (1977)  consiguieron  comenzar  a  despertar  el 
interés  de  la  comunidad  científica  y  tecnológica  en  Europa  hacia  el  empleo  de  los  humedales 
artificiales.  Sin  embargo,  los  estudios  sobre  humedales  artificiales  fueron  escasos  hasta  la 
celebración de  la Segunda Conferencia  Internacional sobre humedales artificiales desarrollada en 
Cambridge  en  1990  (Cooper  y  Findlater,  1990).  Desde  entonces,  se  han  construido  por  todo  el 
mundo  con  la  finalidad  de  tratar  una  gama  amplia  de  aguas  contaminadas.  Su  aplicación  más 
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extendida se centra en el tratamiento de aguas residuales domésticas (Kadlec y Knight, 1996; Brix y 
Arias, 2005), y aguas de origen industrial (Cooper et al., 1996; Maine et al., 2006). Pero también se 
emplean como tratamientos pasivos de focos de contaminación difusa como son los drenajes ácidos 
de minas (Sobolewski, 1999; Jing et al., 2001) y los drenajes de carreteras (Mc Neill y Olley, 1998). 

Los  humedales  artificiales  están  formados  por  lagunas  o  canales  poco  profundos  (generalmente 
menos  de  1 m)  plantados  con  individuos  de  especies  propias  de  zonas  húmedas  o  encharcadas 
(macrófitos acuáticos).  

Pueden  clasificarse  según  el  esquema  clásico  de  Brix  (1993)  en  función  del  tipo  de  macrófito 
dominante en el ecosistema: 

a. Sistemas  con  macrófitos  flotantes.  Este  tipo  de  macrófitos  presentan  una  alta  diversidad 
tanto  en  sus  formas  como  en  el  hábitat  que  ocupan.  Así,  estas  plantas  pueden  estar 
enraizadas al sustrato con hojas flotantes (por ejemplo el jacinto de agua, Eichornia crassipes, 
o  la  lechuga  de  agua,  Pistia  stratiotes),  o  presentar  pequeñas  o  inexistentes  raíces  (por 
ejemplo las lentejas de agua, Lemna sp. y Spirodela polyrhiza) (Brix y Schierup, 1989). 

b. Sistemas  con  macrófitos  sumergidos.  En  este  caso  los  macrófitos  dominantes  tienen  su 
sistema fotosintético totalmente sumergido (por ejemplo, Elodea nuttallii). Estas plantas sólo 
crecerán adecuadamente en aguas bien oxigenadas por  lo que no se  trata del  sistema más 
adecuado para el tratamiento de aguas residuales (Brix, 1993). 

c. Sistemas con macrófitos emergentes. En este caso, los macrófitos se encuentran enraizados 
al  sustrato  y  su  sistema  fotosintético  está  por  encima  de  la  lámina  de  agua.  Es  el  caso  de 
especies como  la enea (Typha  latifolia), el  carrizo  (Phragmites australis), o el  lirio amarillo 
(Iris pseudacorus).  En  función  de  la  circulación  del  agua  en  el  humedal  se  dividen  en  dos 
subtipos principales: 

c.1. Humedales de flujo hidráulico superficial. Presentan una lámina de agua no muy 
profunda, de 1 metro como máximo, y generalmente en torno a 40 centímetros 
que  fluye por encima del  sustrato. Esta  lámina está expuesta directamente a  la 
atmósfera y circula preferentemente a través de los tallos de los macrófitos. Estos 
humedales forman parte del grupo de los sistemas de depuración natural de los 
basados en la acción de mecanismos que suceden en el agua (como los lagunajes) 
(García et al., 2004). 

c.2. Humedales de flujo hidráulico subsuperficial. El agua discurre en ellos a través de 
un medio granular muy permeable en contacto con los rizomas y las raíces de los 
macrófitos. La profundidad de la columna de agua se establece en torno a los 60 
centímetros. Dentro de este tipo de humedales de flujo subsuperficial existen a su 
vez, dos modalidades diferentes: humedales con flujo horizontal y humedales con 
flujo vertical. Este tipo de humedales de flujo subsuperficial pueden considerarse 
como  una  modificación  de  los  sistemas  clásicos  de  infiltración  en  el  terreno. 
Formarían por tanto, parte de los sistemas naturales de depuración basados en la 
acción  del  terreno  (como  los  filtros  verdes  y  los  sistemas  de  infiltración‐
percolación) (García et al., 2004). 

Existen  diferentes  modificaciones  y  variaciones  sobre  este  esquema  clásico  de  tipología  de 
humedades  artificiales.  Con  el  objetivo  de  mejorar  la  depuración  del  agua  residual,  se  han 
desarrollado sistemas híbridos,  formados por una combinación de varios tipos de humedales que 
funcionan  en  serie  (Vymazal,  2005). De  esta  forma,  pueden  combinarse  humedales  con distintos 
flujos hidráulicos o humedales con otro tipo de sistemas de tratamiento de agua residual, ya sean 
sistemas blandos o  sistemas convencionales. La selección del humedal más apropiado dependerá 
de las características del agua residual, de la superficie disponible, así como de las necesidades de 
mantenimiento y gestión para cada situación específica. 
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1.5. La contaminación del agua superficial con metales 

Algunos  de  los  compuestos  químicos  potencialmente  más  tóxicos  que  llegan  a  los  ecosistemas 
acuáticos  son  los metales  pesados.  Si  bien  es  cierto  que  algunos  de  ellos  desempeñan  un  papel 
específico y esencial como microelementos para el desarrollo de determinadas funciones vitales en 
los seres vivos, la modificación de sus concentraciones, o el tipo de especie química que forman en 
un determinado medio, puede provocar graves perturbaciones en el ecosistema. 

El aporte de metales al ciclo hidrológico tiene su origen en procesos litológicos o geoquímicos, así 
como, y en su mayor parte, a procesos y actividades de origen antrópico. La minería, actividades 
industriales como la fabricación de papel, el tratamiento y tinte de productos textiles, la industrial 
del metal,  los depósitos de  residuos o  vertederos,  infraestructuras  lineales  como  las  carreteras  y 
autopistas  y  las  aguas  residuales  urbanas  son  algunas  de  las  principales  fuentes  de  emisión  de 
metales al medio acuático. Las concentraciones de metales en el agua se encuentran directamente 
relacionadas  con  las  actividades humanas y  vertidos de  efluentes  (Geesey et al.,  1984; Behrendt, 
1997). 

Los metales  pesados,  de  acuerdo  con  su definición  clásica,  son  aquellos  elementos  químicos  que 
poseen un peso  atómico  comprendido  entre 63,55  (cobre)  y  200,59  (mercurio),  y  que  tienen un 
peso específico  superior a 4g/cm3. Esta definición no es  sin embargo,  la que se emplea de  forma 
generalizada, ya que existen metales que a pesar de ser  ligeros,  como el berilio o el  aluminio,  se 
consideran  metales  pesados.  Incluso  se  suelen  considerar  como  metales  pesados  algunos 
metaloides como el arsénico, o no metales como el selenio o el boro. Lo que sin duda, sí que define y 
aglutina a todos los llamados metales pesados es su alta toxicidad (muy severa en algunos metales 
con concentraciones muy pequeñas); su persistencia en el medio y los procesos de bioacumulación 
o biomagnificación que se producen en la cadena trófica.  

El  estudio  de  los metales  pesados  en  el medio  acuático  debe  su  importancia  a  este  conjunto  de 
características,  las  cuales  hacen  de  su  presencia  en  los  ecosistemas  acuáticos  un  problema 
ambiental y de salud pública de primer orden (Tabla 4). 
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Tabla  4.  Principales  efectos  sobre  la  salud  humana  de  algunos  metales  pesados  (Rayner‐Canham, 
2002). 

Metal  Efecto sobre la salud humana 

Alumnio 
Daños  en  el  sistema  nervioso  central.  Demencia.  Pérdida  de  memoria.  Apatía. 
Temblores severos. Probable relación con la enfermedad de Alzheimer. 

Arsénico 

La exposición prolongada puede causar lesiones de la piel, cáncer de piel y cáncer 
de  pulmón,  entre  otros.  La  ingesta  de  grandes  dosis  produce  problemas 
gastrointestinales,  cardiovasculares,  disfunciones  del  sistema  nervioso  y 
finalmente, la muerte. 

Berilio 
Efectos perjudiciales  sobre el hígado, bazo y riñones. Desórdenes respiratorios y 
del sistema linfático. Probable agente carcinogénico en humanos y animales. 

Cadmio 
Una alta exposición se  relaciona con cáncer de pulmón. Acumulación en el  riñón 
donde causa daños irreparables. Interfiere en el sistema hormonal y en la síntesis 
de enzimas. Degeneración ósea, osteoporosis, osteomalacia. 

Cromo 
Alergias  y  erupciones  cutáneas.  Malestar  de  estómago  y  úlceras.  Problemas 
respiratorios.  Debilitamiento  del  sistema  inmune.  Daño  en  los  riñones  y  en  el 
hígado. Alteraciones del material genético. Cáncer de pulmón. 

Mercurio 

Absorción de vapores de este metal en los pulmones, que se disuelve en la sangre, 
y  se  transporta  al  cerebro.  Daños  irreversibles  en  el  sistema  nervioso  central. 
Daños  en  el  sistema  renal  y  cardiovascular.  La metilación  del mercurio  produce 
metilmercurio, especie química con importantes efectos teratogénicos. 

Níquel 
Fallos  respiratorios,  asma  y  bronquitis  crónica.  Elevada  probabilidad  de  ser  un 
agente  cancerígeno  para  cáncer  de  pulmón,  nariz  y  laringe.  Mareos.  Reacciones 
alérgicas cutáneas. Desórdenes cardiovasculares. 

Plomo 
Interfiere en una amplia gama de procesos bioquímicos, causando desde anemia y 
jaquecas hasta insuficiencia renal, convulsiones, daño cerebral y neurológico, y en 
último término, la muerte. Daños en el feto y abortos. 

Selenio 
Disfunciones  gastrointestinales.  Daños  en  el  hígado  y  en  el  bazo.  Anemia. 
Problemas  respiratorios.  Se  considera  un  probable  agente  carcinógeno  y  un 
posible agente teratogénico. 

 

La creciente amenaza a  la  calidad del agua debido a determinadas sustancias consideradas como 
peligrosas llevó a la Unión Europea, en los años 70, a establecer una limitación de las emisiones con 
el  objetivo  de  reducir  la  contaminación.  En  este  contexto  se  redactó  la  Directiva  76/464/CEE 
relativa a  la  contaminación causada por determinadas sustancias peligrosas vertidas en el medio 
acuático de  la Unión Europea.  En  esta Directiva  se  establecen dos  listas  de  contaminantes.  En  la 
Lista  I  se  incluyen  sustancias  seleccionadas  en  función  de  su  toxicidad,  persistencia  y 
bioacumulación, definidas con el fin de eliminar la contaminación que ocasionan. La Lista II recoge 
sustancias que tienen efectos nocivos sobre el ecosistema acuático, definidas con el fin de reducir la 
contaminación que provocan.  

La Directiva anterior  se  incorporó al ordenamiento  jurídico español para  las  aguas  continentales 
mediante  el  artículo  254  del  Reglamento  de  Dominio  Público  Hidráulico,  aprobado  por  el  Real 
Decreto 849/1986, de 11 de abril, con sus distintas modificaciones, en particular  las  introducidas 
mediante el Real Decreto 606/2003, de 23 de mayo. El Reglamento de Dominio Público Hidráulico 
establece  un  régimen  jurídico  diferente  para  las  autorizaciones  de  vertido  que  contengan 
sustancias incluidas en la Lista I, que se corresponde con el anexo I de la Directiva, o en la Lista II, 



1. Introducción General 

11 
 

que reproduce el contenido del anexo II de la norma comunitaria. Las sustancias peligrosas a que se 
refiere este Reglamento son las expresadas en el propio documento (relaciones I y II del anexo III) y 
ampliadas  en:  el  Real  Decreto  995/2000,  de  2  de  junio;  la  Orden  de  12  de  noviembre  de  1987, 
modificada por las Órdenes de 13 de marzo de 1989, 27 de febrero de 1991, 28 de junio de 1991 y 
25 de mayo de 1992 y la Decisión 2455/2001/CE, del Parlamento Europeo y del Consejo, de 20 de 
noviembre de 2001. 

En la actualidad la Directiva ha sido derogada por la Directiva 2006/11/CE del Parlamento Europeo 
y  del  Consejo,  de  15  de  febrero  de  2006,  relativa  a  la  contaminación  causada  por  determinadas 
sustancias  peligrosas  vertidas  en  el medio  acuático de  la Unión Europea. En  el  ámbito  estatal,  el 
Real  Decreto  907/2007,  de  6  de  julio,  por  el  que  se  aprueba  el  Reglamento  de  la  Planificación 
Hidrológica,  establece  en  su  artículo  51  las  medidas  respecto  a  las  sustancias  peligrosas, 
consistentes, entre otras, en el requisito de autorización de todos los vertidos de aguas residuales 
con  sustancias  peligrosas  del  anexo  IV  del  citado  reglamento  que  se  limitarán  conforme  a  lo 
establecido  en  el  artículo  100.2  del  texto  refundido  de  la  Ley  de  Aguas.  Dichas  autorizaciones 
considerarán los valores límite de emisión de las sustancias peligrosas que cuenten con regulación 
específica, así como las normas de calidad ambiental aprobadas reglamentariamente o las que en el 
futuro se aprueben. Además se considerarán las medidas para reducir progresivamente o eliminar 
las sustancias peligrosas del anexo IV y en particular las de la Lista II prioritaria.  

La  Directiva  Marco  del  Agua  define  las  sustancias  prioritarias  como  aquellas  que  presentan  un 
riesgo  grave  para  el  medio  acuático  o  a  través  de  él,  y  las  sustancias  peligrosas  como  aquellas 
sustancias  o  grupos  de  sustancias  tóxicas,  persistentes  y  que  pueden  causar  bioacumulación,  así 
como otras sustancias que entrañan un nivel de riesgo análogo, como  los alteradores del sistema 
endocrino  y  los metales  pesados.  A  finales  del  año  2008  la Unión Europea  aprobó  una Directiva 
relativa a  las normas de calidad en la política de aguas (Directiva 2008/105/CE del Parlamento y 
del Consejo, de 16 de diciembre de 2008, relativa a las normas de calidad ambiental en el ámbito de 
la política de aguas, por  la que se modifican y derogan ulteriormente  las Directivas 82/176/CEE, 
83/513/CEE,  84/156/CEE,  84/491/CEE  y  86/280/CEE  del  Consejo,  y  por  la  que  se  modifica  la 
Directiva  2000/60/CE).  Esta Directiva,  que  aún  no  ha  sido  transpuesta  al  ordenamiento  jurídico 
español, modifica  el  anexo X  de  la Directiva Marco del  Agua  que  recogía  el  listado de  sustancias 
prioritarias en el ámbito de la política de aguas, y  lo sustituye por un nuevo listado. Este anexo X 
incluye como sustancias prioritarias entre los metales, el plomo y sus compuestos, y el níquel y sus 
compuestos; y como sustancias peligrosas prioritarias el cadmio y sus compuestos y el mercurio y 
sus compuestos. 

 

1.6. Los humedales artificiales como sistemas para el tratamiento de agua 
contaminada con metales 

La descomposición y el reciclado de la materia orgánica presentan comportamientos semejantes en 
toda clase de ecosistemas. Sin embargo, la naturaleza no ha desarrollado mecanismos para eliminar 
factores ambientales que hayan operado raramente, como metales pesados, plaguicidas, etc. y que 
frecuentemente  coinciden  con  la  contaminación  orgánica,  complicando  la  dinámica  de  los 
respectivos ecosistemas (Margalef, 1983).  

A  diferencia  de  los  compuestos  orgánicos,  que  experimentan  en  los  humedales  artificiales 
diferentes procesos de degradación, los metales no pueden ser destruidos. Sin embargo, sí pueden 
ser transformados en formas más o menos móviles, y más o menos biodisponibles, al modificar sus 
características químicas y físicas (Kosolapov et al., 2004).  
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En los humedales artificiales los metales que llegan con el agua residual se encuentran distribuidos 
fundamentalmente en el sedimento y en la columna de agua, y en menor medida en la vegetación. 
En  la  columna de  agua  los metales pueden encontrarse  tanto  en  forma  insoluble  como en  forma 
soluble,  siendo  esta  última  fracción  la  más  biodisponible  y  tóxica  para  la  biota  (Dunbabin  y 
Browmer,  1992).  Las  plantas  del  humedal  juegan  un  papel  fundamental  en  la  creación  de  un 
ambiente que favorezca la eliminación de metales de la columna de agua, y aunque algunas plantas 
son buenas acumuladoras de metales (Zayed et al., 1999), el porcentaje de metales retenido por las 
mismas generalmente supone una pequeña parte de la carga total en el humedal (Mays y Edwards, 
2001; Ye et al., 2001; Collins et al., 2004; Wiessner et al., 2006). Generalmente, la capa superior del 
sedimento del humedal constituye el depósito final de los metales en los humedales, favoreciendo 
así su retención en una forma estable y no biodisponible (Tarutis y Unz, 1996). De hecho, incluso en 
los sedimentos de los humedales artificiales para el tratamiento de aguas residuales urbanas, en los 
que se esperaría encontrar bajas concentraciones, se encuentran a menudo altas concentraciones 
de  metales  pesados  (Santasiero  et  al.,  1998).  En  este  sentido,  un  aspecto  importante  del 
comportamiento de los humedales en relación a la eliminación de metales es su respuesta a largo 
plazo. Wieder (1989) y Wood y Shelley (1999) indican al respecto, que aunque se considera que los 
humedales presentan una capacidad finita para eliminar metales, se desconoce como predecir cuál 
es esa capacidad y que sucede cuando el humedal alcanza su punto de saturación. Únicamente los 
sistemas  de  humedales  artificiales  con  una  adecuada  vegetación  podrían  permitir  un 
funcionamiento correcto a largo plazo al generarse suficientes nuevos lugares para la eliminación 
de metales,  aunque  los  sedimentos  del  humedal  pueden  extraerse  periódicamente  retirando  los 
metales precipitados, el proceso encarece el mantenimiento del sistema (Eger y Wagner, 2003). 

Es  complicado  definir  con  exactitud  que  procesos  y  reacciones  experimentan  los metales  en  los 
humedales  artificiales  (Matagi  et al.,  1998;  Collins  et al.,  2005),  ya  que  los  distintos mecanismos 
dependen unos de otros, por lo que el proceso global es muy complejo (Sheoran y Sheoran, 2006). 
La  distribución  de  los  metales  entre  el  sedimento  y  la  columna  de  agua  se  ve  afectada  por  los 
cambios  en  las  condiciones  físico‐químicas  del  humedal.  De  forma  que,  la  potencial 
biodisponibilidad de estos elementos se ve favorecida de forma general por los siguientes factores: 

•  Disminución  del  pH.  Cuando  el  pH disminuye  se  favorece  la  disolución  de  los  hidróxidos 
metálicos y los carbonatos precipitados en el sedimento.  

•  Incremento del potencial Red‐Ox. Este incremento provoca la disolución de los hidróxidos 
metálicos  junto  con  aquellos  otros  metales  que  habían  experimentado  procesos  de 
adsorción  o  co‐precitipación  con  estos  hidróxidos.  Sin  embargo,  esta  disminución  del 
potencial Red‐Ox favorece la formación de sulfuros metálicos muy insolubles que precipitan 
en el sedimento, por lo que disminuye su biodisponibilidad. 

•  Aumento de la salinidad. Al aumentar la salinidad, se incrementa la competencia entre los 
metales y elementos como el calcio y el sodio por los lugares de adsorción del sedimento. 

•  Incremento  de  la  concentración  de  ligandos  orgánicos,  lo  que  favorece  la  formación  de 
complejos  solubles  entre  estos  ligandos  y  los  metales,  perjudicando  la  adsorción  de  los 
metales por el sedimento. 

Este  entramado  de  procesos  puede  simplificarse  y  clasificarse  en  tres  grandes  grupos:  físicos, 
químicos  y  biológicos.  Sin  embargo,  con  frecuencia  los  diferentes  mecanismos  se  solapan  y 
entrelazan unos con otros, por  lo que no es sencillo estudiarlos de  forma aislada y determinar  la 
contribución de cada uno a la eliminación de cada metal respecto al total en el humedal. 

La sedimentación se considera el principal proceso físico, a corto plazo, implicado en la eliminación 
de metales de la columna de agua (Mays y Edwards, 2001; Walker y Hurl, 2002). No es una reacción 
física simple y directa sino que requiere que otros procesos químicos como la precipitación y la co‐
precipitación ocurran con anterioridad. 
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La  adsorción  de  iones  metálicos  es  un  proceso  químico  que  se  ve  favorecido  por  un  sustrato 
arcilloso  u  orgánico,  así  como  por  la  capa  de  detritus  presente  en  los  humedales.  Los  iones 
metálicos adsorbidos al sustrato y/o al detritus experimentarán procesos de especiación en función 
de  los  cambios  que  se  produzcan  en  el  sedimento.  Estos  procesos  son  fundamentales  en  la 
biodisponibilidad  y  toxicidad  de  los metales  (Batty  et al.,  2002; Wiebner  et al.,  2005).  No  existe 
coincidencia  en  la  bibliografía  sobre  que  metales  presentan  mayor  tendencia  al  proceso  de 
adsorción  en  los  humedales  artificiales  (Sobolewski,  1999;  Sheoran  y  Sheoran,  2006).  Factores 
como el pH del agua, el tiempo de contacto, o la formación de óxidos e hidróxidos metálicos en el 
humedal condicionan también los procesos de adsorción (Brix, 1993; Matagi et al., 1998). 

El hierro, el manganeso y el aluminio pueden ser eliminados de la fracción líquida del humedal al 
oxidarse  y  formar  óxidos  e  hidróxidos  insolubles,  dando  lugar  a  las  llamas  placas  situadas  en  el 
entorno de las raíces de las plantas. Estos óxidos permiten a su vez, que otros metales puedan ser 
eliminados de  la columna de agua, al actuar como adsorbentes y  favorecer  la  co‐precipitación de 
otros metales (Goulet y Pick, 2001). El cobre y el manganeso co‐precipitan con los óxidos de hierro, 
el cobalto y el hierro con los óxidos de manganeso, y el níquel y el zinc con ambos óxidos (Noller et 
al.,  1994).  El  arsénico,  metaloide  de  eliminación  compleja,  es  también  eliminado  del  agua  por 
procesos de co‐precipitación con óxidos de hierro (Dodds et al., 1995). 

La formación de precipitados y co‐precipitados se considera poco importante en la eliminación de 
metales  de  la  columna  de  agua  a  largo  plazo.  Los  óxidos  e  hidróxidos  de  hierro,  manganeso  y 
aluminio son muy sensibles a las variaciones del potencial Red‐Ox y del pH, re‐disolviéndose en la 
fracción líquida al aumentar las condiciones anaerobias. 

En  humedales  artificiales  con  altas  concentraciones  de  carbonato,  generalmente  debido  a  un 
sustrato  calizo  y/o  el  metabolismo  bacteriano,  los  metales  disueltos  en  el  agua  pueden  formar 
carbonatos  que  precipitan  al  sedimento.  Aunque  no  es  un  mecanismo  que  elimine  del  agua  un 
porcentaje alto de metales (Sobolewski, 1996 y 1999) ya que los carbonatos suponen una forma de 
transición o un paso  intermedio en  la eliminación de  los metales al ser menos estables que otros 
compuestos,  sí  pueden  constituir  un  importante  paso  inicial  para  su  eliminación  en  algunos 
humedales. 

La formación de sulfuros metálicos es el mecanismo dominante de eliminación de metales del agua 
a largo plazo (Schiffer, 1989; Debusk et al., 1996; Groudev et al., 1999; Collins et al., 2004). Muchos 
metales  pueden  formar  precipitados  de  sulfuro  incluso  con  bajas  concentraciones  de  sulfuro  de 
hidrógeno.  Estos  sulfuros metálicos  permanecerán  en  los  sedimentos  del  humedal  hasta  que  no 
sean  oxidados,  es  decir,  mientras  que  se  mantenga  un  ambiente  anaerobio  en  el  sedimento.  El 
proceso está  íntimamente relacionado con  la actividad de  las bacterias reductoras de sulfato, que 
en su metabolismo producen sulfuro de hidrógeno, que posteriormente puede reaccionar con  los 
metales. 

La  concentración  de  metales  en  las  plantas  varía  en  función  de  la  morfología  y  fisiología  de  la 
especie  (Guilizzoni,  1991).  Las  plantas  flotantes  y  las  sumergidas,  las  cuales  pueden  absorber 
elementos  solubles  directamente  en  la  columna  de  agua,  presentan  mayores  acumulaciones  de 
metales que las emergentes (Mays y Edwards, 2001; Collins et al., 2005). Dentro de las emergentes, 
las que enraízan en la parte superficial del sustrato presentan mayor absorción que las que tienen 
sus  raíces  en  zonas más  profundas,  debido  a  la mayor  exposición  a  los metales  presentes  en  la 
interfaz  sedimento‐agua  (Mudroch  y  Capobianco,  1978).  La  acumulación  de  los  metales  en  las 
plantas dependerá de las diferentes vías de absorción así como de la función fisiológica del metal en 
la  planta.  La  mayoría  de  los  elementos  presentan  una  concentración  decreciente  en  las  raíces, 
rizomas, tallos y finalmente hojas (Qian et al., 1999; Vymazal et al., 2009). 
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Si bien la absorción de metales por la planta no supone un porcentaje alto del total de metales en el 
humedal, su presencia favorece esta eliminación debido a la difusión de oxígeno al sustrato por la 
raíz,  creando  así  zonas  de  oxidación  local  que  permiten  la  formación  de  precipitados  de  los 
hidróxidos de hierro y manganeso. Los restos de las plantas que pasan a formar parte de la capa de 
detritus  en  el  sedimento  proveen  de  nuevas  zonas  favorables  para  los  procesos  de  adsorción  e 
intercambio  catiónico,  sirven  también  como  nutrientes  para  los  microorganismos  (Gazea  et  al., 
1996; Collins et al., 2005). 

En la mayor parte de los principales mecanismos de eliminación de metales de la columna de agua, 
el metabolismo  bacteriano  está  implicado  directa  o  indirectamente,  constituyendo  por  tanto,  un 
mecanismo  fundamental  en  las  transformaciones  de  los metales  en  el  humedal  (Ye  et  al.,  2001; 
Fyson et al.,  1994;  Ledin  y Pedersen,  1996; Groudev et al.,  2001; Russell et al.,  2003; Hallberg  y 
Johnson, 2005). 

A  pesar  de  que  existen  algunas  experiencias  desarrolladas  con  éxito  del  empleo  de  humedales 
artificiales  para  el  tratamiento  de  drenajes  ácidos  de minería  (Wieder,  1993),  aguas  industriales 
contaminadas  con  metales  (Maine  et  al.,  2006;  Chen  et  al.,  2006),  y  aguas  residuales  urbanas 
(Scholz, 2003; Kröpfelová et al., 2009) en otras ocasiones, los resultados no han sido satisfactorios 
(Lesley et al., 2008).  

La información sobre la eliminación y distribución de los metales en los humedales artificiales para 
el  tratamiento de agua residual urbana es en  la actualidad muy escasa (Kröpfelová et al., 2009) y 
limitada a  los metales más comunes en este  tipo de agua  (cadmio,  cobre, hierro, níquel, plomo y 
zinc)  (Vymazal  y  Krása,  2003).  Actualmente,  no  existe  ninguna  publicación  científica  sobre  el 
funcionamiento  en  España  de  estos  sistemas  de  depuración  en  relación  a  su  capacidad  para 
eliminar metales pesados de agua residual urbana.  

La necesidad de  investigación sobre  los mecanismos de eliminación de metales de  la columna de 
agua, los cambios estacionales en el humedal y su repercusión, el comportamiento de los sistemas a 
largo plazo,  las posibles  implicaciones derivadas de  la  acumulación de metales en  los humedales 
para  los  organismos  acuáticos  y  las  redes  tróficas,  así  como  aspectos  relativos  a  un  diseño  y 
dimensionado  que  favorezcan  la  eliminación  de  los  metales,  ha  sido  resaltada  por  diferentes 
autores (Mays y Edwards, 2001; Scholz y Xu, 2002; Wiessner et al., 2006). 
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2. Las bacterias en los humedales artificiales 

2.1. Dominio Bacteria. (Filogenia del Domino Bacteria) 

A pesar  de  ser  invisibles  a  simple  vista  para  el  ojo  humano,  los  procariotas  son  un  componente 
esencial de la biota en la Tierra. Funcionan como catalizadores únicos e indispensables de procesos 
y transformaciones en los ciclos biogeoquímicos. Además, producen en su metabolismo compuestos 
fundamentales para el mantenimiento de la atmósfera terrestre y representan una gran porción de 
la diversidad genética presente en la naturaleza (Whitman et al., 1998). 

Se denomina célula procariota (del griego πρό, pro = antes de y κάρυον, karion = núcleo) a aquella 
en la que la región nuclear, llamada nucleoide, no está rodeada por una membrana. Generalmente, 
consta de una única molécula de ADN. Además, su división no es mitótica. La célula eucariota (del 
griego εὖ, eu = bueno, bien y κάρυον, karyon = nuez, carozo, núcleo) presenta varias moléculas de 
ADN,  contenido  en  un  núcleo  celular  que  se  encuentra  separado  del  citoplasma  por  una  doble 
membrana permeable y se divide por mitosis. 

Según indica Mayr (1998) en el año 1937 Chatton estableció la existencia de dos grupos principales 
de organismos, los procariotas, denominados también como bacterias, y los eucariotas, organismos 
con células nucleadas. Esta clasificación fue confirmada y mejorada por Stanier y Van Niel (1962), y 
aceptada ampliamente hasta la actualidad (Mayr, 1998). 

La clasificación de los procariotas como grupo ha sido bastante caótica hasta tiempos muy recientes 
(Mayr, 1998). Esta clasificación se basaba en el empleo de criterios morfológicos y fisiológicos para 
así  establecer  los  distintos  grupos  considerados.  Es  a  partir  del  desarrollo  de  las  técnicas 
moleculares a partir de 1960 cuando la clasificación de los procariotas comienza a apoyarse en la 
biología molecular siendo ésta, en  la actualidad,  la herramienta  fundamental para establecer esta 
clasificación.  

Los ácidos nucleicos y las proteínas, macromoléculas comunes a todos los seres vivos, cambian con 
el  tiempo.  Por  ello,  pueden  considerarse  como  cronómetros  moleculares  o  documentos  de  la 
historia evolutiva. Asumiendo que los cambios se producen al azar y que aumentan con el tiempo 
de manera  lineal,  las diferencias en  la secuencia de  los monómeros que  integran macromoléculas 
homólogas, presentes en dos organismos, reflejan la distancia evolutiva existente entre ellas. Este 
concepto, introducido por Zuckerkandl y Pauling (1965), ha sido la base de los estudios realizados 
en las últimas décadas sobre relaciones filogenéticas entre los seres vivos. 

Los  primeros  trabajos,  realizados  mediante  técnicas  moleculares  en  relación  a  la  filogenia 
molecular  de  los  procariotas,  se  llevaron  a  cabo  con  secuencias  de  proteínas  (en  concreto, 
ferrodoxinas y citocromos), permitiendo establecer ciertas relaciones entre bacterias. A mediados 
de los años 70, Woese y sus colaboradores comenzaron a trabajar con análisis comparativos de los 
genes codificantes para el RNA de  la subunidad pequeña de  los ribosomas (rRNA 16S, o  también 
denominada RNA SSU) como base para la determinación objetiva de las relaciones evolutivas entre 
los organismos, lo que permitía cuantificar la diversidad a partir de la divergencia entre secuencias 
mediante un árbol filogenético (Hugenholtz, 2002).  

Los trabajos de Woese con el gen codificante para el rRNA 16S como reloj molecular establecen, por 
primera vez, una división de las formas de vida en tres dominios o linajes primarios (Figura 1): uno 
eucariótico (Eucarya) y dos procarióticos (Bacteria y Archaea) (Woese et al., 1990). Woese definió 
también 11 linajes principales (phyla o divisiones) en el dominio Bacteria a partir de sus análisis de 
rRNA 16S de secuencias obtenidas de organismos cultivados en el laboratorio.  
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Figura  1.  Árbol  filogenético  universal  esquemático  inferido  a  partir  de  análisis  comparativos  de 
secuencias del gen codificante para el rRNA 16S (Woese, 2000). 

 

En la actualidad, el análisis comparativo de secuencias del gen ribosomal 16S es uno de los métodos 
más importantes en el estudio de la filogenia de las bacterias así como en su identificación (Ludwig 
et al., 1998). Aunque existen cronómetros moleculares alternativos al rRNA 16S, hasta el momento 
éste es sin duda el más utilizado. Así, esta macromolécula presenta una serie de características que 
le convierten en el marcador más adecuado para reconstruir genealogías,  construir el  sistema de 
clasificación e identificar la diversidad ambiental. En primer lugar, es una molécula ubiquista, que 
presenta  una  funcionalidad  constante,  con  fragmentos  de  evolución  lenta  y  fragmentos  de 
evolución o cambio rápido, y una estructura conservada universalmente. Otros dos factores de gran 
importancia que contribuyen al empleo de este gen ribosomal como reloj molecular son su obvia 
antigüedad  y  su  función  esencial  y  fundamental  en  la  química  celular  así  como  su  adaptación 
evolutiva con muchas otras (más de 100) proteínas y moléculas de RNAs. Estos dos últimos factores 
podrían ser los responsables de que el gen rRNA 16S fuera el menos susceptible de todos los genes 
al proceso de transferencia horizontal de genes (HGT) (Doolittle, 1999).  

A mediados de la década de 1980, Pace y sus colaboradores comenzaron a trabajar en el estudio de 
la  diversidad  microbiana  ambiental  mediante  el  empleo  de  una  técnica  que  permitía  evitar  el 
cultivo  de  los  microorganismos  para  su  identificación.  El  DNA  se  extraía  directamente  de  una 
muestra  ambiental.  Posteriormente,  las  secuencias  del  gen  rRNA  16S  se  aislaban  a  partir  de  la 
técnica recientemente desarrollada de la Reacción en Cadena de la Polimerasa (PCR), y finalmente 
se  realizaba  la  clonación  y  comparación  de  las  secuencias  obtenidas  (genoteca)  con  otras 
secuencias ya conocidas.  

Hoy en día existen más de 1.074.075 secuencias del gen 16S rRNA depositadas en la base de datos 
del Ribosomal Database Project  II  (http://rdp.cme.msu.edu/) actualizada a  fecha de 20 de agosto 
de 2009. Si bien es cierto, que una parte importante de estas secuencias se corresponden con clones 
ambientales  para  los  cuales  no  hay  un  representante  cultivado,  y  por  tanto,  no  se  encuentran 
descritas como especies. Además, se desconoce cuántas de las secuencias incluidas en las bases de 
datos  existentes  son  erróneas,  debido  a  los  diferentes  artefactos  generados  durante  la  PCR.  Así, 
Hugenholtz  y  Huber  (2003)  indican  que  un  número  significativo  de  secuencias  recombinantes 
(quimeras, formación de moléculas heterodúplex y errores de la Taq Polimerasa) de diverso origen 
se  encuentran  incluidas  en  las  bases  de  datos  públicas.  De  manera  que  estas  secuencias  que 
representan  a  especies  no  reales  están  siendo  utilizadas  de  forma  rutinaria  en  estudios 
filogenéticos.  
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La  reconstrucción  filogenética del  árbol universal de  la vida  continúa hoy en día en proceso. Las 
críticas  y  desacuerdos  en  torno  al  árbol  propuesto  por  Woese  y  su  división  en  tres  grandes 
dominios  han  sido  y  son  numerosas.  Por  un  lado,  se  argumentan  razones  de  tipo metodológico 
basadas  fundamentalmente  en  la  generación  de  artefactos,  debido  a  las  diferentes  tasas  de 
evolución y mutación en los distintos linajes, lo que conduciría a errores en la colocación de la raíz 
del árbol así como en la longitud de las ramas (Doolittle, 1999). Por otro lado, los descubrimientos 
sobre  la  ubicuidad  de  la  transferencia  horizontal  de  genes  (que  no  debe  considerarse  como  un 
suceso excepcional o raro, sino frecuente) y  la  importancia del conjunto de elementos móviles en 
los  procariotas,  sugieren  un  dibujo  del  árbol  de  la  vida  nuevo  y  totalmente  dinámico  (Doolittle, 
1999;  Koonin  y Wolf,  2008).  De  acuerdo  con Koonin  y Wolf  (2008)  el  árbol  procariótico  estaría 
mejor representado por una red en la cual los nodos serían los genomas y las líneas representarían 
el  flujo  de  genes  entre  ellos,  siendo más  o  menos  gruesas  en  función  de  la  intensidad  del  flujo 
(Figura 2). Así,  a nivel microscópico,  la  transferencia vertical de genes  (transmisión de genes vía 
división  celular)  y  la  transferencial  horizontal  de  genes  vía  conjugación,  transducción  o 
transformación  se  encuentran  claramente  diferenciadas.  Mientras  que  a  nivel  macroscópico,  es 
dudosa  y  complicada  la  diferenciación  entre  ambas  y  su  importancia  histórica.  No  obstante,  la 
visión  del  árbol  filogenético  de  los  procariotas  como  una  red,  presenta  zonas  en  las  cuales  la 
transferencia vertical es la herramienta más apropiada para explicar filogenias coherentes. 

 

Figura  2.  Esquema  conceptual  no  basado  en  datos  concretos.  Los  círculos  azules  representan 
genomas  existentes  (línea  continua)  o  ancestrales  (línea  quebrada)  de  bacterias  y  arqueas.  Los 
círculos rojos representan componentes móviles como plásmidos o fagos. Las líneas grises muestran 
una transferencia vertical de genes, mientras que las  líneas verdes reflejan transferencia horizontal 
reciente (línea continua) o antigua (línea quebrada). Las líneas rojas indican el proceso continuo de 
intercambio de material genético entre los elementos móviles. El grosor diferente de las líneas refleja 
la  intensidad  en  la  transferencia  de  genes  entro  los  respectivos  elementos  genéticos.  Tomado  de 
Koonin y Wolf (2008). 

 

A  pesar de  estas  consideraciones  acerca de  la  clasificación de  los procariotas,  se  considera  en  la 
actualidad  que  el  dominio procariota  presenta  36  Filos  reconocidos  taxonómicamente,  13  de  los 
cuales se conocen únicamente por la presencia de secuencias ambientales (bacterias no cultivadas) 
(Figura 3). 
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Figura  3.  Árbol  filogenético  del  dominio  Bacteria  (Hugenholtz  et  al.,  1998).  Los  filos  con 
representantes  cultivados  se  muestran  en  negro,  mientras  que  aquellos  que  sólo  cuentan  con 
secuencias  ambientales  están  representados  en  blanco.  La  barra  representa  0,1  cambios  por 
nucleótido. 

 

 

 

2.2.  El  papel  de  las  bacterias  en  la  degradación/transformación  de 
contaminantes orgánicos e inorgánicos en los humedales artificiales 

La  depuración  del  agua  residual  en  los  humedales  artificiales  se  realiza  mediante  la  acción 
combinada  de  distintos  procesos  que  tienen  lugar  en  la  columna  de  agua,  en  las  plantas  y  en  el 
sustrato.  El  papel  principal  en  el  desarrollo  de  este  conjunto  de  procesos  lo  realizan  los 
microorganismos (Nogales et al., 2001; Stottmeister et al., 2003; Sleytr et al., 2009). Entre ellos, se 
incluyen  bacterias,  hongos,  algas  y  protozoos  (Scholz,  2003),  siendo  dominantes  las  bacterias 
(Kirschner y Velimirov, 1999; Tietz et al., 2007).  

La participación de los macrófitos y del propio sustrato en los procesos de depuración es también 
relevante.  Las  plantas  favorecen  la  sedimentación  de  sólidos,  reducen  el  crecimiento  de  algas, 
absorben nutrientes, enriquecen el sustrato con oxígeno y sirven, junto con el sustrato, de soporte 
para el crecimiento de comunidades de bacterias (Brix, 1997). El sustrato del humedal contribuye 
además de forma notable a la depuración del agua por su importante aportación en la eliminación 
de fósforo mediante procesos de adsorción (Drizo et al., 1999). 
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2.2.1. Eliminación biológica de materia orgánica 

La eliminación de la materia orgánica del agua residual se debe fundamentalmente a la degradación 
biológica de la misma por parte de microorganismos a través de sus diferentes rutas metabólicas. 
Otros  mecanismos  de  eliminación  son  cuantitativamente  despreciables  en  relación  a  estas 
transformaciones biológicas (Vymazal et al., 1998).  

La transformación de moléculas complejas de materia orgánica a moléculas simples, permite a las 
bacterias  heterótrofas  obtener  la  energía  necesaria  para  su  anabolismo.  En  el  caso  de 
macromoléculas  es necesaria una previa  lisis de  las mismas antes de  ser  introducidas al  interior 
celular mediante transporte pasivo, facilitado o activo. Posteriormente serán metabolizadas, ya sea 
con el oxígeno como aceptor final de electrones (respiración aerobia), o en ausencia de oxígeno, con 
un compuesto orgánico como aceptor final (fermentación) o un compuesto inorgánico (respiración 
anaerobia).  

Desde el punto de vista energético,  las vías respiratorias son más eficaces que la fermentación, al 
obtener más cantidad de energía por molécula de sustrato original. Son las más importantes en la 
eliminación  biológica  del  carbono  orgánico  en  los  sistemas  de  depuración  del  agua  (Oria  et  al., 
2000).  En  la  respiración  anaerobia,  partiendo de  los mismos  sustratos  que  la  aerobia,  se  genera 
menos  energía,  debido  a  que  todos  los  posibles  aceptores  de  electrones  tienen  un  potencial  de 
reducción menor que el del oxígeno. Por ello, la respiración aerobia constituye el metabolismo más 
efectivo  entre  los  realizados  por  las  bacterias  para  la  obtención  de  energía  a  partir  de  materia 
orgánica. 

Las bacterias aerobias heterótrofas son  las  responsables de  la degradación aerobia de  la materia 
orgánica soluble de acuerdo con la siguiente reacción: (CH2O) + O2   CO2 + H2O. 

Esta  ecuación  general  se  subdivide  en  varias  fases.  Inicialmente  tiene  lugar  una  hidrólisis 
extracelular de los polímeros orgánicos. En la segunda fase, los diferentes productos de la hidrólisis 
son  transformados  en  un  número  pequeño  de  compuestos  intermediarios.  Estos  compuestos 
orgánicos  se oxidan hasta dióxido de  carbono, por  el metabolismo central,  fundamentalmente,  el 
ciclo de los ácidos tricarboxílicos (Ciclo de Krebs). Los pares de electrones obtenidos se transfieren 
al NAD+ y FAD+, dando  lugar a NADH y FADH2, que  constituyen el  poder  reductor  celular que es 
energía  no  utilizable  directamente.  En  la  tercera  fase,  los  electrones  y  los  protones  del  NADH  y 
FADH2 son incluidos en la cadena transportadora de electrones y se genera ATP a partir de ADP. El 
ATP es ya energía en forma utilizable para la célula. Al final los electrones se combinan con oxígeno 
y protones para formar agua. 

Son  varios  los  géneros de bacterias  aerobias  que utilizan por  esta  vía  la materia  orgánica  en  los 
humedales  artificiales.  Entre  ellas  se  encuentran  los  géneros  Bacillus,  Alcaligenes,  Moraxella, 
Flavobacterium,  Acinetobacter,  Pseudomonas,  Arthrobacter,  Aeromonas,  KIebsieIla, 
Haliscomenobacter y Gordona. 

La degradación  anaerobia  de  la materia orgánica  es  realizada por una población heterogénea de 
bacterias tanto facultativas como anaerobias estrictas. Este proceso incluye una hidrólisis previa de 
biopolímeros, la fermentación de azúcares y aminoácidos, así como la oxidación de ácidos grasos y 
alcoholes de cadena larga produciendo diversos alcoholes y ácidos grasos de cadena corta, además 
de  hidrógeno  molecular  como  subproducto  de  algunas  reacciones.  Estos  productos  intermedios 
pueden  ser  oxidados  a  acetato  con  producción  de  hidrógeno.  El  acetato  puede  transformarse  en 
metano (metanogénesis acetoclástica) y el hidrógeno puede utilizarse para formar también metano 
(metanogénesis hidrogenotrófica). 
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Estos  procesos  se  realizan  a  un  ritmo  mucho  más  lento  que  los  de  degradación  aerobia.  Sin 
embargo,  en  los  casos  en  los  que  la  concentración  de  oxígeno  es  baja  debido  a  la  alta  carga  de 
materia orgánica, la degradación anaerobia es la principal responsable de la eliminación de materia 
orgánica en el humedal (Cooper et al., 1996). 

Los grupos principales de bacterias involucradas en el proceso son: 

Hidrólisis  de  biopolímeros:  predominan  bacterias  de  los  géneros  Clostridium  y  Staphylococcus, 
Propionibacterium, Selenomonas y Bacteroides. 

Fermentación:  predominan  bacterias  de  los  géneros  Lactobacillus,  Streptoccocus,  Staphylococcus, 
Microccocus; Escherichia, Salmonella y Veillonela.  

Oxidación de ácidos grasos de cadena larga: con frecuencia bacterias de los géneros Clostridium y 
Syntrophomonas. 

Acetogénesis.  Participan  bacterias  anaerobias  homoacetogénicas  y  organismos  acetógenos 
productores  obligados  de  hidrógeno  (OPHA).  Las  homoacetogénicas  son  anaerobias  estrictas  y 
utilizan el dióxido de carbono como aceptor final de electrones, dando acetato como único producto 
de  la  respiración  anaerobia  (Madigan  et  al.,  1998).  Dentro  de  ellas  se  encuentran  bacterias  del 
género  Clostridium,  y  otras  especies  como  Acetobacterium  wooddi,  Acetoanaerobium  noterae  o 
Acetogenium kivui (Madigan et al., 1998). Entre las bacterias OPHA sólo se han aislado un número 
limitado  de  especies:  Syntrophomonas  sapovorans,  Syntrophobacter  wolinii,  Syntromonas  wolfei, 
Syntrophospara bryantii  y Syntrophus buswellii,  requieren presiones parciales de hidrógeno bajas 
para convertir los ácidos grasos. A presiones relativamente altas la formación de acetato se reduce 
y aparecen ácidos grasos de 3 o 4 carbonos y etanol en  lugar de metano. Existe así, una estrecha 
relación de  sintrofía  entre  las  acetógenas  y  las metanógenas  (o  sulfato‐reductoras),  ya  que  estas 
últimas ayudan a reducir la presión parcial de hidrógeno requerida por las acetógenas. 

Metanogénesis.  No  es  realizada  por  bacterias  sino  por  arqueobacterias.  Se  subdividen  en  dos 
grupos,  las  que  realizan  la  metanogénesis  acetoclástica,  entre  ellas  se  encuentran  los  géneros 
Methanosarcina y Methanosaeta, y las que realizan la metanogénesis hidrogenotrófica, entre las que 
se  encuentran Methanobacterium, Methanospirillum,  y Methanobrevibacter  (Zehnder  et  al.,  1980; 
McCarthy y Cross, 1981). 

La  reducción  del  sulfato,  mediante  la  participación  de  las  bacterias  sulfato  reductoras,  está 
estrechamente relacionada con el proceso de formación de metano, desempeñando ambos grupos 
un papel fundamental en la descomposición de la materia orgánica y en el ciclo del carbono en los 
humedales  (Vymazal,  1995;  Vymazal  et  al.,  1998),  si  bien  la  emisión  de  metano  contribuye 
negativamente en el efecto invernadero, y la emisión de sulfuro de hidrógeno con la llamada lluvia 
ácida.  El  sulfato  es  utilizado  como  aceptor  final  de  electrones  por  un  conjunto  de  bacterias  que 
utilizan  ácidos  orgánicos,  ácidos  grasos,  alcoholes  e  hidrógeno  como  donadores  de  electrones 
(Madigan et al., 1998). En ocasiones otros compuestos como el tiosulfato, el tetrationato y el azufre 
elemental pueden ser también utlizados como aceptores de electrones. Las bacterias de este grupo 
compiten con las metanógenas por sus sustratos (hidrógeno), aunque sus características cinéticas 
las  hacen más  eficientes,  lo  que  causa un menor  rendimiento  en  la  generación  de metano  y  una 
producción  de  ácido  sulfhídrico.  Estas  bacterias  también  compiten  con  las  acetógenas  por 
componentes  como  el  propionato  y  butirato.  Entre  ellas  se  incluyen  los  géneros  Desulfovibrio, 
Desulfomonas y Desulfotomaculum. 
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2.2.2. Eliminación biológica de nitrógeno y fósforo 

El  nitrógeno  presente  en  un  agua  residual  típica  proviene  principalmente  de  las  conversiones 
metabólicas  de  los  compuestos  derivados  de  los  excrementos  (urea  y  proteínas).  Alrededor  del 
60% está en forma orgánica y el 40% restante en forma amoniacal. El vertido de nitrógeno en los 
cauces naturales puede provocar efectos indeseables en el ecosistema acuático. Entre ellos, destaca 
por  sus  efectos  perjudiciales  en  el  medio  la  proliferación  de  algunas  algas  y  plantas  acuáticas, 
proceso conocido como eutrofización, y provocado por el enriquecimiento del medio en nitrógeno, 
fósforo y otros microelementos. Por otro  lado,  el  amoniaco  libre es  tóxico para  los peces y otros 
organismos acuáticos. 

El nitrógeno puede encontrarse en los humedales con diferentes estados de oxidación, así como en 
forma particulada o en forma disuelta. La eliminación de las distintas formas del nitrógeno en los 
humedales  tiene  lugar  fundamentalmente  por  medio  de  procesos  biológicos  entre  los  que  se 
encuentra  la  acción de  las bacterias  (Figura 4)  y  en menor medida,  la  absorción por  las  plantas. 
Otros  procesos  que  también  intervienen  en  su  eliminación  son  físico‐químicos  como  la 
sedimentación y  la adsorción. Se estima que entre el 60 y 70% del nitrógeno es eliminado por  la 
acción de  las bacterias, mientras que entre el 20 y el 30% se debe a  la absorción por  las plantas 
(Reddy y D’Angelo, 1997; Spiels y Mitsch, 2000).  

 

Figura 4.  Principales  reacciones químicas  catalizadas por  bacterias  en  el  ciclo  del  nitrógeno  en  los 
humedales  artificiales.  Se  indican  mediante  un  recuadro  los  distintos  procesos  implicados. 
Modificado de Ruiz (2008). 

 

 

2.2.3. Amonificación, nitrificación, desnitrificación y reducción 
desasimilatoria del nitrato 

La  amonificación  es  el  proceso  biológico  de  conversión  del  nitrógeno  orgánico  a  amonio.  Los 
contaminantes que contienen nitrógeno son rápidamente degradados tanto de forma aerobia como 
anaerobia  en  los  humedales,  dando  lugar  a  la  formación  de  nitrógeno  amoniacal  inorgánico.  La 
amonificación  tiene  lugar  cinéticamente  a  una  mayor  velocidad  que  el  posterior  proceso  de 
nitrificación. Esta velocidad es mayor en las zonas aerobias y menor si el medio es más anaeróbico 
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(Lee et al., 2009). Otros factores que afectan a la velocidad de amonificación son la temperatura, el 
pH, la relación C/N, la disponibilidad de nutrientes y la estructura del suelo (Reddy et al., 1984). 

El  nitrógeno  amoniacal  experimenta  en  los  humedales  artificiales  fenómenos  de  adsorción, 
absorción  por  las  plantas  y  volatilización.  No  obstante,  estos  procesos  contribuyen  de  forma 
limitada  a  su  eliminación  en  relación  a  los  procesos  biológicos  de  nitrificación‐desnitrificación  y 
anammox (Lee et al., 2009). 

La nitrificación consiste en la oxidación quimiolitoautótrofa del amonio a nitrato. Este proceso tiene 
lugar  en  condiciones  estrictamente  aerobias,  y  se  realiza  en  dos  etapas:  oxidación  del  amonio  a 
nitrito y oxidación del nitrito a nitrato. Cada una de estas etapas se desarrolla gracias a la actividad 
de diferentes bacterias las cuales emplean el amonio o el nitrito como fuente de energía (bacterias 
amonio  oxidantes  y  bacterias  nitrito  oxidantes  respectivamente),  el  oxígeno  como  aceptor  de 
electrones y el dióxido de carbono como fuente de carbono. Entre los géneros de bacterias amonio 
oxidantes  se  encuentran:  Nitrosomonas,  Nitrosococcus,  Nitrosopira,  Nitrosovibrio  y  Nitrosolobus, 
todos ellos  incluidos dentro de  la Clase β‐Proteobacteria del Filo Proteobacteria. En el  caso de  la 
oxidación  del  nitrito  se  encuentran  bacterias  de  los  géneros Nitrospira, Nitrospina, Nitrococcus, 
Nitrocystis y Nitrobacter, pertenecientes al Filo Proteobacteria, Clase α‐Proteobacteria (Ahn, 2006).  

El  mecanismo  de  desnitrificación  biológica  consiste  en  el  empleo  por  parte  de  bacterias 
generalmente heterótrofas de compuestos oxidados del nitrógeno (nitrato y nitrito) como aceptor 
final de electrones en ambientes con escasa concentración de oxígeno, dando lugar a la formación 
de  nitrógeno molecular.  Mediante  este  proceso  se  estima  que  se  elimina  entre  el  60  y  95%  del 
nitrógeno total en los humedales (Lee et al., 2009).  

La mayor parte de las bacterias desnitrificantes son Gram‐negativas y se sitúan filogenéticamente 
en las clases α y β‐Proteobacteria, entre ellas se encuentran los géneros Pseudomonas, Alcaligenes, 
Paracoccus  y Thiobacillus.  También  hay  bacterias  Gram‐positivas  que  realizan  la  desnitrificación 
como las incluidas en el género Bacillus del Filo Firmicutes y unas pocas arqueobacterias como las 
del género Halobacterium (Ahn, 2006). Si bien la desnitrificación es casi exclusivamente anaerobia 
o microaerófila,  son  escasos  los  anaerobios  estrictos  que  la  realicen,  y  las  bacterias  que  realizan 
este  proceso  son  anaerobias  facultativas.  Algunas  bacterias  aerobias,  pueden  también  realizar  el 
proceso  de  desnitrificación  con  altas  concentraciones  de  oxígeno  disuelto,  siendo  también  la 
mayoría  de  ellas  heterótrofas  (Ahn,  2006).  Entre  estas  bacterias  están  Pseudomonas 
carboxydohydrogena  (Zumft, 1992), Paracoccus denitrificans  (Ludwig et al., 1993), y Pseudomonas 
stutzeri (Su et al., 2001).  

La ruta clásica de desnitrificación implica la participación de bacterias principalmente heterótrofas. 
Esto  no  excluye  a  algunos  organismos  autótrofos  que  también  pueden  realizar  el  proceso  de 
desnitrificación,  entre  las  que  se  encuentra  el  grupo  de  las Nitrosomonas  capaces  de  realizar  la 
nitrificación y la desnitrificación de forma simultánea (Schmidt et al., 2003).  

Cuando  la  concentración  de  nitrato  es  escasa  el  proceso  llamado  desasimilación  reductora  del 
nitrato puede verse favorecido frente a la desnitrifición. Este proceso, llevado a cabo por bacterias 
que  presentan  una  enzima  nitrato  reductasa  periplásmica  específica  (Ruiz,  2008),  impide  que  el 
nitrato se reduzca finalmente a nitrógeno molecular. 
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2.2.4. Oxidación anaerobia del amonio (Anammox) 

El descubrimiento  a principios de  los 90  (ya postulado por Broda    en 1977)  a  partir de  cálculos 
termodinámicos)  del  proceso  de  oxidación  anaerobia  del  amonio  supuso  una  nueva  vía  en  el 
estudio  del  ciclo  del  nitrógeno.  En  este  proceso,  bacterias  litoautótrofas  oxidan  el  amonio  en 
condiciones anaerobias, utilizando el nitrito como aceptor de electrones, y produciendo nitrógeno 
gaseoso (Strous et al., 1997; Jetten et al., 1999; López, 2008).  

La mayoría de las bacterias identificadas hasta el momento capaces de realizar el proceso anammox 
pertenecen al Filo Planctomycetes, Orden Planctomycetales (López, 2008). Se han  identificado en 
plantas depuradoras de aguas residuales 3 especies: Candidatus Brocadia anammoxidans (Strous et 
al.,  1999), Candidatus Kuenenia  stuttgartiensis  (Schmid  et al.,  2000), Candidatus Brocadia  fulgida 
(Kartal et al., 2004) y Candidatus Anammoxoblobus propionicus (Kartal et al., 2007). 

Además de los planctomycetes Lee et al. (2009) indican como bacterias anammox algunas del Filo 
Proteobacteria  tales  como  Thiobacillus  senitrificans,  Thiomicrospira  denitrificans,  Thisophaera 
ponotropha y Paracoccus denitrificans. 

En la actualidad se trabaja en el conocimiento del metabolismo de estos organismos. La presencia 
de  hidroxilamina  e  hidracina  como  intermediarios  químicos  del  proceso  anammox  estaba 
considerada como un importante estimulante del proceso (Strous et al., 1999; Jetten et al., 2005). 
Sin embargo, estudios recientes de Strous et al.  (2006) han demostrada que es el óxido nítrico el 
que actúa como intermediario en este proceso.  

La  importancia  de  este  grupo  en  la  depuración del  agua  residual  se  debe  a  su  alta  eficacia  en  la 
eliminación  de  nitrógeno  (Dong  y  Sun,  2007;  Sun  y  Austin,  2007).  En  el  caso  de  estaciones  de 
depuración convencionales puede suponer un ahorro de hasta un 90% en los costes de operación 
debido a que estas bacterias no requieren de una fuente externa de materia orgánica (Chamchoi y 
Nitisoravut, 2007). 

 

2.2.5. Eliminación de fósforo 

La  presencia  de  fósforo  en  las  masas  de  agua  ha  aumentado  notablemente  en  los  últimos  años 
debido a su uso en abonos agrícolas, en actividades  industriales y en detergentes y productos de 
uso doméstico. El fósforo presente en las aguas residuales urbanas procede fundamentalmente de 
la materia fecal humana (50‐65%), de residuos alimentarios (10‐15%), así como de los compuestos 
de fosfato inorgánico contenidos en los detergentes y otros productos de limpieza de uso doméstico 
(20‐40%). De esta forma, el agua residual contiene generalmente una mezcla de fósforo inorgánico 
(fósforo soluble reactivo) junto con fósforo orgánico disuelto y fósforo particulado. 

Las  transformaciones  del  fósforo  en  los  humedales  son múltiples.  Entre  ellas  se  da  adsorción  y 
desorción,  sedimentación,  complejación,  precipitación  y  disolución  y  co‐precipitación  con 
carbonato  cálcico,  absorción  por  parte  de  macrófitos  y  algas,  y  la  absorción  por  parte  de 
microorganismos (Vymazal y Kröpfelová, 2008).  

La absorción del  fósforo por parte de  las bacterias  se realiza de  forma muy rápida. Richardson y 
Marshall (1986) indicaron que la toma de fósforo en los humedales por parte de la microbiota tenía 
en un período de tiempo inferior a una hora. Sin embargo, más del 90% del fósforo se devolvía al 
medio  en  las  siguientes  seis  horas.  La  cantidad  de  fósforo  acumulado  por  los  microorganismos 
depende  de  la  estructura  trófica  del  propio  humedal.  De  manera  que  en  humedales  menos 
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enriquecidos  las  bacterias  podrían  tomar  más  fósforo  que  en  aquellos  más  eutrofizados 
(Richardson et al., 1997; Vymazal y Kröpfelová, 2008). 

Existen  además  algunas  bacterias  capaces  de  asimilar  fósforo  en  proporciones  superiores  a  las 
correspondientes  a  los  requisitos  nutritivos  normales,  almacenándolo  en  forma  de  gránulos  de 
polifosfatos  llamodos  volutina  (Escaler  y  Mujeriego,  2001).  El  proceso,  estudiado 
fundamentalmente en  los sistemas convencionales de  fangos activados, consta de dos  fases. En  la 
primera  fase  las  bacterias  requieren  condiciones  anaerobias  y  disponibilidad  de  compuestos 
orgánicos de bajo peso molecular como  los ácidos grasos volátiles de cadena corta. Las bacterias 
almacenan estos compuestos orgánicos en forma de poli‐β‐hidroxibutirato o polihidroxivalerato. La 
energía requerida para la síntesis de estos compuestos la proporcionan los polifosfatos acumulados 
por  la  célula,  liberándose  ortofosfatos  al medio.  En  la  segunda  fase,  en  condiciones  aerobias,  las 
bacterias consumen los compuestos orgánicos almacenados anteriormente como fuente de energía 
y carbono así como para la acumulación en forma de polifosfatos de los ortofosfatos presentes en el 
medio. En esta fase, la concentración de fosfatos incorporados es mayor que la cantidad de fosfatos 
disueltos en la primera fase. 

La  eliminación  biológica  de  fósforo  se  atribuye  generalmente  a  las  bacterias  del  género 
Acinetobacter.  También  se han  identificado otros géneros en  los  cuales algunas bacterias pueden 
contener gránulos de polifosfatos. Se han descrito especies con estas características en los géneros 
Aeromonas, Arthrobacter, Klebsiella, Moraxella y Pseudomonas. 

 

2.2.6. Eliminación de metales 

La mayor parte de los procesos implicados en la eliminación de metales presentan alguna relación 
con el metabolismo bacteriano (Batty et al., 2002), ya sea por trasformación directa de los metales 
en  formas  insolubles  o  de manera  indirecta mediante  su metabolismo  al  generar  productos  que 
reaccionarán con los metales (Sobolewski, 1999). 

Los  procesos  de  reducción  directa  de  los  metales  debido  a  la  acción  bacteriana  favorecen  la 
eliminación de estos metales de la columna de agua disminuyendo así su biodisponibilidad (Schiffer 
1989; Sinicrope et al., 1992; Fude et al., 1994; Masscheleyn y Patrick, 1994; Adriano, 2001; Nelson 
et al., 2002). Una revisión de este proceso para el cromo se recoge en Ohtake y Silver (1994). 

Junto a los procesos de reducción directa de los metales, se describen procesos indirectos a partir 
de los cuales los metales son inmovilizados. Es el caso de las bacterias reductoras de sulfato que en 
ambientes  anóxicos,  con abundancia de  sulfato  y materia orgánica  interactúan  intensamente  con 
muchos metales dando lugar a la formación de sulfuros metálicos muy insolubles. La reducción de 
sulfatos,  nitratos,  seleniatos  y  óxidos  metálicos  debido  a  la  acción  metabólica  de  las  bacterias 
produce un incremento de la alcalinidad del sistema, favoreciendo la precipitación de otros metales 
en  forma de hidróxidos metálicos  y  sulfuros  (Russell et al.,  2003).  En  el  caso de  la  reducción de 
sulfatos y formación de sulfuros metálicos se obtendría una ganancia neta de alcalinidad, aspecto 
importante ya que contribuye a evitar la acidificación del humedal.  

En  climas  templados,  la  producción  bacteriana  de  alcalinidad  puede  superar  la  acidificación 
generada por la hidrólisis metálica durante el verano. Sin embargo, esta actividad disminuye con las 
temperaturas  más  frías,  de  manera  que  si  la  adición  de  metales  continúa  puede  provocar  la 
acidificación  del  humedal  impidiendo  la  producción  bacteriana  de  alcalinidad  en  la  siguiente 
estación y favoreciendo la movilización de metales precipitados en el sedimento, razón por la cual 
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fracasan  algunos  humedales  artificiales  en  el  tratamiento  de  agua  contaminada  con  metales 
(Sobolewski, 1999). 

Otro proceso mediado por el metabolismo bacteriano es la formación de fosfatos metálicos, a partir 
del fosfato generado por el metabolismo de especies del género Citrobacter, proceso revisado por 
Brierley (1990). 

La secreción de algunos compuestos, por parte de bacterias, inducida por la presencia o ausencia de 
algunos metales, influye en la movilidad de los metales en el humedal (Ledin y Pedersen, 1996), es 
el caso de los procesos de complejación metálica. Dentro de estos procesos, el más estudiado es la 
formación de quelatos de hierro. La mayor parte de las bacterias tienen la capacidad de producir y 
secretar unas moléculas llamadas sideróforos para obtener el hierro que necesitan. Los sideróforos 
son  agentes  quelantes  del  hierro  con  una  alta  afinidad  quelante  por  el  hierro  (III)  y  una  baja 
afinidad por el hierro (II). Por medio de los sideróforos las bacterias son capaces de tomar el hierro 
(III)  para  después  liberarlo  en  forma  de  hierro  (II).  Estos  fenómenos  de  complejación  no  son 
exclusivos del hierro y se han estudiado agentes quelantes específicos para galio, cromo, aluminio, 
magnesio o manganeso (Birch y Bachofen, 1990). 

Los procesos de biosorción, acumulación activa o pasiva de metales por parte de microorganismos, 
constituyen  otra  vía  que  permite  la  eliminación  de  metales  de  la  columna  de  agua  (Veglio  y 
Beolchini, 1997).  

 

2.3. Técnicas moleculares para el estudio de las comunidades de bacterias 

La  investigación  sobre  la  composición  y  diversidad  de  las  comunidades  de  bacterias  tanto  en 
humedales naturales como en artificiales es importante para la caracterización de estos hábitats ya 
que los microorganismos son la pieza fundamental de muchos de los procesos que en ellos tienen 
lugar  (Nogales  et  al.,  2001;  Sleytr  et  al.,  2009).  Sin  embargo,  son  escasos  los  trabajos  de 
investigación  cuyo  objetivo  es  obtener  una  descripción  detallada  de  la  biocenosis  bacteriana  en 
humedales  artificiales  (Tietz  et  al.,  2007),  por  lo  que  existe  una  importante  carencia  en  la 
información y el conocimiento de este aspecto fundamental del funcionamiento de los procesos de 
degradación en estos ecosistemas.  

Inicialmente, la investigación sobre la composición de las comunidades de bacterias presentes en el 
agua  residual  se  realizó  mediante  el  empleo  de  técnicas  tradicionales  basadas  en  cultivos  de 
bacterias, pruebas bioquímicas y observación al microscopio (Ueda y Earle, 1972; Eikelboom, 1975; 
Curds,  1975).  Sin  embargo,  estos  métodos  tradicionales  presentan  algunos  inconvenientes  que 
impiden  una  correcta  caracterización  de  la  composición  y  diversidad  de  bacterias  de  una 
comunidad.  Así,  resulta  imposible  obtener  cultivos  puros  de  la  mayoría  de  los  organismos 
presentes en un medio natural (Amann et al., 1995; Hugenholtz et al., 1998; Gilbride et al., 2006) 
debido al  incompleto  conocimiento de  sus  requerimientos  fisiológicos  así  como de  las  complejas 
relaciones  de  simbiosis  y  sintrofía  entre  organismos  muy  frecuentes  en  la  naturaleza  (Sanz  y 
Köchling, 2007). Además, la mayor parte de los medios de cultivo empleados tienden a favorecer el 
crecimiento  de  ciertos  grupos  de  organismos,  generalmente  organismos  heterótrofos  de 
crecimiento  rápido.  No  obstante,  algunos  trabajos  recientes  han  demostrado  que  con 
aproximaciones novedosas todavía es posible aislar nuevas especies en cultivos puros, lo que puede 
indicar que aún quedan muchas especies cultivables por descubrir (Suzuki et al., 1997; Pinhassi et 
al., 1997).  
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Los  primeros  estudios  realizados  con  técnicas  moleculares  en  procariotas  mostraron  un  gran 
número  de  especies  nuevas  desconocidas  hasta  el  momento  (Giovannoni  et  al.,  1990;  DeLong 
1992).  Investigaciones  posteriores  en  diferentes  hábitats  han  ido  incrementado  el  número  de 
nuevas especies. Algunas de ellas  forman parte de  linajes con organismos disponibles en cultivos 
puros,  pero  también  se  han  encontrado  otras  especies  pertenecientes  a  linajes  de  los  que  no  se 
disponen aún de ningún representante cultivado. Estimaciones ecológicas y moleculares apoyan la 
idea de que el número de especies procariotas conocidas en la actualidad constituye una pequeña 
parte de la diversidad real presente en la naturaleza (Amann et al., 1995). 

El  desarrollo  de  diferentes  técnicas  moleculares  permite  en  la  actualidad  el  estudio  de  la 
biodiversidad,  estructura  y  función  de  las  comunidades  de  bacterias  en  un  hábitat  de  manera 
completa (Figura 5).  

Estas técnicas pueden clasificarse en función de distintos criterios. Así, es posible agrupar aquellos 
métodos que operan directamente sobre las bacterias, y aquellos otros en los que se estudia el DNA. 
El  FISH,  CARD‐FISH,  la  PCR‐in  situ,  junto  con  el  cultivo  y  aislamiento,  actúan  sobre  las  bacterias 
fijadas en un soporte y no requieren de una extracción previa de DNA. La extracción de DNA puede 
ser  una  limitación  en  el  empleo  de  técnicas  moleculares  ya  que  en  algunas  muestras 
(principalmente  del  sedimento  del  humedal)  esta  extracción  puede  no  ser  representativa  de  la 
comunidad. 

Otra dicotomía se establece entre las técnicas fingerprinting, basadas en la obtención de un patrón 
de  bandas  electroforéticas  característico  de  una  especie  o  grupo  de  especies,  y  la  técnica  de  la 
secuenciación, mediante esta última se trata de conocer  la propia secuencia de nucleótidos de un 
fragmento de DNA. Generalmente, ambos tipos de técnicas se realizan con amplificación por PCR. 
Con frecuencia las técnicas fingerprinting se combinan con una posterior secuenciación del DNA de 
las bandas obtenidas. 

La necesidad de amplificación es otro criterio que permite diferenciar entre aquellas técnicas que 
no  requieren  amplificación  y  se  basan  en  el  empleo  de  sondas,  y  las  técnicas  que  si  requieren 
amplificación  y  se  basan  por  lo  tanto  en  la  PCR.  Sin  necesidad  de  amplificación  se  encuentran 
técnicas  como  el  FISH,  CARD‐FISH,  la  hibridación  y  los  biochips,  si  bien  en  estas  dos  últimas,  es 
frecuente  que  sí  se  realice  una  amplificación  con  el  objetivo  de  incrementar  la  intensidad  de  la 
señal.  

En el caso de los métodos basados en la PCR, la secuencia a amplificar permite diferenciar entre las 
técnicas en  las que  se busca amplificar una  secuencia  inespecífica  como es el  caso de  los RAPDs, 
otras en las que lo que se amplifica son genes de particular interés (normalmente relacionados con 
alguna ruta metabólica), o bien aquellas en las que se amplifican los genes ribosomales 23S y 16S 
(ARDRA, clonación y secuenciación y LH‐PCR), o espaciadores ribosomales ITS (RISA y ARISA). 

Este  conjunto  de  técnicas  ha  permitido  que  en  los  últimos  años  se  trabaje  en  ampliar  el 
conocimiento del funcionamiento de los humedales artificiales ya sea mediante estudios dirigidos a 
un  determinado  grupo  de  bacterias  (Harms  et  al.,  2003)  o  bien  con  estudios  encaminados  al 
conocimiento global de la composición de la comunidad (He et al., 2007). 
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Figura 5. Estrategias de análisis de comunidades de bacterias. Tomado de Roselló y Antón (2009).  

 

2.3.1. Clonación y secuenciación 

La clonación y secuenciación se considera el mejor método exploratorio de todos los utilizados en 
ecología molecular  ya  que  permite  obtener  información  filogenética muy detallada  y  precisa,  así 
como realizar acertadas estimas de diversidad, si el trabajo se realiza sobre un número suficiente 
de  clones  (Ruiz,  2008).  Consiste  en  amplificar  mediante  la  PCR  fragmentos  de  una  secuencia 
determinada,  este  conjunto  de  fragmentos  polimórficos  se  aíslan  mediante  su  inclusión  en  un 
vector  de  clonación.  Los  vectores  recombinantes  se  utilizan  para  la  transformación  de  células 
competentes que permiten el almacenamiento de la información genética deseada, la cual puede ser 
posteriormente  secuenciada para conocer así  la afiliación  taxonómica de  las diferentes bacterias. 
Las secuencias más utilizadas son los genes codificantes para RNA ribosomal 16S. La secuenciación 
de  genes  específicos  es  también  una  herramienta  utilizada  en  estudios  de  comunidades  de 
bacterias.  

Este método permite por  tanto, un estudio  taxonómico muy preciso permitiendo  la obtención de 
árboles  filogenéticos  de  gran  resolución.  Cubre  la  mayoría  de  los  microorganismos,  incluyendo 
aquellos grupos minoritarios, y permite la identificación de organismos que no han podido ser aún 
cultivados.  Otra  ventaja  es  que  permite  el  diseño  de  nuevas  sondas  y  primers,  que  podrán  ser 
utilizadas  también  en  otros  procedimientos.  Sin  embargo,  la  clonación  y  secuenciación  es  un 
método  largo  y  complejo,  no  cuantitativo,  con  un  coste  económico  alto,  requiere  de  personal 
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especializado,  y  de  un  alto  número  de  clones  secuenciados  para  asegurar  que  la mayoría  de  las 
especies se han detectado. 

Algunos  ejemplos  del  empleo  de  este  método,  con  clonación  y  secuenciación  de  los  genes 
codificantes para el RNA ribosomal 16S, en estudios realizados en sistemas naturales de depuración 
del  agua  son  los  realizados por Haleen et al.  (2000)  sobre bacterias  oxidantes  del  amonio  en un 
humedal  artificial,  Chaturvedi  et  al.  (2006)  en  el  estudio  de  un  humedal  artificial  para  el 
tratamiento  de  agua  residual  procedente  de  una  destilería,  o  He  et  al.,  (2007)  en  un  humedal 
artificial para el tratamiento de los drenajes ácidos de minería para el que realiza un estudio global 
de  la  diversidad  de  bacterias.  En  otros  trabajos,  se  utilizan  genes  específicos,  como  Ruiz  et  al. 
(2007)  en  un  estudio  sobre  la  diversidad  del  gen  nirS  que  codifica  para  una  enzima  nitrito 
reductasa,  implicada  en  los  procesos  de  desnitrificación,  en  un  humedal  artificial  para  el 
tratamiento de agua residual urbana. 

2.3.2. Técnicas de fingerprinting 

Estas  técnicas  fueron  desarrolladas  con  el  objetivo  de  facilitar  un  análisis  más  rápido  de  la 
comunidad  de  bacterias  y  principalmente  de  la  dinámica  poblacional  de  la  comunidad,  al  poder 
analizar más sencillamente un gran número de muestras. Sin embargo, estas  técnicas no aportan 
una estimación real de la diversidad genética (Muyzer y Smalla, 1998; Dahllof, 2002).  

En todas ellas, la primera etapa consiste en la extracción de ADN y amplificación mediante PCR. Las 
etapas siguientes permiten la discriminación de los distintos filotipos presentes en la muestra. Esta 
discriminación se realiza a partir de los patrones de migración electroforética realizada en geles de 
poliacrilamida, obteniéndose así un patrón que refleja la estructura de la comunidad. Las técnicas 
difieren entre ellas en la propiedad inherente a los genes amplificados que se utiliza para separar 
los distintos fragmentos.  

Polimorfismos en la longitud de los fragmentos de restricción (Restriction Fragment 
Length Polymorphism, RFLP)  

Técnica basada en el análisis de restricción de los fragmentos amplificados (no se corresponde con 
la  técnica  clásica  de  RFLP  en  la  que  se  utiliza  la  hibridación  con  sondas marcadas),  también  se 
conoce como ARDRA (amplified ribosomal DNA restriction analysis) cuando se amplifican secuencias 
de  genes  ribosomales 16S.  Las  secuencias de diferentes  especies presentan distintas dianas para 
enzimas  de  restricción,  obteniéndose  patrones  de  bandas  de  distinta  longitud  que  pueden 
analizarse  mediante  electroforesis.  Comunidades  diferentes  presentaran  patrones  de  bandas 
también diferentes 

El  número  de  bandas  obtenidas  no  indica  el  número  de  organismos  diferentes  por  lo  que  este 
método  no  permite  obtener  una medida  de  la  diversidad  real  de  la muestra.  No  obstante,  es  un 
método adecuado como análisis exploratorio de las librerías de clones previo a la secuenciación de 
los mismos. Evitando secuenciar clones que presenten patrones de restricción repetidos. 

Una  modificación  de  los  RFLP  es  la  técnica  t‐RFLP  (Terminal‐Restriction‐Fragment  Length 
Polymorphism).  La diferencia  radica  en  el  empleo de  cebadores marcados  con  fluoresceína en  la 
PCR.  Esto  permitirá  que  una  vez  obtenido  el  patrón  de  bandas  electroforéticas,  y  mediante  la 
excitación  del  compuesto  fluorescente,  se  puedan  identificar  picos  de  fluorescencia  que  se 
correlacionarían con la abundancia de la secuencia. La técnica no permite la correlación entre cada 
pico y una especie de bacteria ya que la separación de las bandas se realiza en función del tamaño 
de la secuencia. 
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Estas  técnicas  se  han  utilizado  en  el  estudio  de  las  comunidades  de  bacterias  en  humedales 
artificiales  para  el  tratamiento  de  drenajes  ácidos  de  minería  (Nicomrat  et  al.,  2008),  de  aguas 
residuales industriales (Ibeweke et al., 2003), y de aguas residuales urbanas (Sleytr et al., 2009). 

  Electroforesis en gel desnaturalizante (DGE) 

La electroforesis en gel desnaturalizante permite el estudio de de la composición de bacterias en un 
medio basándose  en  la  diferente movilidad  en  geles de poliacrilamida de  fragmentos de ADN de 
tamaño semejante pero distinta secuencia de nucleótidos.  

En función de si el gradiente desnaturalizante que se crea en el gel de poliacrilamida en el que se 
analizan los productos de la PCR se consigue de forma física (aumento de la temperatura) o bien es 
un gradiente químico (incremento de la concentración de sustancias desnaturalizantes)  la técnica 
se denomina electroforesis en gel con gradiente de temperatura (TGGE) o electroforesis en gel con 
gradiente de desnaturalización (DGGE). Se obtiene así un patrón de bandas en diferentes posiciones 
que caracterizan cada secuencia. Con frecuencia se recurre a la secuenciación de las bandas y a su 
análisis filogenético. 

La  limitación  más  importante  de  esta  técnica,  en  cuanto  a  la  realización  de  una  adecuada 
caracterización  de  la  comunidad  bacteriana,  viene  dada  por  la  corta  longitud  de  los  fragmentos 
amplificados  (sobre  500  pb  de  las  secuencias  ribosomales  16S)  lo  que  dificulta  los  análisis 
filogenéticos y por tanto, la correcta caracterización de la comunidad. Junto a ello, la co‐migración 
de  fragmentos  de  distintas  secuencias,  la  aparición  de  bandas  dobles  por  la  degeneración  de  los 
primers, y la formación de moléculas heterodúplex constituyen otras de las principales desventajas 
(Zhang et al., 2005). 

Algunos estudios en los que se emplea este método en humedales artificiales son los realizados por 
Tietz  et al.  (2007)  para  bacterias  oxidantes  del  amonio,  Ibeweke et al.  (2003)  con  agua  residual 
industrial. 

 

2.3.3. Hibridación in situ con sondas fluorescentes (FISH) 

Esta técnica consiste en el empleo de sondas fluorescentes (secuencias de entre 10 y 20 nucleótidos 
marcadas en su extremo con una sustancia fluorescente. Estas sondas reconocerán secuencias del 
gen ribosomal 16S u otros genes específicos en células fijadas y se producirá una hibridación in situ 
con  las  mismas.  Posteriormente,  los  organismos  positivos  pueden  observarse  mediante 
microscopía de  fluorescencia o  con  citometría de  flujo. La especificidad de  las  sondas marcará el 
grado de identificación o detección al que se llegará con esta técnica.  

Su principal limitación es su dependencia de la disponibilidad de sondas y su diseño no es sencillo, 
en muchas ocasiones  incluso  imposible,  como por  ejemplo  en  el  caso de  sondas  específicas  para 
ciertos  grupos  de  bacterias  que  comparten  determinadas  rutas  metabólicas  (Sanz  y  Köchling, 
2007). Además, para usar esta técnica, es preciso tener un conocimiento previo de las bacterias que 
se encontrarán en la muestra. 

Una modificación de esta técnica es el CARD‐FISH (Catalyzed reporter deposition Fluorescence In 
Situ Hybridization). Esta técnica resulta muy adecuada en el estudio de comunidades de bacterias 
en  ecosistemas  complejos  ya  que  permite  solventar  los  problemas  del  FISH  relacionados  con  la 
intensidad de la señal fluorescente de las células hibridadas que frecuentemente se encuentra por 
debajo del límite de detección así como evitar altas señales de fondo. 
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Ejemplos  del  empleo  de  las  técnicas  de  FISH  y  CARD‐FISH  en  el  estudio  de  las  comunidades  de 
bacterias en humedales artificiales son los trabajos de Yan et al. (2005) sobre bacterias oxidantes 
del  amonio,  y  Nicomrat  et  al.  (2006)  en  humedales  artificiales  para  el  tratamiento  de  drenajes 
ácidos de minería. 

 

2.4. Estructura y composición de las comunidades de bacterias en humedales 
artificiales 

La estructura de las comunidades de bacterias en los humedales artificiales está determinada por 
diferentes factores ambientales y biológicos (Shapiro et al., 2010). Esta estructura se define por la 
composición (identidad), abundancia y distribución de los taxones que forman las poblaciones.  

La diversidad, característica emergente del nivel de organización de comunidad biológica, medida a 
través de sus diferentes índices, se ha utilizado frecuentemente en el estudio de la estructura de las 
comunidades de bacterias ya que la diversidad es un concepto central de la teoría ecológica y  los 
índices  de  diversidad  constituyen  una  elegante  síntesis  de  la  complejidad  de  una  comunidad 
biológica (Lozupone et al., 2007). La diversidad alfa de una comunidad se relaciona con la variedad 
dentro de la misma, siendo esta variedad resultado de dos componentes. El primer componente, la 
riqueza,  indica  el  número  de  taxones  presentes  en  la  comunidad.  El  segundo  componente,  la 
equitabilidad o uniformidad, se refiere a cómo la abundancia se distribuye entre los taxones de la 
comunidad. 

El estudio de las relaciones entre la estructura y la funcionalidad de las comunidades de bacterias, 
tanto en ecosistemas naturales como en ecosistemas artificiales (humedales artificiales) constituye 
en la actualidad un campo de gran interés científico (Bécares, 2009). La relación entre la diversidad 
de  las  comunidades  de  bacterias  y  la  capacidad  de  depuración  de  estos  sistemas  naturales  de 
depuración del agua residual se revela cada vez como más estrecha, por lo que en el diseño de estos 
sistemas se busca fomentar comunidades de bacterias con alta diversidad para conseguir procesos 
más eficientes (Ibeweke et al., 2003).  

En este contexto, es necesario ampliar la información referente a esta relación entre la estructura y 
la  funcionalidad  en  los  humedales  artificiales  con  el  objetivo  final  de  mejorar  su  capacidad  de 
depuración, ya que son muchos los aspectos aún desconocidos o controvertidos, como el efecto del 
sustrato  (Gorra  et  al.,  2007)  o  de  la  vegetación  (diversidad  y/o  biomasa)  en  la  diversidad 
(diversidad de  taxones y diversidad  funcional) de  las  comunidades de bacterias  (Calheiros et al., 
2009; Zhang et al., 2010).  
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‐ Evaluar  distintos  diseños  de  humedales  artificiales  en  relación  a  su  capacidad  para 
eliminar metales pesados, utilizando arsénico y zinc como modelo, de la fracción líquida de 
agua residual industrial, mediante el empleo de un sistema piloto a pequeña escala.  

‐ Estudiar  el  comportamiento  de  un  sistema  a  escala  real  para  el  tratamiento  de  agua 
residual urbana después de ocho años de  funcionamiento,  en  relación a  su  capacidad de 
depuración de distintos contaminantes, entre los que se incluyen metales pesados. 

‐ Evaluar  la  concentración  total  de metales  pesados  acumulados  en  los  sedimentos  de  las 
distintas balsas del sistema a escala real y estudiar la posible utilización de estos lodos para 
su reutilización como abono en la agricultura.  

‐ Conocer la cantidad de metales retenida por la vegetación del sistema a escala real. 

‐ Caracterizar  la composición (identificación de  los taxones), y estimar  la diversidad de  las 
comunidades  de  bacterias  presentes  en  el  sistema  piloto  a  pequeña  escala,  para  el 
tratamiento  de  agua  residual  industrial,  en  cada  una  de  sus  distintas  combinaciones  de 
diseño, mediante la formación de librerías de clones, cloración y secuenciación  

‐ Caracterizar  la composición (identificación de  los taxones), y estimar  la diversidad de  las 
comunidades de bacterias presentes en el sistema a escala real, para el tratamiento de agua 
residual  urbana,  utilizando  la misma metodología  que  para  el  sistema  piloto  a  pequeña 
escala. 
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partir de la combinación de distintos factores (diseño experimental factorial). Se ha trabajado con 
tres  cubetas  iguales,  que  han  funcionado  como  réplicas,  para  cada  tipo  de  microecosistema 
obtenido de la combinación de factores.  

El  agua  utilizada  en  el  experimento  ha  sido  agua  residual  sintética  o  artificial  preparada  en  un 
tanque  de  1000  litros.  Para  ello,  se  ha  realizado  una  disolución  en  agua  potable  (Tabla  5)  de 
hidrogenoarseniato de disodio heptahidrato  (Na2HAsO4 7H2O) y nitrato de zinc  (Zn (NO3)2), para 
obtener  una  concentración  media  de  20  mg  l‐1  de  arsénico  y  15  mg  l‐1  de  zinc  en  disolución. 
Mediante  la adición de ácido nítrico  (HNO3) se ha obtenido un pH en  la disolución de 4,00. Estas 
concentraciones  de  metales  así  como  el  pH  del  agua  han  sido  definidos  en  función  de  las 
características del agua residual procedente de una planta de  tratamiento de mineral y balsas de 
decantación de una explotación minera situada en el Principado de Asturias.   

Tabla  5.  Parámetros  químicos medios del  agua procedente de  la  Estación de Tratamiento de Agua 
Potable  del  Porma  (ETAP  del  Porma,  León)  que  se  ha  empleado  como  disolvente  en  la  mezcla 
preparada como agua residual industrial. Datos facilitados por el Laboratorio Municipal de León. 

Parámetro  Valor 

pH  7,8 
Cloro combinado (mg l‐1)  0,07 
Cloro libre residual (mg l‐1)  0,70 
Cloruros (mg l‐1)  5,3 
Oxidabilidad (mgO2 l‐1)  1,6 
Hierro (µg l‐1)  50 
Manganeso (µg l‐1)  0,0 
Arsénico (µg l‐1)  0,0 
Sodio (mg l‐1)  2,1 
Amonio (mg l‐1)  0,0 
Sulfato (mg l‐1)  7,0 
Nitrato (mg l‐1)  1,50 

 

La  incorporación  de  agua  a  cada  uno  de  los  distintos  ecosistemas  se  ha  realizado  mediante  un 
sistema  de  riego  por  goteo  en  continuo  controlado  por  un  programador.  La  instalación  se  ha 
mantenido  en  funcionamiento  durante  10  meses,  desde  abril  hasta  septiembre  del  año  2004  y 
2005. Durante  los meses de  invierno,  se detectaron problemas de congelación en  los microtubos 
para el riego, por  lo que durante este periodo el sistema no estuvo operativo. Las condiciones de 
insolación, temperatura y humedad fueron las mismas para todas las unidades experimentales.  

En  la  primera  parte  del  ensayo  se  ha  trabajado  durante  dos  meses  con  la  combinación  de  los 
siguientes factores: caudal (1 ml min‐1 y 2 ml min‐1), flujo hidráulico (subsuperficial y superficial) y 
tipo de sustrato (arlita y grava silícea). Ninguno de los dos sustratos empleados presentaba en su 
composición materia orgánica. Los sustratos seleccionados han sido arlita y grava silícea. La arlita 
es  arcilla  expandida  con  una  estructura  altamente  porosa  (46 %  de  porosidad)  que  se  fabrica  a 
partir de arcilla pura, su diámetro oscila en un rango de entre 1 y 2 cm. El tamaño de la grava silícea 
ha sido de “lentejuela”, con un diámetro entre 0,5 y 1 cm. 

La mitad  de  las  cubetas  (12)  han  contado  con  un  flujo  superficial.  Se  han  rellenado  con  grava  o 
arlita hasta una altura de 35 cm y tienen la salida de efluente a una altura de 55 cm, lográndose así 
un flujo superficial. La otra mitad de las cubetas (12) se han rellenado con el sustrato hasta 55 cm 
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de  altura,  presentando  un  flujo  subsuperficial,  con  entrada  por  la  parte  superior  y  salida  por  la 
parte inferior. El tiempo de retención hidráulica medio ha sido de 2 horas para las cubetas con flujo 
superficial, y de 1 hora en las cubetas con flujo subsuperficial (Tabla 6). 

La  segunda  parte  del  ensayo  se  ha  realizado  entre  junio  y  agosto  de  2005.  En  esta  etapa  se  ha 
eliminado el  factor caudal, y se ha  incorporado el  factor presencia o ausencia de vegetación. Para 
ello, se han plantado 12  individuos de Typha  latifolia  (enea) en otras 12 cubetas para obtener 12 
microecosistemas  con  vegetación  y  12  como  controles  (sin  vegetación).  La  planta  utilizada  se 
obtuvo de individuos cultivados al efecto en la Escuela Taller de Medio Ambiente de la Diputación 
de León procedentes de planta recogida en humedales naturales localizados en la provincia de León 
y que en el momento de la plantación presentaban un adecuado desarrollo. La recogida de muestras 
comenzó 30 días después de la plantación.  

Typha  latifolia  es  un  macrófito  emergente.  Se  trata  de  una  planta  arraigada  en  un  sustrato 
sumergido o encharcado en agua y con una parte de su cuerpo vegetativo por encima de la lámina 
de agua (parte aérea). La parte sumergida presenta gran desarrollo. Por tanto, en esta etapa se ha 
trabajado  con  la  combinación  de  los  siguientes  factores:  flujo  hidráulico  (subsuperficial  y 
superficial),  tipo  de  sustrato  (arlita  y  grava  silícea),  presencia/ausencia  de  vegetación  (Typha 
latifolia) (Tabla 6 y Figuras 6 y 7). 

La tercera fase del ensayo se ha realizado manteniendo los mismos factores que en la anterior (flujo 
hidráulico, tipo de sustrato, presencia/ausencia de vegetación), con la diferencia del tipo de planta 
empleada, ya que en esta ocasión se ha trabajado con Phragmites australis (carrizo) que al igual que 
Typha latifolia es una planta acuática hidrófita emergente (Tabla 6).  

La plantación de Phragmites australis se realizó a partir de individuos cultivados para este fin por la 
Escuela  Taller  de  Medio  Ambiente.  La  planta  presentaba  en  el  momento  de  la  plantación  un 
adecuado desarrollo. La toma de muestras comenzó 30 días después de la plantación del carrizo. 

En la segunda y tercera fase del experimento se ha añadido al agua un fertilizante NPK 18+11+18 
(Universol, Water Soluble Fertilizer, 3:2:3) ya que el contenido en nutrientes del agua se consideró 
escaso para el buen crecimiento de la planta. Por cada 1000 litros de agua se añadió 1 kg de dicho 
fertilizante. 

 

   
Figura  6.  Detalle  de  la  planta  piloto  experimental  para  el  tratamiento  de  agua  residual  industrial 
sintética en la segunda fase de funcionamiento.  
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Tabla  6.  Conjunto  de  microecosistemas  utilizados  en  el  experimento,  diseñados  mediante  la 
combinación de los factores estudiados. Cada microecosistema está constituido por 3 réplicas de cada 
unidad experimental. 

Microecosistema 
Factores 

Caudal  Sustrato  Flujo hidráulico  Vegetación 

AFC  1 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  sin vegetación (C) 
GFC  1 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  sin vegetación (C) 
ASC  1 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  sin vegetación (C) 
GSC  1 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  sin vegetación (C) 
MAFC  2 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  sin vegetación (C) 
MGFC  2 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  sin vegetación (C) 
MASC  2 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  sin vegetación (C) 
MGSC  2 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  sin vegetación (C) 
MAFT  2 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  Typha latifolia (T) 
MGFT  2 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  Typha latifolia (T) 
MAST  2 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  Typha latifolia (T) 
MGST  2 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  Typha latifolia (T) 
MAFP  2 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  Phragmites australis (P) 
MGFP  2 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  Phragmites australis (P) 
MASP  2 ml min‐1  arlita (A)  superficial (F)  Phragmites australis (P) 
MGSP  2 ml min‐1  grava silícea (G)  subsuperficial (S)  Phragmites australis (P) 

 
Figura  7.  Esquema  general  de  la  planta  piloto  en  la  segunda  fase  de  funcionamiento.  Factores 
estudiados: tipo de sustrato, arlita (A) y grava (G); flujo hidráulico, superficial, lámina de agua de 20 
cm  por  encima  del  sustrato  (F)  y  subsuperficial,  sin  lámina  superficial  de  agua  (S);  y  vegetación, 
tratamientos control sin vegetación (C) y tratamientos plantados con Typha latifolia (T). 
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1.2. Planta piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana 

La localidad de Bustillo de Cea se encuentra situada en el noroeste de la península ibérica, al este de 
la provincia de León, en el municipio de Cea (Figura 8). Se trata de una pequeña población de 122 
habitantes (nomenclátor 2009, Instituto Nacional de Estadística) y 450 habitantes equivalentes en 
su máximo estacional, en la que el sector primario, agricultura y ganadería, constituye la base de la 
economía local.  

La  Diputación  Provincial  de  León  y  el  Ayuntamiento  de  Cea  promovieron  en  el  año  1995  un 
proyecto de construcción de una depuradora de macrófitos para el tratamiento del agua residual de 
la localidad de Bustillo de Cea. Esta planta, comenzó a funcionar en el año 1999 y en la actualidad 
sigue depurando el agua de la localidad. 

 

Figura 8. Localización del municipio de Cea en la provincia de León. Mapa de situación del núcleo de 
Bustillo de Cea, la planta depuradora, y el lugar de vertido, en el arroyo del Valle. 

 

La instalación ocupa una superficie de 890 m2. El diseño de este humedal artificial está inspirado en 
el  sistema  llamado  mosaico  jerarquizado  de  ecosistemas  artificiales  (MJEA®).  Este  sistema  fue 
desarrollado originariamente en Bélgica (Radoux y Kemp, 1982) y busca aprovechar y aplicar  las 
distintas  adaptaciones  de  las  plantas  acuáticas  a  la  depuración  del  agua  residual  (Ansola  et  al., 
2003). 

La  instalación de Bustillo de Cea  se desarrolló  en base  al  sistema del núcleo de Lallaing,  Francia 
(Radoux et al., 1995; 1997). El sistema funciona por gravedad, sin ningún bombeo de agua, a pesar 
de la escasa pendiente existente en el emplazamiento. Su diseñó se realizó para una población de 
250 habitantes en invierno, llegando a 400 durante los meses estivales (Caminero, 1996).  

El agua residual, antes de entrar en el humedal, circula por un pretratamiento constituido por una 
balsa de decantación y unas rejillas de desbaste. A partir de este pretratamiento, el agua entra en el 
propio MJEA®,  el  cual  está  constituido  por  cuatro  ecosistemas  a modo  de  ecosistemas  acuáticos 
artificiales que funcionan en serie como diferentes etapas en la depuración (Figura 9). 
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Figura 9. Etapas del MJEA® para el tratamiento del agua residual urbana de la localidad de Bustillo de 
Cea, provincia de León. 1‐ Entrada del agua residual. 2‐ Pretratamiento. 3‐ Laguna de micrófitos, BW, 
(primera etapa). 4‐ Balsa con flujo superficial plantada con Typha latifolia, BMT, (segunda etapa). 5‐ 
Balsa  con  flujo  superficial  plantada  con  Iris  pseudacorus,  BMS,  (tercera  etapa).  6‐  Balsa  con  flujo 
superficial horizontal plantado con Salix atrocinerea, BMS, (cuarta etapa). 

 

El  primero  de  los  ecosistemas  que  configuran  el  MJEA®  (primera  etapa)  es  una  laguna  que 
reconstruye un ecosistema acuático  con micrófitos.  La  superficie de  la  lámina de  agua  en  la  cota 
normal  es  de  230  m2,  el  volumen  admisible  hasta  esta  cota  es  de  217,50  m3,  y  el  volumen  de 
efluente  en  la  cota  normal  de  funcionamiento  de  156,50  m3.  La  profundidad  de  la  laguna  es 
variable, oscilando entre 1,5 m en la zona de entrada del agua, 0,5 m en la zona central, y 1 m en la 
zona de salida del agua (Figura 10).  

 

Figura  10.  Perfil  de  la  primera  balsa,  laguna  de micrófitos  (BW).  Redibujado  a  partir  del  Plano  6. 
Estado  final  de  las  balsas,  del  Proyecto  básico  y  de  ejecución  de  la  depuradora  de  macrófitos  de 
Bustillo de Cea. 1.‐ Nivel del agua con aportación de agua de lluvia. 2.‐ Nivel del agua en condiciones 
normales.  

 

La  segunda  balsa  reconstruye  un  sistema  semiacuático  con  flujo  superficial  (segunda  etapa).  En 
esta  balsa  se  realizó  una  plantación  con Typha  latifolia  (15  plantas  por m2).  Las  plantas  fueron 
recogidas  en  zonas  naturales  cercanas  a  la  instalación.  La  superficie  de  la  balsa  es  de  210  m2 
(superficie en la cota de relleno de arena), el volumen de efluente en la cota normal es de 100,87 
m3, y el volumen admisible total hasta la cota máxima es de 181,92 m3 (Figura 11). 
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Figura  11.  Perfil  del  humedal  artificial  con Typha  latifolia  (BMT).  Redibujado  a  partir  del  Plano  6 
Estado  final  de  las  balsas,  del  Proyecto  básico  y  de  ejecución  de  la  depuradora  de  macrófitos  de 
Bustillo de Cea. 1.‐ Nivel del agua con aportación de agua de lluvia. 2.‐ Nivel del agua en condiciones 
normales. 3.‐ Lecho de arena de diámetro máximo 20mm. 

 

El tercer ecosistema reconstruye, al  igual que la segunda balsa, un sistema semiacuático con flujo 
superficial  (tercera  etapa  de  depuración).  En  este  humedal  se  realizó  una  plantación  con  Iris 
pseudacorus (15 plantas por m2) recogidas en humedales naturales cercanos al emplazamiento de 
la  depuradora.  La  superficie  de  este  humedal  es  de  87,5  m2,  el  volumen  de  efluente  en  la  cota 
normal es de 11,4 m3, y el volumen admisible total hasta  la cota máxima es de 52,5 m3. El último 
ecosistema (cuarta etapa de depuración), constituye un humedal de flujo horizontal subsuperficial. 
Se realizó una plantación con Salix atrocinerea, sobre un sustrato de grava de tamaño entre 20 y 60 
mm. La superficie de este humedal es de 362,5 m2 (Figura 12).  

 

Figura  12.  Perfil  de  los  humedales  artificiales  con  Iris  pseudacorus  y  Salix  atrocinerea  (BMS). 
Redibujado a partir del Plano 6 Estado  final de  las balsas, del Proyecto básico y de ejecución de  la 
depuradora de macrófitos de Bustillo de Cea. 1.‐ Lecho de arena de diámetro máximo 20mm. 2.‐ Nivel 
del agua en condiciones normales. 3.‐ Nivel del agua con aportación de agua de  lluvia. 4.‐ Lecho de 
grava de diámetro entre 20 y 60 mm.  

El  agua  residual  que  entra  a  la  instalación,  y  tras  su  paso  por  un  pre‐tratamiento  (desbaste  y 
desarenado), llega a un distribuidor a partir del cual es conducido hasta la laguna de micrófitos en 
la que permanece un periodo medio de 5 días. A continuación, el agua discurre hasta el humedal 
plantado con Typha latifolia en el que se encuentra un tiempo medio de 3,2 días, de esta balsa pasa 
al humedal plantado con Iris pseudacorus y de ahí, percola a través del sustrato de gravas del último 
humedal hasta ser recogido en un emisario, que finalmente vierte a un pequeño arroyo, afluente del 
río Cea. El  tiempo medio de retención en el sistema con  lirio amarillo y  filtro de gravas es de 3,3 
días. 
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2. Recogida de muestras 

La  recogida  y  almacenamiento  de  todas  las  muestras  se  ha  realizado  de  acuerdo  con  las 
especificaciones  señaladas  en  la  Orden  MAM/3207/2006,  de  25  de  septiembre,  por  la  que  se 
aprueba  la  instrucción  técnica  complementaria  MMA‐EECC‐1/06,  determinaciones  químicas  y 
microbiológicas para el análisis de las aguas; así como por las recogidas en el manual de referencia 
“Standard  methods  for  the  examination  of  water  and  wastewater”  (APHA‐AWWA‐WEF,  2005) 
método 1060 A. Introduction, B. Collection of samples y C. Sample storage and preservation; y en 
las siguientes Normas Europeas ISO: 

‐ ISO 5667‐1:1980 – Calidad del agua. Muestreo. Parte 1: Guía para el diseño de los programas 
de muestreo. 

‐ ISO 5667‐2:1991 – Calidad del agua. Muestreo. Parte 2: Guía para las técnicas de muestreo. 

‐ ISO  5667‐3:1980  –  Calidad  del  agua.  Muestreo.  Parte  3:  Guía  para  la  conservación  y 
manipulación de las muestras. 

‐ ISO 5667‐13:1997 – Calidad del  agua. Muestreo. Parte 13: Guía para  el muestreo de  lodos 
procedentes de aguas residuales y de las instalaciones de tratamiento del agua. 

‐ ISO 5667‐14:1998 – Calidad del agua. Muestreo. Parte 14: Guía para el aseguramiento de la 
calidad en el muestreo y la manipulación de las muestras ambientales del agua. 

 

2.1. De la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial 

2.1.1. Muestreo de agua. 

Se  han  recogido  muestras  de  agua  procedentes  de  la  entrada  y  salida  de  cada  uno  de  los 
microecosistemas  (Tabla  7).  La  periodicidad  del  muestreo  ha  sido  de  entre  10  y  15  días, 
realizándose todos ellos entre las 10 y las 13 de la mañana. El material empleado en el muestreo ha 
sido de polipropileno lavado con ácido nítrico diluido al 33%. 

Tabla 7. Relación de muestreos realizados en el sistema de tratamiento de agua residual  industrial. 
Muestras de agua. Ver Tabla 5 para más detalle. 

PLANTA PILOTO EXPERIMENTAL PARA EL TRATAMIENTO DE AGUA RESIDUAL INDUSTRIAL 

Tipo de Muestra  Muestra de agua 

Temporalidad de muestreo  Cada 15 días. 

Nº de puntos de muestreo  48 (3 réplicas de cada una de los 16 microecosistemas) 

Descripción puntos de muestreo  Entrada y salida de agua de cada uno de los microecosistemas  

Número total de muestras  5 en AFC, GFC, ASC, GSC; 5 en MAFT, MGFT, MAST, MGST; 8 en 
MAFP, MGFP, MASP, MGSP; 18 en MAFC, MGFC, MASC, MGSC. 

Parámetros medidos in situ  pH, temperatura 

Parámetros analizados en laboratorio  Arsénico y zinc en disolución 
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2.1.2. Recogida de muestras para el análisis de las comunidades de 
bacterias. 

Se  han  recogido  muestras  de  las  comunidades  de  bacterias  asociadas  a  la  rizosfera  de  Typha 
latifolia  y  Phragmites  australis.  La  rizosfera,  definida  como  la  parte  del  sedimento  directamente 
influenciada por  la  acción de  las  raíces de  las plantas,  constituye un  importante  ambiente  en  los 
procesos de eliminación de metales pesados del agua, ya que influye en la movilidad de los mismos 
(Jacob y Otte, 2003). 

Una vez extraídas  las plantas de las cubetas, se ha cortado la parte subterránea (rizomas y raíces 
junto con el sedimento adherido a  las mismas) y se ha llevado al  laboratorio para su análisis. Las 
muestras de las tres réplicas se han mezclado para obtener una única muestra para su análisis. El 
muestreo se ha realizado al final del verano. 

Con el objetivo de estudiar el efecto de la vegetación sobre las comunidades de bacterias en estos 
microecosistemas,  los 15 cm más superficiales del  sustrato de  las  cubetas que  funcionaron como 
controles sin vegetación y un caudal de 2ml/min, se han extraído y  llevado al  laboratorio para el 
estudio de las bacterias adheridas al mismo (Tabla 8). 

Tabla 8. Relación de muestreos realizados en el sistema de tratamiento de agua residual  industrial. 
Muestras para el análisis de las comunidades de bacterias. Ver Tabla 5 para más detalle. 

PLANTA PILOTO EXPERIMENTAL PARA EL TRATAMIENTO DE AGUA RESIDUAL INDUSTRIAL 

Tipo de Muestra 
Rizosfera de Typha latifolia y el sedimento asociado a 
la misma 

Temporalidad de muestreo  Una vez al final del verano 

Número de puntos de muestreo  12 (3 réplicas de cada tipo de microecosistema)  

Muestras obtenidas para su estudio  4 muestras: MAFT, MGFT, MAST y MGST   

Tipo de Muestra 
Rizosfera de Phragmites australis y el sedimento 
asociado a la misma 

Temporalidad de muestreo  Una vez al final del verano 

Número de puntos de muestreo  12 (3 réplicas de cada tipo de microecosistema)  

Muestras obtenidas para su estudio  4 muestras: MAFP, MGFP, MASP y MGSP   

Tipo de Muestra  Sustrato 

Temporalidad de muestreo  Una vez al final del verano 

Número de puntos de muestreo  12 (3 réplicas de cada tipo de microecosistema)  

Muestras obtenidas para su estudio  4 muestras: MAFC, MGFC, MASC y MGSC   
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2.2. De  la  planta  piloto  a  escala  real  para  el  tratamiento  de  agua  residual 
urbana 

2.2.1. Muestreo de agua. 

Con una periodicidad mensual (de enero de 2006 a octubre de 2009) se ha realizado una toma de 
muestras  de  agua  en  la  planta  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana  de  la  localidad  de 
Bustillo de Cea, lo que resulta en un total de 46 muestreos. Todos los muestreos se llevaron a cabo 
entre las 09:00 y las 13:00 de la mañana.  

Las  muestras  se  recogieron  en  botes  de  muestreo  de  vidrio  o  polipropileno  en  función  del 
parámetro a analizar. En el caso de los análisis microbiológicos, la muestra se ha recogido en botes 
de vidrio previamente autoclavados en el  laboratorio. Para el análisis de metales,  las muestras se 
tomaron en botes de polipropileno  lavados con ácido nítrico diluido al 33%. El  transporte de  las 
muestras hasta el laboratorio se realizó en condiciones refrigeradas mediante neveras portátiles.  

La toma de muestras se ha realizado en cinco puntos de la instalación: Punto 1‐ Entrada de agua a la 
planta. Punto 2‐ Salida del pretratamiento, Punto 3‐ Zona de la laguna donde se sitúa la tubería de 
salida, Punto 4‐ Zona del humedal con Typha  latifolia en la que se encuentra la salida de la balsa, 
Punto 5‐ Salida del humedal artificial con  Iris pseudacorus y  filtro de gravas con Salix atrocinerea 
(Figura 13). 

2.2.2. Muestreo de sedimento. 

A lo largo de los 9 años de funcionamiento del sistema se ha realizado anualmente una extracción 
del lodo acumulado en la balsa de decantación (pretratamiento). Esta extracción ha sido gestionada 
por la Junta Vecinal de la  localidad de Bustillo de Cea y se ha llevado a cabo mediante un camión 
cisterna propiedad de la Diputación Provincial de León. En el conjunto del mosaico jerarquizado de 
ecosistemas  artificiales  no  se  ha  realizado,  en  estos  9  años  de  funcionamiento  de  la  instalación, 
ninguna extracción del sedimento acumulado en las diferentes balsas que conforman el mosaico.  

Con  el  objeto  de  evitar  confusiones  sobre  el  término  sedimento,  se  precisa  que,  se  entiende  por 
sedimento  la  materia  depositada  en  el  fondo  del  ecosistema.  Este  sedimento  se  origina 
fundamentalmente a partir de la decantación de sólidos así como de los restos de vegetación en el 
caso de que ésta exista (Lesage et al., 2007). 

Se han realizado dos muestreos en otoño del sedimento de la laguna de micrófitos del sistema. La 
recogida de muestras se ha realizado en la zona de entrada del agua residual, en la zona intermedia, 
y en la zona de salida. Para ello, se ha utilizado un corer cilíndrico de 5,3 cm de diámetro y 100 cm 
de largo, el cual se ha introducido en la laguna para recoger muestra a dos profundidades (Figura 
14).  El  primer  estrato  se  ha  tomado  de  la  parte  más  superficial  del  sedimento,  entre  0  y  5 
centímetro de profundidad. El  segundo,  se ha  recogido entre  los 5 y  los 30  centímetros. El perfil 
obtenido  (30  centímetros)  se  considera  representativo  de  la  profundidad  total  del  sedimento 
acumulado en la laguna de acuerdo a los trabajos realizados por Vymazal y Krása (2003). La toma 
de muestras se ha realizado por triplicado de acuerdo con Vesk y Allaway (1997). El volumen total 
de  sedimento  acumulado  en  la  laguna  ha  sido  cubicado  realizando  una  medida  de  la  altura  de 
sedimento en 5 puntos. 

Siguiendo el mismo protocolo se han recogido muestras de sedimento en los humedales artificiales 
plantados con Typha latifolia e Iris pseudacorus, y se ha realizado una medida del volumen total de 
sedimento acumulado en cada balsa. 
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Figura 13. Puntos de muestreo de agua residual en los diferentes ecosistemas artificiales del MJEA®. 

Punto 3 de muestreo de agua, laguna de 
micrófitos (BW) en la zona donde se 
sitúa la salida del agua (primera etapa). 

Punto 1 de muestreo de agua. Entrada 
de agua residual a la instalación.  

Punto 2 de muestreo de agua. Salida del 
pretratamiento. 

Punto 4 de muestreo de agua (segunda 
etapa, BMT). Salida del humedal 
artificial con Typha latifolia. 

Punto 5 de muestreo de agua, salida del humedal artificial con Iris pseudacorus 
(tercera etapa, BMS) y humedal artificial con Salix atrocinerea (cuarta etapa, BMS). 

Punto de vertido del agua depurada, 
Arroyo del Valle, afluente del río Cea. 
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Figura  14.  Muestreo  del  sedimento  acumulado  en  la  laguna  de  micrófitos.  Detalle  del  perfil  de 
sedimento obtenido en el muestreo realizado con un corer cilíndrico. 

 

2.2.3. Muestreo de vegetación. 

Se  han  recogido  muestras  de  la  vegetación  del  sistema  a  finales  de  verano.  Para  ello,  se  han 
muestreado los humedales plantados con Typha latifolia, Iris pseudacorus mediante un cuadrado de 
muestreo de 0,50 x 0,50 cm. La vegetación comprendida en el interior del cuadrado de muestreo ha 
sido recogida en su totalidad. Para asegurar  la repetitividad del dato y teniendo en cuenta  la alta 
variabilidad en la concentración de metales detectada entre las hojas de una misma planta (Weiss 
et al., 2003), se han recogido tres réplicas de cada especie vegetal muestreada, de forma que se ha 
recogido  tres  veces  toda  la  vegetación  comprendida  en  el  cuadrado  de  muestreo,  para 
posteriormente  juntar  esas  tres  réplicas,  y  seleccionar  una  tercera  parte  de  la muestra  total  de 
Typha  latifolia  y  de  la  muestra  de  Iris  pseudacorus.  El  porte  arbóreo  de  Salix  atrocinerea  ha 
condicionado  el  método  de  muestreo  de  esta  especie.  De  forma  que  en  este  caso,  se  han 
seleccionado al azar tres individuos, a los cuales se les ha efectuado una poda de las ramas y se han 
cortado  algunas  raíces.  Al  igual  que  para  Typha  latifolia  e  Iris  pseudacorus,  las  muestras 
procedentes de los distintos individuos de Salix atrocinerea muestreados se han homogeneizado y 
se ha seleccionado una fracción para su posterior secado y análisis.  

Una vez  en  el  laboratorio,  toda  la  vegetación  recogida  se ha  subdividido  en biomasa aérea:  tallo, 
hojas y fruto; y biomasa subterránea: raíces y rizomas y se han lavado con abundante agua del grifo 
y finalmente con agua desionizada (Figura 15).  

En la tabla siguiente (Tabla 9) se presenta de forma sintética el total de muestreos realizados en el 
sistema a escala real de Bustillo de Cea para el tratamiento de agua residual urbana. 
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Tabla 9. Relación de muestreos realizados en el MJEA®. Muestras de agua, sedimento y vegetación. 
Las  letras  indican:  BW  laguna  de  micrófitos,  BMT  balsa  con  flujo  superficial  plantada  con  Typha 
latifolia, BMS balsa con flujo superficial plantada con Iris pseudacorus. 

PLANTA PILOTO EXPERIMENTAL PARA EL TRATAMIENTO DE AGUA RESIDUAL URBANA 

Tipo de Muestra  Muestras de agua 

Temporalidad de muestreo  Mensual. De enero 2006 a octubre 2009 

Número total de muestreos  46 

Puntos de muestreo  Ver Figura 13 

Parámetros medidos in situ 
pH, temperatura, oxígeno disuelto, potencial Red‐Ox, sólidos 
disueltos totales, conductividad 

Parámetros analizados en laboratorio 

Sólidos suspendidos totales, sólidos volátiles, demanda 
química y demanda biológica de oxígeno, nitrógeno total 
Kjeldahl, amonio, fósforo total, coliformes totales y fecales, 
estreptococos fecales, metales pesados disueltos 

Tipo de Muestra  Muestras de sedimento 

Temporalidad de muestreo  Dos muestreos en otoño en BW, BMT y BMS. 

Número total de muestreos  2 

Puntos de muestreo  BW, BMT y BMS (ver Figura 13)   

Parámetros medidos in situ  pH, potencial Red‐Ox 

Parámetros analizados en laboratorio  Materia orgánica, metales pesados 

Tipo de Muestra  Muestras de vegetación 

Temporalidad de muestreo  Una muestra a finales de verano 

Número total de muestreos  1 muestreo de Typha latifolia, 1 muestreo de Iris pseudacorus, 
1 muestreo de Salix atrocinerea 

Puntos de muestreo  BW, BMT y BMS (ver Figura 13) 

Parámetros medidos in situ  Cobertura de la vegetación en cada ecosistema 

Parámetros analizados en laboratorio  Biomasa aérea, biomasa subterránea, metales pesados 
 

 
 

 
 

Figura 15. Secado de la biomasa subterránea 
(fotografía  izquierda)  y  aérea  (fotografía 
derecha) de Typha latifolia. 
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2.2.4. Recogida de muestras para el análisis de las comunidades de 
bacterias. 

Se  han  estudiado  las  comunidades  de  bacterias  presentes  en  tres  ambientes  dentro  del mosaico 
jerarquizado  de  ecosistemas  artificiales:  el  agua  residual,  el  sedimento,  y  la  rizosfera  de  la 
vegetación. 

Para  el  estudio  de  las  comunidades  de  bacterias  asociadas  a  la  rizosfera  de  las  plantas  se  han 
recogido diferentes individuos (entre 10 y 15) de Typha latifolia. Las plantas se escogieron al azar 
en el humedal artificial plantado con esta especie vegetal.  

Este muestreo  se  ha  realizado  en  dos  ocasiones,  la  primera  a  finales  del  verano,  una  vez  que  la 
planta había completado su ciclo vital, y un segundo muestreo a finales de invierno, momento en el 
que  la vegetación del sistema comienza su desarrollo. Una vez extraída  la planta se ha cortado  la 
parte subterránea (rizomas y raíces) junto con el sedimento adherido a la misma, y se ha llevado al 
laboratorio para su análisis.  

Este  mismo  protocolo  de  muestreo  se  ha  aplicado  para  el  muestreo  de  las  comunidades  de 
bacterias  asociadas  a  la  rizosfera  de  Salix  atrocinerea.  En  este  caso,  se  han  elegido  al  azar  tres 
ejemplares de Salix atrocinerea  en cada uno de  los dos muestreos realizados. Estos  individuos se 
han arrancado del sustrato de gravas para recoger sus raíces y rizomas y el sedimento asociado a 
las mismas. 

Para el estudio de las bacterias presentes en el sedimento de la laguna de micrófitos se han tomado 
muestras  de  sedimento  a  finales  del  verano,  en  dos puntos,  zona  de  entrada del  agua  residual  y 
zona de salida del agua residual. Las muestras se han tomado mediante un corer cilíndrico (5,3 cm 
de  diámetro  y  100  cm de  largo)  que  se  introdujo  en  el  sedimento  hasta  una  profundidad  de  15 
centímetros. Las muestras se han recogido por triplicado, y posteriormente se han mezclado en el 
laboratorio para obtener una muestra representativa de cada uno de los dos puntos indicados.  

Finalmente, el muestreo de las bacterias presentes en el agua residual, realizado a finales de verano, 
se han  tomado muestras de agua en cinco puntos de  la  laguna de micrófitos y  agua del humedal 
artificial con Typha latifolia. Las muestras fueron mezcladas, obteniéndose finalmente una muestra 
representativa de agua de los dos ecosistemas (Tabla 10). 
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Tabla  10.  Relación  de muestreos  realizados  en  el  sistema  de  tratamiento  de  agua  residual  urbana 
para el estudio de las comunidades de bacterias. 

PLANTA PILOTO EXPERIMENTAL PARA EL TRATAMIENTO DE AGUA RESIDUAL URBANA 

Tipo de muestra  Agua 

Temporalidad de muestreo  Una vez en verano 

Número total de muestreos  1 

Puntos de muestreo  BW y BMT (ver Figura 13) 

Muestras obtenidas para su estudio 
Bacterias agua residual de la laguna de micrófitos (BWL), 
Bacterias agua residual humedal artificial plantado con Typha 
latifolia (BWT) 

Tipo de muestra  Sedimento 

Temporalidad de muestreo  Una vez en verano 

Número total de muestreos  2 

Puntos de muestreo 
Zona de entrada y zona de salida del agua residual en la laguna 
de micrófitos (BW) 

Muestras obtenidas para su estudio 
Comunidad de bacterias presentes en el sedimento de la 
laguna de micrófitos en la zona de entrada de agua (BSI) y 
zona de salida (BSO) 

Tipo de Muestra 
Rizosfera y sedimento asociado de Typha latifolia y Salix 
atrocinerea 

Temporalidad de muestreo 
Un muestreo a finales de verano y un muestreo a finales de 
invierno 

Número puntos de muestreo  2 

Puntos de muestreo  BMT y BMS (ver Figura 13) 

Muestras obtenidas para su estudio 

Comunidad de bacterias asociada a la rizosfera de Typha 
latifolia en verano (BMTS) y en invierno (BMTW), comunidad 
de bacterias asociada a la rizosfera de Salix atrocinerea en 
verano (BMSS) y en invierno (BMSW) 

 

3. Métodos analíticos 

En la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial se ha realizado una medida in situ 
en el agua de entrada y salida de cada microecosistema de los siguientes parámetros: 

‐ pH. Esta medida se ha obtenido con un pHmetro portátil WTW pH330/SET 1, Nr 100 787, 
provisto de un electrodo WTW Sentix 41. 

‐ Conductividad  y  sólidos  disueltos  totales.  Se  han  medido  con  un  conductivímetro  WTW 
modelo LF 330/SET, Nr 300204 equipado con una sonda WTW tetraCon 325. 

‐ Temperatura.  La medida  de  temperatura  se  ha  tomado  con  las  dos  sondas  anteriormente 
descritas, pues todas ellas cuentan con un sensor térmico. De esta forma, se consideró como 
valor final la media de las dos medidas. 

En el MJEA® se realizó una medida mensual in situ del agua residual, en cada uno de los 5 puntos de 
muestreo de agua (ver Figura xxx), para los siguientes parámetros: 
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‐ pH,  conductividad,  sólidos  disueltos  totales  y  temperatura.  Parámetros  medidos  con  los 
aparatos especificados para el análisis del agua residual industrial.  

‐ Oxígeno disuelto. Medida realizada con un oxímetro portátil WTW Oxi330i/SET, provisto con 
un electrodo WTW Oxicell 325. 

‐ Red‐Ox. En la medida del potencial Red‐Ox se empleó el medidor Redox PCE‐228. 

Cada uno de estos parámetros fue medido tres veces en cada muestreo con el objeto de asegurar la 
repetitividad del dato. 

Las muestras procedentes de la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial se han 
filtrado inmediatamente a través de un filtro de membrana de ésteres de celulosa de entre 7‐12 µm 
de porosidad, se han acidificado con ácido nítrico y almacenado a 4ºC hasta su análisis. El contenido 
de arsénico y zinc en disolución de las muestras ha sido analizado por el personal del Laboratorio 
de Técnicas Instrumentales mediante la técnica de espectrometría de masas con plasma acoplado 
inductivamente (ICP‐MS), con digestión de 0,3 g de la muestra en 10 ml de ácido nítrico al 65% en 
un horno microondas a 200 ºC durante 25 minutos, previa digestión a 100 ºC durante 5 minutos.  

Las muestras recogidas en la planta piloto para el tratamiento de agua residual urbana se han fijado 
y  almacenado  a  4ºC  de  acuerdo  a  los  protocolos  establecidos  en  APHA‐AWWA‐WEF  (2005). 
Posteriormente  se  han  analizado  en  los  laboratorios  del  Instituto  de Medio  Ambiente,  Recursos 
Naturales y Biodiversidad de la Universidad de León, para los siguientes parámetros siguiendo los 
protocolos establecidos en APHA‐AWWA‐WEF (2005) (Tabla 11).  

El análisis del contenido en metales pesados disueltos en el agua residual urbana se ha realizado 
siguiendo el mismo protocolo  realizado con  las muestras procedentes de  la planta piloto para el 
tratamiento  de  agua  residual  industrial.  De  forma  que  una  vez  recibida  la  muestra  en  los 
laboratorios del Instituto de Medio Ambiente, Recursos Naturales y Biodiversidad de la Universidad 
de León,  se ha  filtrado, acidificado y almacenado a 4ºC hasta su análisis. En estas muestras se ha 
analizado la concentración de As, B, Cd, Cr, Cu, Zn, Hg, Mn, Ni, Pb en disolución mediante la técnica 
de  espectrometría  de  masas  con  plasma  acoplado  inductivamente  (ICP‐MS).  Se  ha  analizado 
también  la  concentración  de  Fe,  utilizándose  en  este  caso  la  técnica  espectroscopía  de  emisión 
atómica con plasma (ICP‐AES).  
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Tabla 11. Técnicas analíticas utilizadas en el análisis de muestras de agua residual urbana. 

Parámetro 
Técnica  APHA­AWWA­WEF (2005)  Unidades 

Nombre  Acrónimo 

Sólidos suspendidos 
totales  SST  Gravimetría  Met 2540 – B. Total solids 

dried at 103­105ºC.  mg l‐1 

Sólidos suspendidos 
volátiles  SSV  Gravimetría  Met 2540‐E. Fixed and volatile 

solids ignited at 550ºC.  mg l‐1 

Demanda química de 
oxígeno (dicromato)  DQO  Reflujo cerrado 

dicromato 
Met 5220‐C. Closed reflux, 
titrimetric method.  mg O2 l‐1 

Demanda biológica de 
oxígeno 5 días 20ºC  DBO5  Manométrica  Met 5210‐B. 5­Day BOD Test.  mg O2 l‐1 

Amonio  NH4+  Titración 
Met 4500‐NH3‐B. Preliminary 
distillation step. Met 4500‐
NH3‐C. Titrimetric method. 

mg N l‐1 

Nitrogeno total Kjeldahl NTK  Titración  Met 4500‐Norg‐B. Macro­
Kjeldahl method.  mg N l‐1 

Fósforo total  PT  Espectrofotometría  Met 4500‐P‐E. Ascorbic acid 
method.  mg P l‐1 

Coliformes totales  CT  Filtración en 
membrana 

Met 9222‐B. Standard total 
coliform membrane filter 
procedure. 

UFC 100 ml‐1 

Coliformes fecales  CF  Filtración en 
membrana 

Met 9222‐D. Fecal coliform 
membrane filter procedure.  UFC 100 ml‐1 

Estretococos fecales  EF  Filtración en 
membrana 

Met 9230. Fecal streptococcus 
and enterococcus groups.   UFC 100 ml‐1 

 

En cuanto al sedimento acumulado en el MJEA®, se han medido in situ el pH y el potencial Red‐Ox 
del  sedimento  en  la  laguna  de micrófitos,  en  la  balsa  plantada  con Typha  latifolia,  y  en  la  balsa 
plantada con Iris pseudacorus. Estos parámetros se han definido para los dos estratos de sedimento 
definidos  en  el muestreo  (0‐5  cm,  5‐30  cm).  Las medidas  se  han  realizado por  triplicado  con un 
medidor portátil de pH y potencial Red‐Ox para lodos (PCE group PCE‐228 pH‐meter pH/mV). 

Las muestras de sedimento se han llevado para su estudio a los laboratorios del Instituto de Medio 
Ambiente, Recursos Naturales y Biodiversidad de la Universidad de León, en donde para cada una 
de  ellas  se  ha  realizado  una  homogeneización  y  se  ha  determinado  su  contenido  en  materia 
orgánica mediante gravimetría (APHA‐AWWA‐WEF, 2005). Para realizar el análisis del contenido 
en metales,  se ha realizado un secado de una porción homogénea de cada muestra a 45ºC con el 
objetivo  de  evitar  una  pérdida  de mercurio  por  volatilización,  y  otra  porción  a  70ºC  hasta  peso 
constante para  todos  los demás metales  estudiados  (Vymazal et al.,  2009).  Las muestras  secas  y 
trituradas  con  un mortero  de  ágata  se  llevaron  al  Laboratorio  de  Técnicas  Instrumentales  de  la 
Universidad  de  León,  para  su  análisis  mediante  espectrometría  de  masas  con  plasma  acoplado 
inductivamente (ICP‐MS) del contenido en As, B, Cd, Cr, Cu, Zn, Hg, Mn, Ni, Pb; y espectrometría de 
emisión atómica con plasma (ICP‐AES) para determinar el Fe. 

Las muestras de vegetación (Typha  latifolia,  Iris pseudacorus y Salix atrocinerea), procedentes del 
sistema a escala real para el tratamiento de agua residual urbana, se han secado y analizado para 
conocer  su  concentración  en  metales  pesados  siguiendo  el  mismo  protocolo  que  para  los 
sedimentos. Para conocer la biomasa vegetal de cada humedal, las muestras recogidas al efecto se 
secaron a 105ºC hasta peso constante (APHA‐AWWA‐WEF, 2005). 
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4. Técnicas moleculares 

Para caracterizar  las  comunidades de bacterias presentes en  los  sistemas de depuración de agua 
residual  estudiados,  se  ha  recurrido  a  las  técnicas  moleculares  de  clonación  y  secuenciación, 
identificando las diferentes especies presentes en cada tratamiento por  la secuencia de sus genes 
codificantes para los RNA ribosomales 16S. 

El proceso realizado se resume a continuación de forma esquemática (Figura 16) y se describe de 
forma más detallada posteriormente.  

 

Pasos  realizados  para  la  determinación  de  la  composición  de  la  comunidad 
bacteriana 

‐ Extracción directa del DNA.  

‐ Mediante la técnica de la PCR se ha amplificado simultáneamente el gen codificante para el RNA 
ribosomal 16S de las diferentes especies presentes en la muestra.  

‐ Se han aislado amplificados de distintas especies por su inclusión en el vector pGEM. Los vectores 
recombinantes se han utilizado para la transformación de células competentes de Escherichia coli.  

‐ Colonias  transformantes aisladas  fueron utilizadas para  la secuenciación de 
los insertos. 

‐ Crecimiento de las bacterias para su secuenciación. 

‐ Secuenciación de los insertos de los clones seleccionados. 

‐ Identificación de las bacterias mediante comparación de las secuencias con la 
base de datos GenBank. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura  16.  Esquema  que  muestra  las  diferentes  fases  del  proceso  realizado 
para la determinación de las comunidades de bacterias. Modificado de Amann 
et al. (1995). 
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4.1. Extracción directa del DNA genómico 

Para la extracción del DNA genómico se ha utilizado un Kit comercial específico para extracción de 
DNA de suelo (Power SoilTM DNA Isolation Kit, MO BIO, Laboratories, Inc.), el cual proporciona una 
alta eficacia en la retirada de inhibidores de PCR y  limita efectos de saturación, al tener una gran 
capacidad de unión de ADN (20 μg) (Paz et al., 2007). 

El kit de extracción se ha usado directamente con las muestras de sedimento, mientras que para las 
muestras de la rizosfera y del agua es necesario obtener previamente un pellet de bacterias. Para 
ello,  se  ha  realizado  un  lavado  de  las  raíces  y  el  sustrato  asociado  con  solución  salina  (agua 
destilada  con  0,9%  de  cloruro  de  sodio).  Se  han  eliminado  los  restos  de  sustrato  y  raíces  por 
filtración  y  se  han  tomado 8 ml  de  lavado,  por  último  se  ha  obtenido  un  pellet  de  bacterias  por 
centrifugación  a  4000  rpm  durante  10  minutos.  Cuando  la  cantidad  de  pellet  era  escasa  se  ha 
repetido  este  procedimiento.  Con  el  pellet  obtenido,  se  inicia  el  protocolo  especificado  en  el  Kit 
comercial de extracción de DNA de suelo. 

Para las muestras de agua procedentes del sistema para el tratamiento de agua residual urbana, se 
ha realizado en primer lugar una centrifugación a 4000 rpm durante 5 minutos de 2 litros de agua. 
Si la cantidad de pellet obtenido era escasa, se ha realizado una nueva centrifugación de 1 litro de 
agua. Con el pellet obtenido, se ha  llevado a cabo el protocolo especificado en el Kit comercial de 
extracción de DNA de suelo. 

Para  las  muestras  de  sedimento,  se  ha  aplicado  directamente  el  protocolo  propuesto  en  el  Kit 
comercial (Power SoilTM DNA Isolation Kit), añadiendo una cantidad de muestra de 0,10 gramos a 
diferencia de lo especificado en el manual (0,25 gramos).  

Cada  muestra  de  pellet  de  bacterias  procedentes  de  las  muestra  de  agua  y  de  rizosfera  de  las 
plantas así  como 0,10 gramos de  sedimento para  cada muestra estudiada,  se  introdujeron en  los 
tubos  Powerbead  mediante  los  cuales  se  realiza  un  rápido  mezclado  de  cada  muestra.  La  lisis 
celular  se  realiza mecánica  y  químicamente utilizando  las  diferentes  soluciones  aportadas por  el 
Kit. El DNA extraído se recoge en una matriz, siendo finalmente lavado de la misma. 

La  cantidad  de  DNA  extraído  en  cada  muestra  se  ha  cuantificado  por  medio  de  la 
espectrofotometría a 260nm (Spectophotometer ND 1000, NanoDrop). Se ha comprobado mediante 
electroforesis la calidad y cantidad del DNA usando un gel a una concentración del 1% de agarosa 
en tampón TAE 1X (40 mM tris (hidroximetil) aminometano, 1,14 μl/l ácido acético glacial, 1 mM 
EDTA, pH 7,8). Las muestras se han cargado con glicerol (0,025%) y azul de bromofenol (50%) y los 
geles se visualizan en un transiluminador de luz ultravioleta tras su revelado en bromuro de etidio 
(10 μl de Bromuro de Etidio por cada 500 ml de agua destilada). 

4.2. Reacción en cadena de la polimerasa (PCR) 

La técnica de la Reacción en Cadena de la Polimerasa (PCR), descrita en 1986 por Mullis (Bartlett y 
Stirling,  2003),  tiene  como objetivo obtener un gran número de  copias de un  fragmento de DNA 
particular,  partiendo  de  un mínimo;  en  teoría  basta  partir  de  una  única  copia  de  ese  fragmento 
original. 

Mediante esta técnica, los fragmentos de DNA codificante para el rRNA 16S han sido amplificados 
utilizando los cebadores o primers universales 27f y 907r del gen ribosomal 16S y un termociclador 
de Applied Biosystems, modelo Gene Amp PCR System 9700. 
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Se han realizado reacciones de polimerización de 25 µl, para ello se realiza una mezcla que contiene 
agua destilada (hasta completar 25 µl en cada ración); 2,5 μl de Buffer termofílica DNA polimerasa 
10x, sin magnesio; 2,5 µl dNTP, mezcla de nucleótidos, con una concentración de 0,2 mM; 2,5 µl de 
primer rRNA 16S 27f (5’‐AGAGTTTGATCMTGGCTCAG‐3’), en concentración 50 picomolar; 2,5 µl de 
primer  rRNA 16S 907f  (5’‐CCGTCAATTCMTTTRAGTTT‐3’),  en concentración 50 picomolar; 1,5 µl 
de Cloruro de magnesio 50 mM y 0,625 µl de Taq DNA polimerasa (Promega, Taq DNA plymerase in 
Storage Buffer A). A esta mezcla se adicionan 100ng/25 µl de DNA extraído de la muestra. 

La PCR se ha  iniciado con una desnaturalización a 80ºC durante 5 minutos y a partir de aquí 28 
ciclos  con  las  siguientes  temperaturas:  desnaturalización  del  DNA  a  94ºC  durante  45  segundos, 
hibridación de las cadenas de DNA a 53ºC, 60 segundos y 90 segundos a 72ºC. Tras los 28 ciclos de 
amplificación se ha mantenido la muestra a 72ºC durante 7 minutos para finalizar la extensión de 
las cadenas. 

El éxito de las reacciones se comprueba mediante electroforesis en geles de agarosa al 1%. Como 
control se ha utilizado el marcador sintético 1 kb Plus DNA Ladder. 

4.3. Reacciones de ligación 

Una  vez  amplificados  los  fragmentos  de  las  distintas  especies  presentes  en  la  muestra,  se  ha 
procedido  a  la  ligación  de  los  amplificados.  Se  ha  utilizado  el  kit  pGEM®‐T‐easy  de  Promega.  Se 
realizaron mezclas llevándolas a 10μl en las siguientes cantidades: 5 μl Rapid Ligation Buffer; 1 μl 
vector pGEM®‐ (50ng); 1 μl T4 DNA Ligase (3 Weiss units/μl) y 3 μl de producto de PCR. Se incuba 
12 horas a temperatura ambiente.  

4.4. Experimentos de transformación 

Una vez aislados los amplificados por su inclusión en el vector pGEM‐T, los vectores recombinantes 
se han utilizado para la transformación de células competentes de la cepa DH5α de Escherichia coli. 
Las células competentes se obtuvieron según el protocolo INOUE, mediante el empleo de cloruro de 
calcio (Inoue et al., 1990) y se conservan a ‐80ºC.  

Tubos  con  50‐100  µl  con  células  competentes  DH5α,  se  descongelan  5  minutos  en  hielo  y  se 
mezclan  con  los  10  μl  de  ligación.  Esta mezcla  se  incuba  en  hielo  durante  20 minutos.  Luego  la 
muestra se somete a un choque térmico a 42ºC durante 45‐50 segundos, seguida de una incubación 
en  hielo  durante  2  minutos.  Se  agrega  1  ml  de  medio  LB  líquido  (medio  Luria‐Betani:  10g 
Bactotriptona, 5g extracto de levadura, 10 g NaCl, y pH 7,5) y se incuba durante 1 hora y 30 minutos 
a 37ºC con agitación constante a 150 rpm. Finalmente se agrega 75 μl del IPTG (Isopropil‐Beta‐D‐
Tiogalactopiranosa,  0,1M) y 75 μl  de X‐Gal  (5‐Bromo‐4Cloro‐3‐Indol‐B‐D Galactopiranosa,  5% en 
N,N‐dimetilformamida p/v) y se siembra en placas con medio sólido LB (se agrega 15 g de agar por 
cada  litro de medio  líquido LB) suplementado con ampicilina (concentración final 100mg l‐1). Las 
placas se incuban a 37ºC durante 24 horas.  

Las  colonias  transformadas  serán  aquellas  que  hayan  adquirido  resistencia  a  la  ampicilina.  Las 
colonias azules no recombinantes corresponden a las células transformadas con el vector que lleva 
el  gen  de  la  β‐galactosidasa  funcional  y  produce  por  inducción  con  IPTG  dicha  enzima  capaz  de 
hidrolizar  al  X‐Gal  y  generar  color  azul.  Las  colonias  blancas  recombinantes  corresponden  a  las 
células  transformadas  con  el  vector  que  lleva  un  gen  de  la  β‐galactosidasa  no  funcional  por 
inserción de un fragmento de DNA dentro del mismo. 
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4.5. Análisis rápido de plásmidos 

Esta  técnica  es  utilizada  para  comprobar  qué  colonias  blancas  obtenidas  por  el  método  de 
transformación llevan el producto de la PCR y cuáles no.  

Cada colonia se resuspende en 50 μl de EDTA (0,01M ph8) y se agita en el vortex. Se mezcla con 50 
μl de Cracking Buffer (0,2 g sacarosa, 900 μl H2O, 40 μl NaOH 5M, 50 μl SDS 10%) y se le somete a 
incubación a 70ºC durante 5 minutos. Se deja reposar la muestra a temperatura ambiente durante 5 
minutos. Se añade 1,5 μl KCl (4M) y 2 μl de Bromofenol (0,4%) y se agita en vortex. La muestra se 
incuba en hielo durante 5 minutos luego de lo cual se procederá a centrifugar a 14000 rpm durante 
4 minutos. Finalmente se incuba en hielo durante 5 minutos o más.  

Se  observa  el  tamaño  de  los  plásmidos  para  su  selección  mediante  electroforesis  en  geles  de 
agarosa  al  1%,  utilizando  como  control  negativo  plásmidos  sin  inserto  (procedentes  de  colonias 
azules). 

4.6. Secuenciación 

La secuenciación de los insertos de los clones seleccionados se ha realizado utilizando los servicios 
de secuenciación automática del Laboratorio de Técnicas Instrumentales de la Universidad de León.  

Un  total  de  50  clones  para  cada  una  de  las  muestras  estudiadas  se  secuenciaron  en  ambas 
direcciones, utilizando el Kit Thermo SequenaseY Fluorescent Labelled Primer Cycle Sequencing Kit 
(Amersham Pharmacia Biotech) de acuerdo con las especificaciones indicadas por el fabricante, en 
un secuenciador automático (MEGABACE 500, Amersham Bioscience). Para evitar que una misma 
bacteria esté artificialmente sobrerrepresentada en el análisis, se ha evitado seleccionar más de 10 
clones de una misma PCR, de este modo los clones estudiados pueden considerarse una muestra de 
la composición de las comunidades presentes en las muestras. Esto permite encontrar una relación 
entre el número de clones de una especie o taxón con su frecuencia relativa en la comunidad.  

Las secuencias de DNA obtenidas fueron editadas y revisadas con ayuda del editor de alineamiento 
del programa informático Molecular Evolutionary Genetics Análisis (MEGA) versión 4 (Tamura et 
al., 2007). 

 

5. Análisis de las secuencias 

5.1. Análisis comparativo de las secuencias con las bases de datos 

Una vez revisadas las secuencias estudiadas se compararon con las depositadas en la base de datos 
GenBank del NCBI  (National  Center  for Biotechnology  Information),  utilizando  el método BLAST 
(Basic  Local  Alignment  Search  Tool)  (Altschul  et  al.  1997).  En  el  caso  de  que  las  secuencias  se 
identificaran como quimeras (mezcla de secuencias de especies distintas) o como cloroplastos, se 
procedió  a  la  secuenciación de un nuevo  clon. En  las últimas muestras  analizadas  (MAFP, MASP, 
BWL  y  BWT)  se  han  escogido  nuevos  clones  para  sustituir  a  los  rechazados  por  tratarse  de 
quimeras o cloroplastos. 

Actualmente, son numerosas las entradas en la base de datos del GenBank cuyo origen es “bacteria 
no cultivada” y rara vez el programa BLASTN proporciona una entrada de bacterias identificadas. 
Por  ello,  para  la  búsqueda  de  las  secuencias  de  bacterias  más  similares  a  las  obtenidas,  se  ha 
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recurrido al empleo de la herramienta “Align” de la aplicación web Greengenes: 16S rDNA data and 
tolos (http://greengenes.lbl.gov/cgi‐bin/nph‐index.cgi) (DeSantis et al., 2006a).  

La  herramienta  “Align”  realiza  en  primer  lugar  un  alineamiento  del  conjunto  de  secuencias 
mediante  el  algoritmo NAST  (Nearest  alignment  space  termination)  (DeSantis  et al.,  2006b).  Los 
parámetros introducidos para este alineamiento han sido 700 de longitud mínima (mínimo número 
de nucleótidos que deben alinearse con el conjunto de secuencias de la base de datos), y un umbral 
de similitud del 80% con el conjunto de secuencias de la base de datos, de forma que las secuencias 
que no presenten al menos un 80% de similitud no se incluyen en el alineamiento. 

Simultáneamente,  la  herramienta  “Align”  permite  realizar  una  búsqueda  de  los  “vecinos  más 
próximos” (near‐neighbors) en su propia base de datos, mediante la medida de similitud Simrank. 
De esta forma, se obtiene finalmente un archivo con el conjunto de secuencias estudiadas alineadas, 
y un archivo con las secuencias de bacterias no identificadas así como las secuencias de bacterias 
identificadas más similares a las estudiadas.  

5.2. Alineamiento 

Se  ha  realizado  un  alineamiento múltiple  de  todas  las  secuencias  estudiadas  y  un  alineamiento 
múltiple  de  las  secuencias  estudiadas  junto  con  las  secuencias  más  parecidas  obtenidas 
(identificadas  y  no  identificadas).  Estos  alineamientos  permiten  asegurar  que  las  posiciones 
nucleotídicas  comparadas  son  homólogas  con  todas  las  secuencias.  El  método  de  alineamiento 
utilizado  ha  sido  el  alineamiento  progresivo  CLUSTAL‐W2  (Thompson  et  al.,  1994),  y  se  ha 
mejorado a ojo con ayuda del editor del programa MEGA versión 4. 

Con el objetivo de  conseguir un mejor alineamiento de  las  secuencias,  se ha decidido  realizar de 
forma  conjunta  el  alineamiento  de  las  secuencias  obtenidas  en  el  estudio  de  la  planta  piloto  a 
pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial junto con la colección de secuencias 
obtenidas en el estudio de la planta piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana.  

 

5.3. Análisis de la información filogenética 

5.3.1. Composición 

Reconstrucción Filogenética 

Para  la  clasificación  de  las  secuencias  estudiadas  se  ha  realizado  un  análisis  filogenético  con  el 
programa  informático MEGA  versión  4.  Con  la  finalidad  de  obtener  un mejor  resultado,  en  este 
análisis  se  han  incluido  todas  las  secuencias  de  DNA  obtenidas  en  el  estudio,  tanto  de  la  planta 
piloto a pequeña escala como de  la planta piloto a escala real, así como secuencias más similares 
obtenidas de  la base de datos de  la aplicación web Greengenes. Por ello,  los árboles  filogenéticos 
elaborados  incluyen  clones  procedentes  de  las  dos  plantas  de  tratamiento  de  agua  residual 
estudiadas  (sistema  piloto  a  pequeña  escala  para  el  tratamiento  de  agua  residual  industrial  y 
sistema piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana). 

El método escogido para el análisis  filogenético ha sido un cálculo de distancias entre parejas de 
secuencias siguiendo el modelo evolutivo de sustitución no estacionario LogDet (Tamura Kumar) 
(Lake,  1994),  diseñado  para  corregir  la  desigualdad  en  la  frecuencia  de  bases  de  las  secuencias 
(Felsenstein,  2004).  La  distancia  LogDet  se  define  como  menos  el  logaritmo  neperiano  del 
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determinante  de  la  matriz  de  divergencia  obtenida  de  la  comparación  de  bases  entre  cada  dos 
secuencias.  

La  construcción de  árboles  filogenéticos  se  ha  realizado de  acuerdo  con  el  algoritmo Neighbour‐
Joining,  modelo  y  método  implementados  en  el  programa  MEGA  versión  4.  Este  método  es 
puramente algorítmico, representando una buena aproximación heurística para encontrar el árbol 
de  evolución  mínima  más  corto.  Secuencialmente  encuentra  vecinos  que  minimizan  la  longitud 
total del árbol. Es un método rápido que proporciona un único árbol filogenético. 

La  robustez  de  los  árboles  obtenidos  (árbol  filogenétco  con  toda  la  colección  de  secuencias  y 
árboles  para  cada  Filo  de  bacterias)  se  ha  evaluado  por  medio  de  la  técnica  de  remuestreo 
bootstrap  (Felsenstein,  1985),  con  1000  réplicas.  Esta  técnica  indica  si  el  árbol  obtenido  está 
soportado por el conjunto de datos estudiados o si ese árbol es un resultado marginal casi igual a 
otros  posibles  árboles  (Baldauf,  2003).  Se  realiza  cogiendo  aleatoriamente  submuestras  del 
conjunto de secuencias, con las que se construyen diferentes árboles y se calcula para cada árbol la 
frecuencia con la que aparecen los nodos del árbol en cada una de estas submuestras aleatorias. 

Otras clasificaciones 

De  forma  complementaria,  se  han  clasificado  las  secuencias  obtenidas mediante  el  software  del 
Ribosomal  Database  Project  (RDP)  (Cole  et  al.  2007)  disponible  en  internet 
(http://rdp.cme.msu.edu/),  y  su  herramienta  “Classifier”  (Wang  et  al.  2007)  con  un  umbral  de 
confianza del 80%. Así como, mediante el software de Greengenes (DeSantis et al., 2006b) con su 
aplicación  “Classify  a  batch  of  sequences  against  multiple  taxonomies”,  también  disponible  en 
internet (http://greengenes.lbl.gov/cgi‐bin/nph‐NAST_align.cgi), que realiza una comparación con 
el alineamiento múltiple prokMSA (alineamiento múltiple de las secuencias de 16S DNA disponibles 
en las bases de datos públicas) para encontrar los vecinos más próximos (near‐neighbours) usando 
la medida de similitud de Simrank.  

Esta aplicación del software Greengenes exige que previamente se haya realizado un alineamiento 
de las secuencias a clasificar mediante la herramienta “Align”.  

5.3.2. Riqueza y diversidad 

Para  estudiar  los  aspectos  de  las  comunidades  de  bacterias  relacionados  con  su  riqueza  y 
diversidad  alfa  (comprende  información  sobre  el  número  de  taxones  en  un  área  de  muestreo 
pequeña  así  como  la  información  de  su  abundancia  relativa  o  uniformidad)  se  han  definido 
previamente  unas  unidades  taxonómicas  operativas  (OTUs)  en  base  a  cinco  distancias  genéticas 
diferentes:  0,01;  0,05;  0,10;  0,20  y  0,40.  Los  OTUs  funcionan  como  unidades  de  clasificación,  y 
permiten agrupar,  en un mismo OTU,  todas  las  secuencias  situadas a una distancia  filogenética a 
inferior  a  la  determinada,  sin  considerar  si  ese  OTU  es  una  especie,  un  género  o  cualquier  otra 
entidad  biológica.  De  forma  que,  si  se  considera  la  distancia  filogenética  de  0,01,  todas  las 
secuencias incluidas en un OTUs se sitúan a una distancia inferior a 0,01. Al aumentar la distancia 
filogenética utilizada para definir los OTUs, el número de OTUs distintos es lógicamente menor.  

Una  vez  definidos  los  OTUs,  se  ha  evaluado  la  calidad  del  muestreo  realizado.  Para  ello  se  han 
realizado curvas de acumulación y de rarefacción para uno de los ambientes analizados en la planta 
piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial y en la planta piloto a escala 
real para el tratamiento de agua residual industrial. Las curvas de acumulación muestran el número 
de OTUs acumulados conforme se va aumentando el esfuerzo de muestreo en una comunidad, de 
manera que la riqueza aumentará hasta que llegue un momento en el cual aunque se incremente el 
esfuerzo de muestreo, el número de OTUs alcanzará un máximo y se estabilizará (Espinosa, 2003). 
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Las  curvas  de  rarefacción  muestran  el  número  de  OTUs  estadísticamente  esperado  según  se 
incrementa  el  esfuerzo  de  muestreo,  representan  así  la  expectativa  estadística  para  las 
correspondientes curvas de acumulación. En este trabajo las curvas de rarefacción se han calculado 
para 1000 submuestreos aleatorios. 

El  estudio  de  la  diversidad  alfa  (riqueza  y  uniformidad  de  una  comunidad  particular  que  se 
considera  homogénea)  de  las  comunidades  de  bacterias  estudiadas  se  ha  realizado mediante  el 
empleo de índices de riqueza y de índices de estructura de la comunidad (Figura 17), algunos de los 
cuales son estimadores no‐paramétricos, también llamados de libre distribución ya que no asumen 
un tipo de distribución del conjunto de datos, ni una serie de supuestos a priori que los ajusten a un 
modelo determinado (Smith y Van Belle, 1984; Palmer, 1990; Colwell y Coddington, 1994).  

La  riqueza  se  basa  únicamente  en  el  número  de  tipos  u  OTUs  presentes,  sin  tener  en  cuenta  la 
abundancia  de  los  mismos.  La  forma  ideal  de  medir  esta  riqueza  es  contar  con  un  inventario 
completo para conocer el número total de OTUs. En el caso de comunidades muy diversas, como las 
comunidades de bacterias, esta situación  ideal es muy difícil de alcanzar, por  lo que se  recurre a 
índices de riqueza obtenidos a partir de un muestreo de la comunidad. 

Esta  riqueza  se  ha  estudiado mediante  las  curvas  de  rarefacción  y  el  estimador  no  paramétrico 
Jaknnife de primer orden, basado en el número de OTUs que ocurren solamente en una muestra. 
Este estimador permite reducir el sesgo de los valores estimados para reducir la subestimación del 
verdadero  número  de  especies  en  una  comunidad  con  base  en  el  número  representado  en  una 
muestra  reduciendo  el  sesgo  del  orden  1/m  (Palmer,  1990;  Krebs,  1989).  En  el  trabajo  se  ha 
utilizado el estimador Jacknife 1 de acuerdo a lo descrito por Burnham y Overton (1979). 

Los  índices  basados  en  la  estructura  de  una  comunidad  de  bacterias  reflejan  la  distribución 
proporcional del valor de abundancia de cada especie. En este trabajo se ha utilizado el  índice de 
dominancia de Simpson, que muestra la probabilidad de que dos individuos tomados al azar de una 
muestra sean del mismo OTU (Brown y Bowman, 2001); el índice de equidad de Shannon‐Wiener, 
que mide  el  grado  promedio  de  incertidumbre  en  predecir  a  que OTU  pertenecerá  un  individuo 
escogido  al  azar  de  una  colección  (Magurran,  1988;  Peet,  1974;  Baev  y  Penev,  1995;  Moreno  y 
Halffter, 2001) asumiendo que los individuos son seleccionados al azar y que todos los OTUs están 
representados en la muestra; y el modelo no paramétrico de Chao 1 que utiliza la relación marcaje‐
liberación‐recaptura para estimar la diversidad como riqueza total de OTUs al agregar un factor de 
corrección al número observado de especies (Chao, 1984; Chao et al., 1993).  

Estos análisis de riqueza y diversidad de las comunidades de bacterias estudiadas se han realizado 
mediante  el  software  MOTHUR  (http://www.mothur.org/wiki/Main_Page)  desarrollado  para 
estudios de ecología microbiana (Schloss et al., 2009). 
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Rarefacción 
E(S) = ∑ 1 ‐ ((N‐Ni) x n‐1) / (N x n‐1)) 

E(S) = número esperado de OTUs; N = número total de OTUs que en una muestra; Ni = número de 
bacterias del iésimo OTU; n = tamaño de la muestra estandarizado. 

Índice de Simpson 
D= ∑ (Ni x (Ni ‐1)/n x (n‐1)),  

N = número total de OTUs que en una muestra; Ni = número de bacterias del iésimo OTU; n = 
tamaño de la muestra estandarizado. 

Índice de Shannon‐Wiener 
H’ = ‐∑pi Ln pi 

pi = abundancia proporcional del OTU i, es decir, número de bacterias del OTU i entre el total de 
bacterias de la muestra. 

Chao 1 
SChao1 = Sobs + (n2 x (2b))‐1 

SChao1 = riqueza total de OTUs, Sobs = número de OTUs observado, n1 = número de OTUs observados 
una vez, n2 = número de OTUs raros observados dos veces. 

Figura 17. Índices y modelos utilizados para el estudio de la riqueza específica y la diversidad de las 
comunidades de bacterias en este trabajo.  

 

 

5.3.3. Análisis comparativo 

Las  diferencias  entre  las  comunidades  de  bacterias  estudiadas  se  han  analizado  mediante  la 
herramienta  UniFrac  (Lozupone  y  Knight,  2005).  Esta  herramienta  permite  realizar  distintos 
análisis estadísticos en un contexto filogenético. 

Se  han  identificado  las  diferencias  significativas  de  composición  y  estructura  entre  las  distintas 
comunidades de bacterias analizadas, utilizando los estadísticos Weighted UniFrac y P test (Martin, 
2002),  con  100  réplicas  o  permutaciones,  ambos  implementados  en  el  software  UniFrac 
(http://bmf2.colorado.edu/unifrac/index.psp).  

El  estadístico  UniFrac  utiliza  el  algoritmo  UniFrac,  de  forma  que  las  comunidades  son 
significativamente  diferentes  si  el  valor  del  algoritmo  UniFrac  para  el  árbol  filogenético  real  es 
mayor  que  el  valor  que  se  esperaría  si  las  secuencias  se  distribuyeran  aleatoriamente  entre  las 
comunidades. Para ello, se realiza 100 veces una distribución aleatoria de las secuencias entre las 
diferentes comunidades y se calcula cada vez el valor del algoritmo. El algoritmo UniFrac mide la 
diferencia entre dos comunidades en relación a  la  longitud de  las ramas que son únicas para una 
comunidad o para otra. En este  trabajo  se ha utilizado una variante de  este  algoritmo, Weighted 
UniFrac,  que  pondera  unas  u  otras  ramas  en  función  de  datos  de  abundancia,  de  forma  que  no 
considera únicamente la riqueza sino también la abundancia relativa de las bacterias. 

El P test también utiliza la información filogenética de las comunidades estudiadas para identificar 
si estas comunidades son significativamente diferentes. En este caso, el P test estima la similaridad 
entre las comunidades como el número de cambios parsimónicos que se requerirían para explicar 
la distribución de las secuencias entre las diferentes comunidades en el árbol filogenético.  
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Otra  aplicación  implementada  en  el  software  UniFrac  empleada  en  este  trabajo  ha  sido  “Cluster 
Environments”,  la  cual  desarrolla  un  análisis  cluster  jerárquico  (UPGMA)  de  las  comunidades  a 
partir  de  una  matriz  de  distancias  generada  calculando  los  valores  por  parejas  del  algoritmo 
Weighted  UniFrac.  La  robustez  de  este  análisis  cluster  jerárquico  se  ha  evaluado  mediante  el 
método estadísitco de remuestreo Jacknife, con 100 réplicas. 

Finalmente,  se  ha  realizado  un  Análisis  de  Componentes  Principales  (ACP)  que  es  una  técnica 
estadística multivariante  de  síntesis  de  la  información  o  reducción  de  la  dimensión  (número  de 
variables),  que  permite  encontrar  los  factores  subyacentes más  explicativos  tras  un  conjunto  de 
datos, que mejor expliquen la variabilidad de estos datos. La elección de los factores se realiza de tal 
forma  que  el  primero  recoja  la mayor  proporción  posible  de  la  variabilidad  original;  el  segundo 
factor debe recoger la máxima variabilidad posible no recogida por el primero, y así sucesivamente. 
Del total de factores se elegirán aquéllos que recojan el porcentaje de variabilidad que se considere 
suficiente.  A  éstos  se  les  denominará  componentes  principales.  Este  análisis  se  ha  realizado 
mediante el software UniFrac, que en este caso toma como dato de partida la matriz de distancias 
por parejas generada con el algoritmo Weighted UniFrac. 

 

6. Análisis de datos 

Para  el  estudio de  la  eficiencia  en  la  eliminación de  contaminantes del  agua  residual,  tanto  en  la 
planta piloto a pequeña escala como en la planta piloto a escala real, se ha definido como Índice de 
eliminación la siguiente expresión:  

Índice de eliminación de un contaminante= ((concentración contaminante efluente – concentración 
contaminante afluente) / concentración contaminante afluente) x 100. 

El  Índice de  eliminación medio  se ha  calculado  como  la media del  Índice de  eliminación en  cada 
muestreo. 

En el caso de que la concentración del elemento estudiado se encontrara en una muestra por debajo 
del límite de detección del equipo, se le asignó un valor correspondiente a la mitad de ese límite de 
detección,  con el objeto de poder  realizar un  tratamiento estadístico de  los datos, y minimizar el 
error nominal de tipo I (Clarke, 1998).  

Los resultados obtenidos en la planta piloto a pequeña escala, así como los del sistema a escala real 
de Bustillo de Cea, no se han ajustado a los requisitos de distribución de datos establecidos por la 
estadística paramétrica: distribución normal e igualdad de varianzas. La prueba de Levene, ha sido 
el estadístico empleado para comparar la igualdad de varianzas y la normalidad de la distribución 
se ha evaluado con la prueba de significación de Shapiro‐Wilk en el caso de muestras de pequeño 
tamaño  (n<30),  o  con  el  test  de  Kolmogorov‐Smimov,  con  un  nivel  de  significación  de  Lilliefors, 
para muestras de mayor tamaño (n>30). 

Con  el  objeto  de  determinar  si  los  datos  de  eliminación  de  zinc  o  arsénico  en  la  planta  piloto  a 
pequeña  escala  proceden  de  la  misma  población  muestral  (no  existen  diferencias  significativas 
entre  los  resultados  obtenidos  en  los  distintos  tratamientos),  o  sí  al menos  los  resultados  de  un 
tratamiento difieren significativamente del resto, se ha realizado la prueba de Kruskal‐Wallis, que 
constituye una alternativa no paramétrica al uso del análisis de la varianza de un factor (ANOVA) 
con los datos reemplazados por categorías. Esta prueba es una extensión para tres o más grupos de 
la prueba no paramétrica U de Mann‐Whitney (equivalente no paramétrico de la prueba t para la 
diferencia  de  dos medias  cuando  las muestras  son  independientes),  la  cual  se  ha  utilizado  en  el 
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análisis de  los tratamientos agrupados en dos muestras  independientes. Ambas pruebas se basan 
en categorías o rangos, por lo que la medida de tendencia central que se compara es la mediana. 

La  prueba  de  Friedman  se  ha  utilizado  para  estudiar  si  el  índice  de  eliminación  de  cada  metal 
pesado  en  cada  tratamiento  de  la  planta  piloto  a  pequeña  escala  varía  significativamente  en  los 
diferentes muestreos, es decir, si  la eliminación del metal pesado varía a lo largo del tiempo. Esta 
prueba  es  un  diseño  de  bloques  aleatorios,  de  forma  que  los  resultados  obtenidos  para  un 
tratamiento  se  dividen  en  bloques,  estando  conformado  cada  bloque  por  los  resultados  de  cada 
muestreo. 

Para  el  análisis  de  los  datos  obtenidos  en  la  planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual 
urbana se han utilizado los análisis ya descritos: pruebas no paramétricas de Kruskal‐Wallis y U de 
Mann‐Whitney.  

En cuanto al análisis de datos relativos a las comunidades de bacterias estudiadas, se ha realizado 
un  análisis  de  correspondencias  (AC)  con  los  datos  de  riqueza  y  abundancia  de  los  diferentes 
taxones (a nivel de orden) obtenidos a partir de  la reconstrucción de  los árboles  filogenéticos. El 
análisis  de  correspondencias,  técnica  descriptiva  multivariante  de  ordenamiento,  ha  permitido 
obtener una representación gráfica bidimensional de las comunidades de bacterias analizadas junto 
con  los  taxones  (órdenes)  en  los  que  se  han  clasificado  las  diferentes  bacterias  que  conforman 
dichas comunidades. Los  taxones y  las  comunidades de bacterias  se distribuyen a  lo  largo de  los 
ejes, la mayor o menos distancia entre los distintos taxones y comunidades refleja las relaciones de 
dependencia y semejanza entre las categorías. 

El  estudio  de  la  riqueza  y  diversidad  de  las  comunidades  de  bacterias,  realizado  en  un  contexto 
filogenético  de  acuerdo  a  lo  desarrollado  en  el  apartado  5.3.2  Riqueza  y  Diversidad,  se  ha 
completado  realizando  un  tratamiento  estadístico  de  los  resultados  obtenidos.  Para  ello,  se  han 
utilizado  las pruebas no paramétricas de Kruska‐Wallis y U de Mann‐Whitney que han permitido 
estudiar si los datos de diversidad y riqueza obtenidos para las distintas comunidades de bacterias 
analizadas son significativamente distintos entre sí. 

Todos  los análisis estadísticos se han realizado con el paquete estadístico SPSS versión 15.0 para 
Windows (SPSS Inc., 2006). En el caso de identificarse “outlayers”, éstos se han estudiado de forma 
individualizada, y se han eliminado de los datos en los casos en los que se ha estimado oportuno. 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 

1. Eliminación de metales pesados en el sistema piloto para el 
tratamiento de agua residual industrial 

Los diferentes microecosistemas, resultado de la combinación de los factores estudiados, han sido 
evaluados en relación a su capacidad para eliminar zinc y arsénico de un agua residual  industrial 
fabricada de forma artificial. 

Los experimentos realizados en  la planta piloto a pequeña escala se han desarrollado conforme a 
los objetivos planteados  inicialmente. El desarrollo de  tejidos vegetales por parte de  las especies 
utilizadas  (Typha  latifolia  y  Phragmites  australis)  ha  sido  desigual.  En  Phragmites  australis  este 
desarrollo ha resultado adecuado. Sin embargo, Typha latifolia ha presentado un desarrollo vegetal 
escaso,  si  bien  no  fue  necesario  replantar  ningún  individuo,  ya  que  todos  sobrevivieron  al 
experimento. 
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Las siguientes tablas (Tablas 12 y 13) recogen los resultados obtenidos en cada microecosistema, 
en relación a su capacidad para eliminar del agua arsénico y zinc en disolución.  

El  afluente,  preparado  artificialmente  en  un  tanque  de  1000  litros,  se  ha  analizado  en  cada 
muestreo así como el efluente de cada microecosistema. El pH del afluente se mantuvo en 4,00 a lo 
largo  de  todas  las  fases  del  experimento.  Las  concentraciones  medias  de  zinc  y  arsénico  en  el 
afluente, aunque varían ligeramente entre muestreos, no difieren significativamente en ningún caso 
(p=0,892, para el zinc; p=0,991, para el arsénico).  

Tabla  12.  Concentración media  y  desviación  estándar  (DE)  de  zinc  en  el  afluente  y  en  el  efluente; 
índice de eliminación y desviación estándar  (DE) de este metal pesado en el agua, y valor medio y 
desviación estándar de pH en el efluente para cada tratamiento. Las letras indican: A, sustrato arlita; 
G,  sustrato  grava;  F,  flujo  superficial;  S,  flujo  subsuperficial;  C,  tratamiento  sin  vegetación;  T, 
tratamiento con Typha latifolia; P, tratamiento con Phragmites australis; M, caudal 2 ml min‐1. Estos 
códigos se utilizarán en tablas sucesivas. Para más explicación consultar Tabla 6. 

Microecosistema 
Afluente Zn (mg l­1) 

media ± DE 
Efluente Zn (mg l­1) 

media ± DE 

Índice de 
eliminación Zn, 
media ± DE 

pH,  
media ± DE 

AFC  13,39 ± 5,17  8,26 ± 3,30  37,84 ± 13,09  4,18 ± 1,35 
GFC  13,39 ± 5,17  10,27 ± 4,62  25,66 ± 15,89  4,53 ± 1,38 
ASC  13,39 ± 5,17  8,78 ± 2,09  42,83 ± 16,55  4,97 ± 1,62 
GSC  13,39 ± 5,17  9,25 ± 2,76  47,12 ± 23,25  5,03 ± 1,56 
MAFC  15,39 ± 6,51  9,29 ± 3,52  40,18 ± 19,48  5,19 ± 1,68 
MGFC  15,39 ± 6,51  9,06 ± 3,08  36,02 ± 25,06  4,89 ± 1,76 
MASC  15,39 ± 6,51  11,36 ± 4,64  27,11 ± 20,01  5,15 ± 1,60 
MGSC  15,39 ± 6,51  8,98 ± 5,38  30,48 ± 27,20  4,82 ± 1,73 
MAFT  13,63 ± 1,90  8,63 ± 2,00  37,16 ± 8,58  6,41 ± 0,65 
MGFT  13,63 ± 1,90  7,89 ± 2,22  40,16 ± 23,04  6,44 ± 0,54 
MAST  13,63 ± 1,90  10,68 ± 1,97  25,98 ± 11,85  5,93 ± 0,61 
MGST  13,63 ± 1,90  7,31 ± 3,13  45,43 ± 22,60  6,33 ± 0,75 
MAFP  15,39 ± 6,51  7,74 ± 3,53  48,32 ± 14,68  5,48 ±1,91 
MGFP  15,39 ± 6,51  6,88 ± 5,12  55,72 ± 24,52  6,24 ± 0,60 
MASP  15,39 ± 6,51  8,59 ± 3,30  34,91 ± 18,78  5,18 ± 1,81 
MGSP  15,39 ± 6,51  11,29 ± 5,04  27,38 ± 7,91  4,63 ± 1,63 
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Tabla  13.  Concentración  media  y  desviación  estándar  (DE)  de  arsénico  en  el  afluente  y  efluente; 
índice de eliminación y desviación estándar de este metaloide en el agua, y valor medio y desviación 
estándar  (DE)  de  pH  en  el  efluente  para  cada  tratamiento.  Consultar  tablas  6  y  12  para  mayor 
información. 

Microecosistema 
Afluente As (mg l­1) 

media ± DE 
Efluente As (mg l­1) 

media ± DE 
Índice de eliminación 

As, media ± DE 
pH,  

media ± DE 

AFC  19,95 ± 2,16  16,96 ± 3,35  15,50 ± 9,17  4,18 ± 1,35 
GFC  19,95 ± 2,16  17,88 ± 2,86  10,67 ± 6,69  4,53 ± 1,38 
ASC  19,95 ± 2,16  14,95 ± 5,88  26,35 ± 6,69  4,97 ± 1,62 
GSC  19,95 ± 2,16  16,30 ± 3,99  18,72 ± 15,96  5,03 ± 1,56 
MAFC  19,73 ± 3,68  17,33 ± 3,51  13,00 ± 10,11  5,19 ± 1,68 
MGFC  19,73 ± 3,68  17,05 ± 3,55  13,75 ± 8,59  4,89 ± 1,76 
MASC  19,73 ± 3,68  17,78 ± 3,83  10,08 ± 7,22  5,15 ± 1,60 
MGSC  19,73 ± 3,68  17,59 ± 4,00  11,04 ± 10,39  4,82 ± 1,73 
MAFT  20,52 ± 1,88  19,23 ± 1,56  8,93 ± 3,88  6,41 ± 0,65 
MGFT  20,52 ± 1,88  18,43 ± 2,52  10,42 ± 5,77  6,44 ± 0,54 
MAST  20,52 ± 1,88  18,15 ± 2,18  11,69 ± 3,91  5,93 ± 0,61 
MGST  20,52 ± 1,88  18,73 ± 1,09  9,89 ± 6,01  6,33 ± 0,75 
MAFP  19,11 ± 5,23  15,50 ± 3,73  17,56 ± 8,19  5,48 ±1,91 
MGFP  19,11 ± 5,23  14,71 ± 4,00  22,77 ± 7,25  6,24 ± 0,60 
MASP  19,11 ± 5,23  16,11 ± 3,76  14,69 ± 7,61  5,18 ± 1,81 
MGSP  19,11 ± 5,23  15,92 ± 4,08  16,26 ± 7,92  4,63 ± 1,63 
 

Los  resultados  presentados  en  las  tablas  anteriores  (Tabla  11  y  12) muestran  las  diferencias  de 
funcionamiento de la planta piloto en todos los microecosistemas (Figuras 18 y 19), reflejadas en 
las desviaciones estándar obtenidas, particularmente en el índice de eliminación. Altas variaciones 
a  lo  largo  del  tiempo  en  la  concentración  media  de  metales,  así  como  en  la  eliminación  de  los 
mismos  en  humedales  artificiales,  son  frecuentes  de  acuerdo  con  los  datos  presentados  por 
distintos autores (Knox et al., 2006; Kröpfelová et al., 2009). 

 

Figura 18. Diagrama de cajas de Tukey. Las cajas representan los valores de concentración de zinc en 
el  efluente  situados  entre  el  primer  y  el  tercer  cuartil.  La  línea  horizontal  de  la  caja  muestra  la 
mediana.  Las  líneas  verticales  indican  el  rango  de  concentraciones  obtenidas,  exceptuando  los 
outlayers marcados con círculos. AFC, ASC, GFC, GSC, N=5; MAFC, MGFC, MASC, MGSC, N=18; MAFT, 
MGFT, MAST, MGST, N=5; MAFP, MGFP, MASP, MGSP, N=8. Para más información consultar Tabla 6. 
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Figura  19.  Diagrama  de  cajas  de  Tukey.  Las  cajas  representan  los  valores  de  concentración  de 
arsénico  en  el  efluente  situados  entre  el  primer  y  el  tercer  cuartil.  La  línea  horizontal  de  la  caja 
muestra la mediana. Las líneas verticales indican el rango de concentraciones obtenidas, exceptuando 
los  outlayers  marcados  con  círculos.  AFC,  ASC,  GFC,  GSC,  N=5;  MAFC,  MGFC,  MASC,  MGSC,  N=18; 
MAFT, MGFT, MAST, MGST, N=5; MAFP, MGFP, MASP, MGSP, N=8. Para más  información consultar 
Tabla 6. 

 

Las  concentraciones  de  zinc  y  de  arsénico  en  el  efluente  han  sido  significativamente  distintas 
(p<0,001)  a  la  que  estos  elementos  presentan  en  el  afluente.  Es  decir,  hay  una  variación 
significativa en las concentraciones de zinc y arsénico entre la entrada de agua residual industrial a 
los tratamientos y la salida de agua residual tras su paso por los humedales artificiales a pequeña 
escala. No obstante, las concentraciones del efluente, que han variado en el rango de 7‐11 mg l‐1 de 
zinc,  y  15‐19  mg  l‐1  de  arsénico,  continúan  siendo  elevadas.  De  forma  que,  estos  efluentes, 
particularmente  debido  a  la  concentración  de  arsénico,  no  permitirían  dar  cumplimiento  a  los 
objetivos de  calidad para  los  cauces  fluviales  establecidos  en  el Real Decreto  995/2000,  de  2  de 
junio,  por  el  que  se  fijan  objetivos  de  calidad  para  determinadas  sustancias  contaminantes  y  se 
modifica el Reglamento de Dominio Público Hidráulico, aprobado por el Real Decreto 849/1986, de 
11 de abril. El Real Decreto 995/2000 establece en su Anexo I,  titulado “Sustancias Preferentes y 
Objetivos de Calidad”, una concentración de arsénico total 50 µg l‐1, y de zinc entre 30 y 500 µg l‐1 
(en función de la dureza del agua). 

Para el conjunto de tratamientos, la eliminación de zinc ha sido significativamente mayor (p<0,001) 
que  la  de  arsénico,  lo  que  está  en  consonancia  con otros  estudios  realizados  al  respecto  (Stolz  y 
Greger, 2002; Vymazal et al., 2005). 

El tratamiento que más zinc ha eliminado del agua ha sido el constituido por la combinación de un 
caudal de 2 ml min‐1, flujo subsuperficial, sustrato de grava, y Phragmites australis (MGFP) con un 
índice de eliminación de 56, seguido por el tratamiento conformado por esta misma combinación 
de  factores  con  la  excepción  del  sustrato  (MAFP),  y  para  el  que  se  ha  obtenido  un  índice  de 
eliminación  de  zinc  del  agua  de  48.  Por  el  contrario,  los  sistemas  menos  eficaces  han  sido  el 
tratamiento con caudal de 1ml min‐1, flujo subsuperficial, sustrato de grava, y sin vegetación (GFC) 
con un índice de eliminación medio de 26, seguido por el tratamiento con caudal de 2ml min‐1, flujo 
superficial, sustrato de arlita, y plantado con Typha latifolia (MAST), el cual ha presentado también 
un índice de eliminación de zinc del agua de 26. El contraste de Kruskal‐Wallis indica que el índice 
de eliminación de zinc ha sido significativamente diferente entre los distintos tratamientos (Tabla 
14). 
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A diferencia del zinc, para el cual todos los tratamientos eliminan este metal del agua con valores 
del índice de eliminación entre 25 y 55, en el caso del arsénico, el índice de eliminación varía en un 
rango inferior, entre 9 y 26. El sistema más eficaz ha sido el tratamiento con caudal de 1ml min‐1, 
flujo superficial, sustrato de arlita y sin vegetación (ASC), seguido por el sistema con caudal de 2 ml 
min‐1,  flujo  subsuperficial,  sustrato  de  grava,  y  Phragmites  australis  (MGFP)  con  un  índice  de 
eliminación  medio  23.  Como  sistemas  menos  eficaces,  se  han  identificado  los  tratamientos  con 
Typha latifolia, caudal de 2 ml min‐1, flujo subsuperficial y sustrato de arlita (MAFT) seguido por el 
tratamiento plantado con el mismo macrófito y con caudal de 2 ml min‐1, pero con sustrato de grava 
y flujo superficial (MGST), para los cuales se ha obtenido un índice de eliminación inferior a 10. Al 
igual  que  en  el  caso  del  zinc,  los  distintos  tratamientos  evaluados  han  presentado  diferencias 
estadísticamente significativas en cuanto a su capacidad de modificar la concentración de arsénico 
del efluente en relación al afluente (Tabla 14). 

Tabla 14. Resultados obtenidos al aplicar el estadístico de contraste Kruskal‐Wallis para  identificar 
diferencias estadísticamente significativas (*)en la eliminación de zinc y arsénico entre los distintos 
tratamientos. La significación del contraste para los dos índices es inferior a 0,05, por lo que hay una 
evidencia  estadística  de  que  los  resultados  obtenidos  en  los  distintos  tratamientos  son  diferentes. 
Consultar Tabla 6 para más información. 

  Índice de eliminación de arsénico  Índice de eliminación de zinc 
Chi‐cuadrado  49,799  44,484 
Grados de libertad  15  15 
Significación 
i ó i

0,031*  <0,001* 

 

Tanto  en  el  caso  del  zinc  como  del  arsénico,  se  han  medido  en  determinados  muestreos 
rendimientos negativos en alguno de los tratamientos, de forma que la concentración del metal en 
el  agua  no  ha  disminuido,  sino  que  se  ha  visto  incrementada  debido  a  la  redisolución  del metal 
(Tabla 15 y 16). La bibliografía no recoge datos sobre eliminaciones negativas de zinc en humedales 
artificiales. No ocurre lo mismo en el caso del arsénico, ya que situaciones de redisolución de este 
metal pesado en el agua, están ampliamente descritas (Walker y Hurl 2002; Vymazal 2003; Lesage 
2006; Kröpfelová et al., 2009). Los resultados muestran como la redisolución de zinc, de forma que 
la concentración del efluente supera la del afluente, se ha detectado únicamente en los tratamientos 
definidos como control  (sin vegetación). Esta situación se repite para el arsénico, aunque en este 
caso  con  una  excepción,  ya  que  un  tratamiento  plantado  con Typha  latifolia,  ha  presentado  una 
concentración media de arsénico en el efluente superior a la del afluente. 

Tabla  15.  Tratamientos,  muestreo,  índice  de  eliminación  de  zinc,  y  valor  medio  de  pH,  en  los 
muestreos en los que se ha calculado una eliminación negativa de este metal. Los datos muestran la 
media de las tres réplicas y su desviación estándar. Consultar Tabla 6 para más información. 

Microecosistema  Muestreo  Índice de eliminación de Zn ± DE  pH ± DE 
MAFC  Junio  ‐13,65 ± 75,25  7,03 ± 0,40 
MAFC  Agosto  ‐6,67 ± 1,29  6,14 ± 0,03 
MGFC  Julio  ‐16,38 ± 3,05  6,60 ± 1,15 
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Tabla 16. Tratamientos, muestreo,  índice de eliminación de arsénico, y valor medio de pH, para  los 
casos en  los que se ha medido una eficacia negativa en  la eliminación de este metaloide. Los datos 
muestran  la  media  de  las  tres  réplicas  y  su  desviación  estándar.  Consultar  Tabla  6  para  más 
información. 

Microecosistema  Muestreo  Índice de eliminación de As ± DE  pH ± DE 
MAFC  Julio  ‐4,28 ± 0,93  7,22 ± 0,07 
MGFC  Julio  ‐2,14 ± 3,78  5,81 ± 0,32 
MGSC  Julio  ‐2,98 ± 7,75  5,75 ± 2,73 
MAFT  Julio  ‐5,55 ± 0,30  5,42 ± 0,11 

 

La eliminación de zinc en los distintos tratamientos ha sido inferior a los resultados recogidos en la 
bibliografía  para  sistemas  de  tratamiento  a  escala  real,  ya  sea  en  plantas  a  escala  real  con  flujo 
superficial (Ye et al., 2001; O´Sullivan et al., 2004), o en combinaciones de sistemas (August et al., 
2002).  

Los resultados obtenidos en microecosistemas o sistemas a pequeña escala deben ser interpretados 
y comparados con sistemas a escala real con precaución (Fraser y Keddy, 1997), particularmente en 
el  caso  de  microecosistemas  con  vegetación,  ya  que  en  estos  microecosistemas  se  obvian  las 
interacciones  entre  distintos  individuos,  por  ejemplo  en  la  insolación  que  recibe  la  planta,  que 
puede verse afectada por  las plantas vecinas. Más  importante aún,  son  los aspectos  relacionados 
con  el  crecimiento  del  sistema  radicular,  ya  que  en  relación  a  un  crecimiento  normal,  las  raíces 
tienden a aglutinarse en el espacio de la cubeta (Brisson y Chazarenc, 2009).  

En  el  caso  de  otros  sistemas  a  pequeña  escala,  Maine  et  al.  (2006)  presentan  unos  resultados 
comparables a los obtenidos en los tratamientos evaluados, con una eliminación máxima de zinc de 
59% en un  sistema de  flujo  superficial.  Sin  embargo,  otros  estudios  en plantas  a  pequeña  escala 
indican  mayores  eliminaciones  de  zinc.  Así,  Wiessner  et  al.  (2006)  indican  porcentajes  de 
eliminación  de  zinc  que  oscilan  entre  el  65  y  el  70%  en  tratamientos  con  Juncus  effusus  y  flujo 
superficial,  incrementándose  hasta  el  77%  en  los  tratamientos  con  Juncus  effusus  y  flujo 
subsuperficial. En otro estudio realizado en un sistema a pequeña escala, se recoge una eliminación 
de  zinc  del  100%,  mediante  dos  tratamientos,  uno  con  arena  y  grava  como  sustrato,  Cyperus 
alternifolius,  y  flujo  subsuperficial  vertical,  y  otro  con  arena  y  grava,  Villarsia  exaltata,  y  flujo 
subsuperficial vertical reverso (Cheng et al., 2002).  

Los  dos  caudales  (1  y  2  ml  min‐1)  empleados  en  el  experimento  no  han  ofrecido  diferencias 
significativas  en  cuanto  a  los  resultados  obtenidos  en  la  eliminación  de  zinc  y  arsénico  del  agua 
residual  (Tablas 17 y 18). No obstante, el  caudal de 1 ml min‐1  se ha empleado únicamente en  la 
primera  fase  del  trabajo  ya  que  se  consideró  un  caudal  insuficiente  para  el  mantenimiento 
adecuado de las especies vegetales utilizadas. 

La  adsorción  de  iones metálicos  a  la materia  orgánica  y/o  a  partículas  de  arcilla,  constituye  un 
mecanismo de eliminación de metales del agua, especialmente efectivo para el cobre, el plomo y el 
zinc  (Mitsch  y  Gosselink,  1993).  Sin  embargo,  los  resultados  obtenidos  en  este  trabajo,  no  han 
indicado diferencias significativas en  la eliminación de zinc y de arsénico   entre  los dos sustratos 
empleados (Tablas 17 y 18) a pesar de que la arlita es un material fabricado a partir de arcilla.  

Del análisis de los datos obtenidos, se observa que el factor presencia o ausencia de vegetación, así 
como la especie vegetal empleada, no permite establecer diferencias significativas al considerar la 
eliminación de zinc. Por el contrario, si se identifican diferencias significativas en la eliminación de 
arsénico en función de este parámetro (Tablas 17 y 18), alcanzándose las eficiencias más altas en 
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los sistemas con Phragmites australis. En  los humedales construidos,  los restos procedentes de  la 
vegetación, constituyen un aporte de materia orgánica al sedimento, que favorecerá los procesos de 
adsorción de los iones metálicos. En los tratamientos con vegetación evaluados en el experimento, 
el  aporte  de  materia  orgánica  resultó  mínimo,  debido  al  breve  período  de  funcionamiento,  no 
cubriendo  el  experimento  la  senectud  de  la  planta,  época  de  mayor  aportación  de  restos  de 
vegetación  al  sedimento,  por  lo  que  se  sugiere  que  la  baja  eficacia  detectada  en  los  distintos 
tratamientos puede ser debida en parte a la ausencia de este proceso.  

El factor flujo hidráulico, superficial o subsuperficial vertical, sí ha permitido identificar diferencias 
significativas entre los tratamientos (Tablas 17 y 18). Estas diferencias han sido más acentuadas en 
la eliminación de zinc, al ser la significación de contraste muy baja (p=0,007). Así, los tratamientos 
con flujo hidráulico superficial, más aerobios por tanto, presentan una mayor capacidad de eliminar 
zinc. En el caso del arsénico, con una significación de contraste de 0,049, no se ha identificado tan 
claramente esta diferencia entre los dos tipos de flujo.  

Tabla 17. Resultados de los contrastes no paramétricos en relación a la eficiencia en la eliminación de 
zinc  (índice  de  eliminación  de  zinc)  entre  los  distintos  tratamientos.  La  tabla muestra  el  valor  del 
estadístico  U  de  Mann‐Whitney,  el  valor  del  estadístico  W  de  Wilcoxon  (versión  equivalente  del 
estadístico U), la tipificación de ambos (Z) y la significación (*). 

Variable de 
agrupación 

U de Mann­
Whitney 

W de 
Wilcoxon 

Z  Significación 
asintótica 

Caudal  7439,00  61724,00  ‐1,92  0,055 
Sustrato  17607,00  35185,00  ‐0,66  0,507 
Flujo hidráulico  15394.00  34115,00  ‐2,72  0,007* 
Presencia/Ausencia 
de vegetación  15900,50  45061,50  ‐1,16  0,247 

Especie vegetal  2006,00  3087,00  ‐0,88  0,379 

Tabla 18. Resultados de los contrastes no paramétricos en relación a la eficiencia en la eliminación de 
arsénico  (índice  de  eliminación  de  arsénico)  entre  los  distintos  tratamientos.  La  tabla  muestra  el 
valor del estadístico U de Mann‐Whitney, el valor del estadístico W de Wilcoxon (versión equivalente 
del estadístico U), la tipificación de ambos (Z) y la significación (*). 

Variable de 
agrupación 

U de Mann­
Whitney 

W de 
Wilcoxon 

Z 
Significación 
asintótica 

Caudal  8475,00  62431,00  ‐292,00  0,771 
Sustrato  18036,50  37342,50  ‐0,09  0,931 
Flujo hidráulico  15979,00  34700,00  ‐2,01  0,049* 
Presencia/Ausencia 
de vegetación  14146,00  42826,00  ‐2,72  0,007* 

Especie vegetal  1078,00  2159,00  ‐4,93  0,001* 
 

La eliminación de zinc a lo largo del tiempo, ha resultado errática e inestable, por lo que no puede 
definirse una tendencia clara en ninguno de  los  tratamientos (Figura 20). Alta  inestabilidad en  la 
eliminación de zinc en humedales artificiales está recogida en la bibliografía (Wiessner et al., 2006). 
De  acuerdo  con  los  resultados  obtenidos  en  la  prueba  de  Friedman,  la  eliminación  de  zinc  ha 
variado de forma significativa entre muestreos en los tratamientos control con un caudal de 2 ml 
min‐1 y en  los  tratamientos plantados con Phragmites australis,  estos dos grupos de  tratamientos 
son  los  que  más  tiempo  estuvieron  en  funcionamiento  por  lo  que  puede  suponerse  que  en  los 
primeros  meses  de  funcionamiento  de  un  microecosistema  su  comportamiento  en  cuanto  a  su 
capacidad de modificar la concentración de zinc del afluente es similar, mientras que en períodos 
de funcionamiento más prolongado, esta capacidad varía de forma significativa (Tabla 19).  
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Tabla  19.  Resultados  obtenidos  en  la  prueba  de  Friedman  para  la  identificación  de  diferencias 
significativas (*) en la eliminación de zinc a lo largo del tiempo para los distintos tratamientos. 

Microecosistemas  AFC  GFC  ASC  GSC  MAFC  MGFC  MASC  MGSC 
N  5  5 5 5 18 18 18  18
Grados de libertad  4  4 4 4 17 17 17  17
Significación asintótica  0,241  0,082 0,107 0,145 0,007* 0,002*  0,018*  0,007*
 

Microecosistemas  MAFT  MGFT  MAST  MGST  MAFP  MGFP  MASP  MGSP 
N  5  5 5 5 8 8 8  8
Grados de libertad  4  4 4 4 7 7 7  7
Significación asintótica  0,223  0,112 0,187 0,264 0,039* 0,008*  0,050*  0,013*

 
 

 

Figura 20. Eficiencia en la eliminación media de zinc en los diferentes tratamientos, a lo largo de las 
distintas fases del experimento. Los gráficos muestran el valor medio de las réplicas +/‐ la desviación 
estándar. 

 

A  diferencia  de  la  eliminación  de  zinc,  la  eliminación  de  arsénico  a  lo  largo  del  tiempo  no  ha 
presentado diferencias en  los tratamientos control (Tabla 20). Únicamente se ha identificado una 
variación estadísticamente significativa en los tratamientos con caudal de 2 ml min‐1 plantados con 
Phragmites  australis,  para  los  cuales  la  eliminación  de  arsénico  en  los  últimos  muestreos  es 
significativamente más eficiente que en los primeros.  

El  índice  de  eliminación  de  arsénico  mostró  en  los  diferentes  muestreos  realizados  un 
comportamiento menos  inestable que  en  el  caso del  índice de  eliminación de  zinc,  tal  y  como  se 
refleja en la siguiente figura (Figura 21).  
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Tabla  20.  Resultados  obtenidos  en  la  prueba  de  Friedman  para  la  identificación  de  diferencias 
significativas (*) en la eliminación de arsénico a lo largo del tiempo para los distintos tratamientos. 

Ecosistemas  AFC  GFC  ASC  GSC  MAFC  MGFC  MASC  MGSC 
N  5  5 5 5 18 18 18  18
Grados de libertad  4  4 4 4 17 17 17  17
Significación asintótica  0,223  0,156 0,092 0,308 0,058 0,061  0,056  0,051
 

Ecosistemas  MAFT  MGFT  MAST  MGST  MAFP  MGFP  MASP  MGSP 
N  5  5 5 5 8 8 8  8
Grados de libertad  4  4 4 4 7 7 7  7
Significación asintótica  0,607  0,145 0,494 0,097 0,011* 0,011*  0,010*  0,012*
 

 

Figura 21. Eficiencia en la eliminación media de arsénico en los diferentes tratamientos, a lo largo de 
las  distintas  fases  del  experimento.  Los  gráficos  muestran  el  valor  medio  de  las  réplicas  +/‐  la 
desviación estándar. 

 

Todos  estos  resultados  parecen  sugerir  que,  entre  los  factores  estudiados,  en  el  diseño  de  un 
humedal artificial para el tratamiento de agua residual industrial con altas concentraciones de zinc 
y arsénico, principalmente el flujo hidráulico superficial o subsuperficial, conformando un humedal 
aerobio  o  anaerobio  respectivamente,  constituiría  un  factor  clave  en  el  diseño  del  sistema.  Este 
factor  está  íntimamente  relacionado  con  las  comunidades de  bacterias  que  se  desarrollan  en  los 
microecosistemas,  las  cuales  constituyen  directa  o  indirectamente  la  variable  que  determina  el 
funcionamiento y respuesta del humedal en la eliminación de metales de la columna de agua (Batty 
et al., 2002; Hallberg y Johnson, 2005). 
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La  presencia  de  vegetación  en  los  humedales  artificiales  es  también  un  factor  citado  en  la 
bibliografía como fundamental en la eliminación de metales, no tanto por la eliminación directa por 
acumulación de metales en las plantas sino por su influencia en el desarrollo de las comunidades de 
bacterias  asociadas  a  su  rizosfera,  así  como  por  su  función  como  lugares  de  precipitación  y 
sedimentación (Wildeman, 1993; Gazea et al., 1996; Zayed et al., 1999; Mays y Edwards, 2001; Ye et 
al., 2001). Los resultados obtenidos en este trabajo experimental muestran que este factor permite 
establecer  diferencias  significativas  en  la  eliminación  de  arsénico,  presentando  los  tratamientos 
plantados  con  Phragmites  australis,  la  especie  vegetal  que mejor  desarrollo  vegetativo  presentó 
entre las dos empleadas, los resultados de eliminación de arsénico de la columna de agua más altos. 
Por  el  contrario,  no  se  identificaron  diferencias  entre  tratamientos  para  la  eliminación  de  zinc 
considerando este factor. 

   



4. Resultados y Discusión 
 

87 
 

2. El MJEA®  como  Sistema a Escala Real para el Tratamiento de 
Agua Residual Urbana 

El diseño y construcción de un humedal artificial determina qué procesos y mecanismos ocurrirán 
en  el  ecosistema.  Las  características  de  los  cuatro  componentes  principales  que  participan  en  la 
depuración del agua residual (agua, sustrato/sedimento, vegetación y las poblaciones de bacterias) 
han sido estudiadas para el MJEA® localizado en Bustillo de Cea (León). 

2.1. Características del Agua Residual 

Los resultados de la monitorización del sistema a escala real para el tratamiento del agua residual 
de  la  localidad  de  Bustillo  de  Cea  indican  que  el  sistema  ha  permitido  alcanzar  los  objetivos 
establecidos  por  la  legislación  aplicable  durante  el  periodo  comprendido  entre  los  años  2006  a 
2009  (Directiva  91/271/CEE  del  Consejo,  de  21  de  mayo,  sobre  el  tratamiento  de  las  aguas 
residuales  urbanas)  (Figura  22).  Los  datos  medios  de  los  parámetros  físico‐químicos  y 
microbiológicos (bacterias fecales) se presentan en las siguientes tablas (Tablas 21 y 22). 

Tabla 21. Valores medios y desviación estándar de los parámetros físico‐químicos monitorizados en 
las diferentes etapas del sistema piloto a escala real. Número de muestras (N)= 46. Las letras indican: 
BW,  laguna  de  micrófitos;  BMT,  humedal  artificial  superficial  plantado  con  Typha  latifolia;  BMS, 
humedal artificial de flujo superficial seguido por humedal artificial de flujo subsuperficial horizontal 
plantado con Iris pseudacorus y Salix atrocinerea respectivamente.  

Parámetro 
Afluente, 
media ± DE 

Entrada BW, 
media ± DE 

Entrada BMT, 
media ± DE 

Entrada BMS, 
media ± DE 

Efluente, 
media ± DE 

Caudal (l min‐1)  32,08 ± 21,91  28,35 ± 30,20 
Tª (ºC)  13,69 ± 5,03  13,69 ± 7,04  15,53 ± 5,44  14,04 ± 4,14  11,77 ± 4,22 
Cond (µS cm‐1)  737,10 ± 325,65  677,78 ± 388,10 673,14 ± 420,10 637,15 ± 445,57  554,11 ± 225,65
EH (mV)  ‐74,86 ± 106,76  ‐34,07± 99,14  ‐57 ± 94,11  ‐51,71 ± 120,27  ‐3,68 ± 122,62 
OD (%)  27,17 ± 19,82  71,87 ± 57,02  31,57 ± 24,18  42,32 ± 54,63  61,71 ± 21,03 
pH  7,16 ± 0,84  7,30 ± 1,02  6,57 ± 0,62  5,96 ± 1,24  7,15 ± 0,75 
SDT (mg l‐1)  535,69 ± 374,78  524,67 ± 254,75 618,29 ± 322,32 570,71 ± 274,54  408,97 ± 159,01
DQO (mgO2 l‐1)  145,27 ± 100,31  111,82 ± 66,57  101,75 ± 60,27  80,42 ± 47,25  41,52 ± 28,91 
DBO5 (mgO2 l‐1)  99,59 ± 71,17  58,57 ± 39,86  42,16 ± 28,16  34,50 ± 25,31  13,95 ± 15,01 
SST (mg l‐1)  82,02 ± 71,68  46,73 ± 32,68  45,35 ± 34,54  43,44 ± 27,90  17,33 ± 16,49 
SSV (mg l‐1)  56,05 ± 48,63  40,71 ± 43,36  33,50 ± 28,19  33,36 ± 22,86  10,25 ± 7,60 
NTK (mgN l‐1)  42,01 ± 31,91  34,11 ± 20,46  25,06 ± 13,17  22,30 ± 14,17  19,59 ± 15,12 
NH4+ (mgN l‐1)  29,74 ± 48,33  22,31 ± 15,61  16,18 ± 9,74  16,02 ± 11,50  12,19 ± 7,92 
PT (mgP l‐1)  5,93 ± 4,93  5,01 ± 4,43  4,64 ± 3,96  3,37 ± 2,24  3,01 ± 1,78 
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Tabla  22.  Valores medios  y  desviación  estándar  de  los  parámetros  relativos  a  indicadores  fecales 
monitorizados en las diferentes etapas del sistema piloto a escala real. Número de muestras, N= 36.  

Etapas MJEA®  CT (UFC 100ml­1)  CF (UFC 100ml­1)  EF (UFC 100ml­1) 

Afluente, media ± DE  3,01E+06 ± 3,79E+6  5,9E+05± 9,93E+5  2,52E+05 ± 4,17E+5 
Entrada BW, media ± DE  2,95E+06± 5,27E+6  3,90E+05± 7,27E+5  1,49E+05± 2,14E+5 
Entrada BMT, media ± DE  6,24E+05 ± 1,30E+5  5,41E+04± 1,03E+5  1,76E+04 ± 2,16E+4 
Entrada BMS, media ± DE  1,60E+05 ± 2,62E+5  2,70E+04 ± 5,94E+4  9,26E+03 ± 1,31E+3 
Efluente, media ± DE  3,39E+04 ± 1,04E+5  6,09E+03 ± 1,17E+3  1,17E+03 ± 1,90E+3 

 

A lo largo del año 2006 se han identificado tres muestreos en los cuales el efluente presenta una no 
conformidad  con  lo  establecido  en  la  Directiva  91/271/CEE.  En  los  muestreos  de  febrero, 
septiembre y octubre el valor de la demanda biológica de oxígeno a los 5 días (DBO5) en el efluente 
ha sido de 48, 60 y 30 mg l‐1 respectivamente, frente a lo establecido en el “Anexo 1. Requisitos de 
los vertidos de aguas residuales”, en el que se fija un valor de 25 mgO2 l‐1 como valor máximo. Sin 
embargo, en el “Anexo III. Métodos de referencia para el seguimiento y evaluación de resultados”, 
de la citada Directiva, se indica que el valor de la concentración de este parámetro en las muestras 
no conformes, tomadas en condiciones normales de funcionamiento, no deberá desviarse del 100%. 
Por tanto, en el año 2006 únicamente el muestreo de septiembre ha superado el valor establecido. 
En el caso de los sólidos suspendidos totales, en ese mismo mes de septiembre se ha superado el 
umbral establecido, y se ha alcanzado un valor en el efluente de 44 mg l‐1, valor que no se desvía del 
150% establecido por  la  legislación. Además, el Anexo  III de  la Directiva  indica que si  la serie de 
muestras tomada en un año es de 12, se permite un máximo de 2 muestras no conformes, por  lo 
que los resultados obtenidos en el año 2006 han permitido cumplir lo establecido en la legislación 
(Figura 22). 

En el muestreo de septiembre de 2008, el efluente ha presentado un valor de demanda biológica de 
oxígeno a  los 5 días (DBO5) de 26 mg O2  l‐1, valor que no se desvía del 100%, al estar  la muestra 
recogida en condiciones normales de funcionamiento de la instalación. Además, ésta sería una única 
muestra no conforme, estando permitidas, para una serie de 12 muestreos anuales, un total de 2 
muestras  no  conformes.  Por  ello,  los  resultados  alcanzados  por  el MJEA®  en  este  año  2008  han 
cumplido con lo establecido en la legislación vigente. 

En los años 2007 y 2009 no se han obtenido en ningún muestreo valores no conformes, por lo que 
el funcionamiento del MJEA® se ha adecuado igualmente a los parámetros legalmente establecidos. 
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Figura 22. Diagramas de cajas de Tukey para los parámetros físico‐químicos e indicadores fecales del sistema de tratamiento de agua residual urbana. Continúa en las siguientes 
páginas. 
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Figura 22 (continúa en las siguientes páginas).
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Figura 22 (continúa en la siguiente página).
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Figura 22. Diagramas de cajas de Tukey de parámetros físico‐químicos e indicadores fecales. Las cajas representan los valores de los parámetros estudiados en las etapas del 
MJEA® situados entre el primer y el tercer cuartil. La línea horizontal de la caja muestra la mediana. En verde se presentan los datos del año 2006 (N=12), en gris los datos 
del año 2007 (N=12), en naranja  los datos del año 2008 (N=12), y en azul  los datos del año 2009 (N=10). La  línea roja marca el valor máximo admitido de acuerdo a  la 
Directiva  91/271/CEE.  Las  letras  indican:  BW,  laguna  de  micrófitos;  BMT,  humedal  artificial  superficial  plantado  con  Typha  latifolia;  BMS,  humedal  artificial  de  flujo 
superficial seguido por humedal artificial de flujo subsuperficial horizontal plantado con Iris pseudacorus y Salix atrocinerea respectivamente. 
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La comparación de los resultados de eliminación de la contaminación alcanzada por el sistema en 
estos  46  muestreos  con  los  resultados  obtenidos  en  el  primer  año  de  funcionamiento  de  la 
instalación  (Ansola  et al.,  2003), muestra  que  la  eliminación media  de  sólidos  totales,  nitrógeno 
Kjeldahl, amonio, y materia orgánica (demanda biológica y química de oxígeno) fue más alta en el 
período  de  2006  a  2009  que  en  el  año  1999  (Tabla  23).  La  eliminación  de  nitrógeno,  amonio  y 
materia  orgánica  generalmente  mejora  en  los  humedales  artificiales  con  el  paso  del  tiempo, 
probablemente debido al crecimiento y consolidación de las comunidades de bacterias (Arceivala y 
Asoleka, 2006). En el caso de la eliminación de indicadores fecales (coliformes totales y fecales, y 
estreptococos fecales) los resultados alcanzados son comparables a los obtenidos en el primer año 
de  funcionamiento  del  sistema.  Únicamente,  la  eliminación  media  de  fósforo  ha  decrecido  en 
relación al comienzo del  funcionamiento de la planta. La eliminación de fósforo en los humedales 
no es tan efectiva como la de otros parámetros, tal y como sucede en el sistema estudiado. Además, 
la  eliminación  de  fósforo,  es  más  efectiva  en  los  primeros  años  de  funcionamiento  (primer  y 
segundo año) debido al desarrollo de la vegetación y la expansión de la cobertura vegetal, así como 
a la mayor capacidad de adsorción del sustrato (Kadlec y Knight, 1996).  

Tabla  23.  Eliminación  media,  calculada  como  la  media  de  la  eliminación  en  cada  muestreo,  para 
diferentes  parámetros  químicos  y microbiológicos  en  el  MJEA®.  Número  de muestras  (N)=  46.  La 
última  columna  recoge  los  datos  referentes  al  funcionamiento  del  sistema  en  el  primer  año  de 
funcionamiento (año 2001‐2002). 

Parámetro 
(unidades) 

Índice de eliminación, 
media ± DE 

Eliminación (%) 
Ansola et al. (2003) 

DQO (mgO2 l‐1)  70,47 ± 28,46  59,47 
DBO5 (mgO2 l‐1)  83,39 ± 21,01  61,44 
SST (mg l‐1)  69,92 ± 32,48  60,93 
SSV (mg l‐1)  71,75 ± 28,73   
NTK (mgN l‐1)  47,24 ± 30,52  35,59 
NH4+ (mgN l‐1)  41,45 ± 26,53  33,04 
PT (mgP l‐1)  27,63 ± 28,18  34,84 
CT (UFC 100 ml‐1)  96,97 ± 6,85  96,45 
CF (UFC 100ml‐1)  96,32 ± 5,98   
EF (UFC 100ml‐1)  93,59 ± 13,99  91,73 

 

Estos  resultados de eficiencias alcanzadas en  la depuración del agua residual,  son similares a  los 
obtenidos en otros sistemas de depuración para el tratamiento de agua residual urbana basados en 
humedales artificiales (Kadlec y Knight, 1996; Puigagut et al., 2007). 

Las diferentes etapas que configuran el MJEA® se han estudiado de forma individualizada en cuanto 
a su capacidad de eliminar contaminantes del agua residual. Los resultados obtenidos se recogen en 
la siguiente tabla (Tabla 24).  
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Tabla 24. Eliminación media en cada etapa del MJEA®. Los valores se han calculado como la media de 
la eliminación en cada muestreo para el agua de entrada y salida del ecosistema. Número de muestras 
parámetros físico‐químicos, N=46. Número de muestras indicadores fecales, N=36. 

Parámetro 
(unidades) 

Índice de eliminación, 
pretratamiento,  
media ± DE 

Índice de 
eliminación, BW, 
media ± DE 

Índice de 
eliminación, BMT, 

media ± DE 

Índice de 
eliminación, 

BMS, media ± DE 
DQO (mgO2 l‐1)  13,43 ± 56,91  19,76 ± 20,75  21,90 ± 23,14  39,50 ± 28,84 
DBO5 (mgO2 l‐1)  25,45 ± 33,33  28,05 ± 25,84  28,31 ± 26,73  54,97 ± 33,82 
SST (mg l‐1)  24,05 ± 68,02  21,74 ± 26,27  17,89 ± 23,97  57,67 ± 26,73 
SSV (mg l‐1)  24,70 ± 59,45  25,06 ± 27,24  19,14 ± 25,98  62,13 ± 28,59 
NTK (mgN l‐1)  12,76 ± 27,84  23,48 ± 19,21  15,04 ± 16,07  18,53 ± 18,55 
NH4+ (mgN l‐1)  13,73 ± 42,00  23,10 ± 24,06  15,51 ± 25,00  20,31 ± 22,98 
PT (mgP l‐1)  7,25 ± 22,19  9,75 ± 15,72  19,10 ± 26,63  15,42 ± 20,68 
CT (UFC 100 ml‐1)  10,95 ± 61,23  64,59 ± 31,35  56,71 ± 36,01  73,62 ± 26,20 
CF (UFC 100ml‐1)  26,85 ± 32,42  74,62 ± 26,11  42,43 ± 36,91  64,66 ± 31,07 
EF (UFC 100ml‐1)  24,27 ± 23,37  68,13 ± 34,37 46,14 ± 37,98  72,28 ± 30,93

 

Estos  resultados,  junto  a  los  presentados  en  anteriores  tablas  (Tablas  21  y  22)  que  recogían  los 
valores  medios  de  diferentes  parámetros  en  cada  etapa  del  MJEA®,  muestran  como  el  sistema 
permite  reducir  progresivamente  del  agua  residual  la  materia  orgánica,  los  nutrientes,  y  las 
bacterias fecales.  

La  primera  etapa  del  sistema  está  constituida  por  un  pretratamiento.  En  esta  etapa  se  han 
eliminado  principalmente  sólidos  en  suspensión,  totales  y  volátiles,  así  como  materia  orgánica, 
reflejada en  la disminución de  la demanda biológica de oxígeno a  los cinco días (DBO5), siendo  la 
concentración  de  salida  del  pretratamiento  para  los  sólidos  totales  y  la  DBO5  significativamente 
inferior a la de entrada (p=0,015 y p=0,002 respectivamente, U de Mann‐Whitney).  

Después  del  paso  del  agua  residual  por  el  pretratamiento,  llega  a  continuación  a  la  laguna  de 
micrófitos (BW) en la cual se favorecen procesos de degradación anaerobia de la materia orgánica y 
los nutrientes. Tras  su paso por esta etapa, el  agua residual ha presentado una concentración de 
salida  significativamente  inferior a  la de entrada en nitrógeno  total kjeldahl  (NTK)  (p=0,040), de 
coliformes  totales,  fecales y estreptococos  fecales  (p=0,002, p=0,001, p=0,001 respectivamente, U 
de Mann‐Whitney). 

El humedal artificial de flujo libre plantado con Typha latifolia (BMT) es la etapa que ha alcanzado 
una mayor eliminación de fósforo total, si bien esta diferencia no es estadísticamente significativa, 
frente a la eliminación de fósforo en las otras etapas del MJEA®. 

Finalmente, el agua pasa al conjunto constituido por el humedal artificial de flujo libre plantado con 
Iris pseudacorus y el humedal subsuperficial plantado con Salix atrocinerea (BMS). En esta última 
etapa,  la concentración del agua residual afluente presenta valores significativamente inferiores a 
los de entrada en el caso de la demanda química y biológica de oxígeno, sólidos totales y volátiles, e 
indicadores microbiológicos (CT, CF y EF), (p<0,001, U de Mann‐Whitney). 

La  concentración  de metales  pesados  en  las  aguas  residuales  urbanas  es  generalmente  baja,  sin 
embargo,  y debido a que  la  información a  este  respecto  es muy  limitada  en  la bibliografía,  se ha 
realizado  un  análisis  en  el MJEA®  de  Bustillo  de  Cea.  Las  características  del  ecosistema  acuático 
receptor del vertido, en este caso un pequeño arroyo empleado para el riego por los agricultores del 
entorno, incrementan el interés de conocer y evaluar esta información. 
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Los metales pesados estudiados han sido cadmio, cromo, cobre, hierro, manganeso, níquel, plomo, 
zinc y mercurio. Se incluyen también dos elementos, arsénico (metaloide) y boro (no metal), que si 
bien no son estrictamente, desde un punto de vista químico, metales pesados, si se consideran con 
frecuencia como tales debido a su potencial toxicidad, su persistencia en el medio, y a los procesos 
de bioacumulación que pueden producir en la cadena trófica. 

En  algunos  análisis  las  concentraciones  de  cadmio,  hierro,  arsénico,  plomo  y  cromo  han  sido 
inferiores al límite de detección del elemento. En el caso del mercurio, para el total de mediciones 
realizadas  (46 muestreos  con  5  puntos  de muestreo),  el  85%  de  los  resultados  obtenidos  se  ha 
encontrado por debajo del límite de detección (<0,5 µg l‐1) del elemento, por ello, no se presentan 
en  los  resultados  valores  medios  de  concentración  del  metal,  ni  la  eficiencia  del  sistema  en  su 
eliminación.  

Los  metales  con  una  mayor  concentración  media  en  el  afluente  fueron  el  boro,  el  hierro,  y  el 
manganeso  (Tabla  25).  Siendo  también  estos  tres  metales  los  que  mayor  concentración  media 
presentaron en el efluente. Por el contrario, metales como el plomo y el cadmio, presentaron muy 
bajas concentraciones, sin llegar a alcanzar una concentración media en el afluente de 1 µg l‐1.  

Tabla 25. Concentración media y desviación estándar (DE) de los metales pesados estudiados en las 
distintas etapas del MJEA® de Bustillo de Cea. Número de muestras (N)= 46. 

Parámetro  
(µg l­1) 

Afluente, 
media ± DE 

Entrada BW, 
media ± DE 

Entrada BMT, 
media ± DE 

Entrada BMS, 
media ± DE 

Efluente, 
media ± DE 

As  2,77 ± 1,27  2,75 ± 1,40  2,68 ± 1,21  2,49 ± 1,08  4,38 ± 2,34 
B  123,83 ± 82,29  109,92 ± 78,88  129,83 ± 102,50  129,94 ± 91,12  112,87 ± 67,19 
Cd  0,95 ± 2,29  1,99 ± 4,03  1,87 ± 3,91  2,12 ± 4,47  1,91 ± 4,25 
Cr  3,07 ± 5,50  1,86 ± 1,85  2,36 ± 2,51  2,67 ± 2,65  1,31 ± 1,22 
Cu  7,00 ± 5,35  7,62 ± 6,65  7,51 ± 6,03  5,22 ± 3,96  5,14 ± 4,43 
Fe  91,80 ± 68,20  83,29 ± 74,76  89,26 ± 58,91  100,46 ± 88,16  114,50 ± 109,89 
Mn  85,82 ± 53,01  81,49 ± 51,12  89,46 ± 59,30  108,43 ± 48,30  173,58 ± 98,26 
Ni  3,04 ± 1,87  3,02 ± 1,80  3,58 ± 2,46  3,20 ± 1,81  3,01 ± 2,48 
Pb  0,45 ± 0,44  0,43 ± 0,41  0,43 ± 0,34  0,40 ± 0,38  0,30 ± 0,25 
Zn  43,93 ± 32,49  50,17 ± 37,09  33,80 ± 16,99  35,57 ± 24,46  32,67 ± 22,42 
 

Dentro de las sustancias preferentes recogidas en el Anexo I, del Real Decreto 995/2000, de 2 de 
junio,  por  el  que  se  fijan  objetivos  de  calidad  para  determinadas  sustancias  contaminantes  y  se 
modifica el Reglamento de Dominio Público Hidráulico, se incluyen arsénico, cadmio, cromo, cobre, 
níquel,  plomo  y  zinc.  Los  valores  máximos  admitidos  para  garantizar  los  objetivos  de  calidad 
establecidos en este Anexo  I no han  sido  superados en ninguno de  los análisis  realizados, ni por 
tanto, en los valores medios anuales.  

La baja concentración en el agua residual de Bustillo de Cea de metales pesados garantiza que su 
reutilización  como  agua  para  riego  una  vez  depurada  no  conlleve  a  este  respecto,  ningún  riesgo 
para la salud pública. 

Los resultados calculados para la eficiencia del sistema en su conjunto se presentan en la Tabla 25. 
Estos resultados muestran un amplio rango de eficiencias entre los distintos elementos estudiados, 
oscilando el  índice de eliminación entre 31 (cobre) y ‐91 (manganeso). En general,  los resultados 
muestran  que  el  sistema  ha  sido menos  eficaz  en  la  eliminación  de metales  del  agua  que  otros 
humedales  artificiales  empleados  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana  (Kröpfelová  et al. 
2009; Cheng et al. 2002; Ye et al. 2001). Incluso en el caso del cobre, el metal eliminado del agua de 
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forma más eficiente por el sistema, la eliminación alcanzada es menor que la presentada en otros 
estudios (Lesage et al., 2007; Gersber et al., 1984) en los que se indica una eliminación de cobre en 
humedales  subsuperficiales  de  flujo  horizontal  de más  del  90%.  Esta  baja  eficiencia  del  sistema 
podría  ser  en  parte  consecuencia  de  la  metodología  de  análisis  realizada,  ya  que  los  datos 
presentados por  otros  estudios  se  refieren  a muestras  sin  filtrar, mientras  que  los  datos de  este 
trabajo,  indican  concentraciones  de  metales  disueltos.  Los  resultados  presentados  por  otros 
autores  incluyen  en  sus  cálculos  de  eliminación  de  metales  del  agua  el  conjunto  de  metales 
asociados  a  los  sólidos  suspendidos que  son  filtrados y  retenidos  en  los humedales  (Sobolewski, 
1999), mientras  que  los  datos  de  este  trabajo,  no  consideran  esta  fracción  de metales.  Al  ser  la 
sedimentación  el  principal  proceso  a  corto  plazo  en  la  eliminación  de metales  pesados  del  agua 
(Mays  y  Edwards,  2001;  Walker  y  Hurl,  2002,  Sheoran  y  Sheoran,  2006),  es  posible  que  las 
eficiencias  calculadas para el MJEA®, que no  incluyen esa  fracción sedimentable a  corto plazo,  se 
vean disminuidas. 

El Índice de eliminación de cada metal pesado, recogido en la Tabla 26, se ha calculado a partir de 
las eficiencias medias obtenidas en cada muestreo. Algunos elementos, manganeso (‐91), arsénico 
(‐63),  hierro  (‐52)  y  níquel  (‐10)  presentan  índice  de  eliminación  negativo,  debido  a  que  la 
concentración  de  ese  metal  pesado  fue  mayor  en  el  efluente  que  en  el  afluente.  Una  eficiencia 
negativa  en  la  eliminación  de  hierro  y  níquel  del  agua  no  está  recogida  en  la  bibliografía.  Por  el 
contrario,  se  han  encontrado  altas  eficiencias  en  la  eliminación  de  estos  dos  metales  han  sido 
evaluadas  (Lesage  2006;  Wiessner  et  al.  2006;  Lesley  et  al.  2008;  Kröpfelová  et  al.  2009).  El 
incremento en la concentración de manganeso y arsénico en el efluente sí es un hecho constatado 
en  diferentes  tipos  de  humedales  artificiales  (Walker  y  Hurl  2002;  Vymazal  2003;  Lesage  2006; 
Kröpfelová 2009).  

Tabla 26. Índice de eliminación medio y desviación estándar (DE) de los metales pesados estudiados 
en el agua del afluente y del efluente del MJEA® de Bustillo de Cea. Número de muestras (N)= 46. 

Parámetro 
Índice de eliminación, 

media ± DE 

As  ‐62,81 ± 86,01 
B  3,47 ± 26,12 
Cd  16,90 ± 43,13 
Cr  12,07 ± 56,91 
Cu  31,10 ± 54,68 
Fe  ‐51,79 ± 78,64 
Mn  ‐91,01 ± 65,17 
Ni  ‐10,15 ± 31,89 
Pb  17,75 ± 26,89 
Zn  20,08 ± 32,45 

 

La concentración de los distintos metales pesados analizados no varía de forma significativa entre 
las  etapas  del  MJEA®  (p>0,05,  prueba  U  de  Mann‐Whitney).  Sin  embargo,  y  aunque  las 
concentraciones de  los metales no sean significativamente diferentes, sí se  identifican diferencias 
en el comportamiento de  las distintas etapas del MJEA® en relación a su capacidad para eliminar 
metales pesados del agua (Tabla 27). 
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Tabla 27. Índice de eliminación medio y desviación estándar (DE) de los metales pesados estudiados 
en el agua en las etapas del MJEA® de Bustillo de Cea. Número de muestras (N)= 46. 

Parámetro       
(µg l­1) 

BW, Índice de 
eliminación, media ± 

DE 

BMT, Índice de 
eliminación, media ± DE 

BMS, Índice de 
eliminación, media ± DE 

As  4,57 ± 14,82  3,69 ± 10,68  ‐96,30 ± 84,84 

B  ‐6,71 ± 17,45  3,62 ± 5,33  3,09 ± 18,15 

Cd  ‐0,71 ± 62,68  30,64 ± 36,10  11,21 ± 38,17 

Cr  5,30 ± 57,04  11,63 ± 47,11  21,56 ± 41,10 

Cu  ‐0,36 ± 40,99  19,32 ± 30,28  1,95 ± 37,74 

Fe  11,29 ± 27,28  ‐27,43 ± 41,39  ‐24,56 ± 79,58 

Mn  3,48 ± 49,27  ‐22,81 ± 40,37  ‐80,41 ± 57,77 

Ni  ‐5,98 ± 23,15  ‐0,54± 18,22  ‐3,00 ± 27,47 

Pb  ‐5,07 ± 15,07  11,34 ± 27,66  15,80 ± 23,92 

Zn  7,15 ± 37,41  5,59 ± 37,33  8,66 ± 43,64 
 

La  laguna  de  micrófitos  (BW)  es  el  ecosistema  en  el  que  más  metales  presentan  un  índice  de 
eliminación negativo,  es decir,  la  laguna de micrófitos estaría  funcionando como una  fuente y no 
como  un  sumidero  de  boro,  cadmio,  cobre,  níquel  y  plomo.  Por  el  contrario,  en  la  laguna  de 
micrófitos  tiene  lugar una eliminación de hierro de  la columna de agua que es significativamente 
superior a la eliminación de este metal en las otras etapas del MJEA® (p=0,037; prueba U de Mann‐
Whitney), en las cuales no se consigue reducir la concentración de hierro en el agua, sino que ésta 
se ve incrementada, obteniéndose así un índice de eliminación negativo (Figura 23).  

La última etapa del sistema (BMS) presenta un índice de eliminación de arsénico significativamente 
diferente al índice de eliminación en la laguna de micrófitos (BW) y en el humedal artificial de flujo 
libre (BMT) (p<0,001; prueba U de Mann‐Whitney). Mientras que la eliminación de arsénico en las 
dos primeras etapas del MJEA® (BW y BMT) da lugar a un índice de eliminación positivo, la última 
etapa del MJEA®  (BMS) presenta un  índice de eliminación negativo,  es decir,  se ha producido un 
alto  lavado  de  arsénico  (‐96,3),  de  forma  que  tras  el  paso  del  agua  residual  por  esta  etapa,  la 
concentración en arsénico aumenta significativamente (Figura 23).  

Este  ecosistema  (BMS)  presenta  un  comportamiento  similar  al  del  arsénico  con  el  manganeso, 
metal  para  el  que  se  ha  calculado  un  índice  de  eliminación  de  ‐80,4,  diferenciándose 
significativamente  este  ecosistema  (BMS)  de  los  otros  dos  ecosistemas  artificiales  del  MJEA® 
(p<0,001; prueba U de Mann‐Whitney), (Figura 23). Otros autores han obtenido también eficiencias 
negativas en la eliminación de manganeso en humedales subsuperficiales de flujo horizontal, como 
Lesage (2006) que indica un incremento en la concentración de manganeso de 79 µg l‐1 a 169 µg l‐1 
y de 0,71 µg l‐1 a 5,6 µg l‐1 trabajando en un humedal artificial de flujo subsuperficial horizontal en 
Bélgica; Vymazal et al.  (2005) de 109 µg l‐1 a 402 µg  l‐1 en el caso del manganeso para un HA‐FH 
localizado en la República Checa, y Kröpfelová et al. (2009) en tres humedales artificiales de flujo 
subsuperficial horizontal situados en la República Checa, una eficiencia de ‐21,9 %, ‐18,8 % y ‐25,5 
% para el manganeso, siendo las concentraciones medias de este metal en el afluente de 202 µg l‐1, 
85  µg  l‐1  y  192  µg  l‐1  respectivamente;  y  ‐55,1 %,  ‐35,7 %  y  ‐79,1 %,  con  concentraciones  en  el 
afluente de 2,45 µg l‐1, 1,15 µg l‐1, y 1,39 µg l‐1, para el arsénico. 

En  el  caso  del  plomo,  se  han  identificado  diferencias  significativas  en  su  eliminación  (p=0,017; 
prueba  U  de  Mann‐Whitney)  entre  la  laguna  de  micrófitos  (BW),  con  un  índice  de  eliminación 
medio  negativo  (‐5,1),  y  la  última  etapa  del  sistema  (BMS)  (15,8).  La  eliminación  de  plomo  en 
humedales  artificiales  de  acuerdo  con  los  datos  presentados  por  otros  autores,  es  generalmente 
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más elevada. Kröpfelová et al. (2009) indican para dos humedales artificiales de flujo subsuperficial 
horizontal una eficiencia de 78% y 84,2%, con unas concentraciones medias en el afluente de 13,2 
µg l‐1 y 15,6 µg l‐1, en cada caso, siendo ambas concentraciones superiores a la concentración media 
en el afluente del MJEA® de Bustillo de Cea (0,45 µg l‐1). Estos resultados son muy similares a  los 
aportados por otros autores (Nelson et al., 2006) quienes muestran una eliminación de 89‐83% de 
plomo, en un sistema de humedales artificiales de flujo superficial, habiéndose añadido al sustrato 
en  su  materia  orgánica.  Por  el  contrario,  Scholes  et  al.,  (1998)  obtuvieron  una  alta  eficiencia 
negativa  para  el  plomo  (‐180%)  trabajando  con  un  humedal  artificial  de  flujo  superficial  y  una 
concentración  media  de  entrada  de  7,7  µg  l‐1.  Estos  mismos  autores,  recogen  para  un  humedal 
artificial cercano, de flujo horizontal en condiciones de caudal normales, seguido por un humedal de 
flujo  superficial  en  condiciones  de  alto  caudal,  una  eliminación  del  65%,  con  una  concentración 
media  en  el  afluente  de  2,9  µg  l‐1;  lo  que  refleja  la  alta  disparidad de  resultados  recogidos  en  la 
bibliografía en cuanto a la eficiencia de un humedal artificial para eliminar plomo de la columna de 
agua. 

 

Figura 23. Diagrama de cajas de Tukey. Los gráficos representan el Índice de eliminación de hierro, 
arsénico, manganeso y plomo en los tres etapas del humedal artificial. Las cajas muestran los valores 
situados entre el primer y el tercer cuartil. La línea horizontal de la caja indica la mediana. N=46. 
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2.2. Características del Sedimento 

Se  han  analizado  las  concentraciones  de metales  pesados  en  el  sedimento  de  estos  ecosistemas 
artificiales.  El  metal  pesado  acumulado  en  mayor  concentración  ha  sido  el  hierro,  seguido  por 
manganeso, cobre, plomo, cromo, níquel, arsénico, boro, zinc, cadmio y mercurio (Tabla 28). Este 
patrón general se ha repetido en las tres etapas del MJEA® (BW, BMT y BMS). 

Tabla  28.  Concentración media  de metales  pesados  en  el  sedimento  en  peso  seco  y  su  desviación 
estándar (DE) en la laguna de micrófitos (BW), en el humedal de flujo superficial plantado con Typha 
latifolia  (BMT),  y  en  la  etapa  constituida  por  el  humedal  de  flujo  superficial  plantado  con  Iris 
pseudacorus  seguido  por  el  humedal  de  flujo  horizontal  plantado  con  Salix atrocinerea  (BMS).  Los 
datos se refieren al estrato orgánico (0‐5 cm) y al estrato inorgánico (5‐30 cm) del perfil muestreado. 
Número de muestras (N)= 6. 

Parámetro    
(mg/kg, peso seco) 

BW, media ± DE  BMT, media ± DE  BMS, media ± DE 

As  12,88 ± 1,31  14,71 ± 2,44  15,26 ± 1,00 
B  7,24 ± 3,55  7,02 ± 3,18  6,64 ± 0,65 
Cd  0,50 ± 0,04  0,32 ± 0,04  0,44 ± 0,08 
Cr  26,97 ± 3,44  23,56 ± 3,06  27,06 ± 2,76 
Cu  59,47 ± 4,24  38,97 ± 7,63  63,93 ± 11,72 
Fe  2,14E+04 ± 1,94E+03  2,25E+04 ± 2,45E+03  2,11E+04 ± 2,95E+03 
Hg  0,22 ± 0,05  0,17 ± 0,02  0,21 ± 0,03 
Mn  2,32E+02 ± 0,44E+02  1,78E+02 ± 9,15  1,70E+02 ± 0,40E+02 
Ni  19,75 ± 1,67  19,09 ± 1,30  21,12 ± 1,36 
Pb  37,23 ± 3,99  23,88 ± 3,42  31,51 ± 9,48 
Zn  6,16E+02 ± 0,66E+02  4,03E+02 ± 0,40E+02  5,42E+02 ± 1,17E+02 

 

Estos  resultados se han comparado con  los obtenidos en otros estudios  realizados en humedales 
artificiales, así como con datos relativos a la acumulación de metales en humedales naturales (Tabla 
29). A pesar de  la dificultad para  realizar  comparaciones debido a  la disparidad de  los datos,  las 
concentraciones de metales pesados en  los  sedimentos del MJEA® se encuentran en unos  rangos 
comparables a los obtenidos por otros autores. 
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Tabla  29.  Concentración  de  metales  pesados  (mg/kg,  peso  seco)  en  el  sedimento  del  MJEA®  en 
comparación  con  los  datos  presentados  en  otros  estudios  tanto  en humedales  artificiales  como  en 
humedal  naturales.  Las  letras  indican:  HAS,  humedal  artificial  de  flujo  superficial  o  libre;  HA‐FH, 
humedal artificial de flujo subsuperficial horizontal, HA‐FV, humedal artificial de flujo subsuperficial 
vertical. Se incluyen también los datos obtenidos en este trabajo, siendo la laguna de micrófitos (BW) 
y  el  humedal  plantado  con Typha  latifolia  (BMT)  humedales  artificiales  de  flujo  superficial  o  libre 
(HAS), y el humedal artificial plantado con  Iris pseudacorus  (BMS) seguido por el humedal artificial 
plantado con Salix atrocinerea un humedal artificial de flujo libre seguido por un humedal artificial de 
flujo subsuperficial horizontal (HAS, HA‐FH). 

Ecosistema  As  B  Cd  Cr  Cu  Fe  Mn  Ni  Pb  Zn 

BW1  12,8  7,2  0,5  27,0  59,5  21,4E+3  232,6  19,8  37,2  615,5 

BMT1  14,7  7,0  0,3  23,6  39,0  22,5E+3  178,8  19,1  23,9  403,9 

BMS1  15,3  6,6  0,4  27,1  63,9  21,1E+3  170,5  21,1  31,5  542,6 

HA‐FH2,3  0,2‐2,5    0,2‐2,5  26‐41  15‐288 23E+3‐35E+3  261‐947  32‐42  14‐262  65‐934 

HA‐FH4a      27,5    110  400  434  45,4  155  273 

HA‐FH4b      0,5‐3,4  10‐35  4‐127      7‐30  4‐25  13‐402 

HA‐FH5      0,3‐4  38‐259  17‐143   21‐218  28‐71  73‐90  52‐490 

HA‐FH6a    1,2  17  201  14.000  165  24  98  662 

HA‐FV6b    0,5‐0,9  29‐41  52‐139 19E+3‐21E+3  632‐1265  40‐46  44‐95  181‐355

HAS7a  3,2  <0,006    <0,005  0,49  350,0  241  <0,03  1,0  1,4 

HAS7b  32  1,39    <0,005  1,30  240,0  123  0,69  2,0  2,5 

H. natural7c  1,43  <0,006    <0,005  0,90  314,0  66  0,85  1,3  3,7 

Superíndices: 1.‐ Datos de este estudio: etapas del MJAE® después de 9 años de funcionamiento. 2,3.‐ 
Vymazal y Krása (2003) y Vymzal (2003): humedal artificial de flujo horizontal, sustrato de gravas, 
para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  después  de  3  años  de  funcionamiento  (Chequia).  4. 
Gschlöβl y Stuible (2000): humedal artificial de flujo horizontal con sustrato de arena y grava (4a) y 
con  sustrato  de  arena  (4b)  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  después  de  10  años  de 
funcionamiento  (Alemania).  5.‐  Obarska‐Pempkowiak  y  Klimkowska  (1999):  combinación  de 
humedal artificial de  flujo horizontal seguido por una serie de canales, para el  tratamiento de agua 
residual  urbana,  después  de  5  años  de  funcionamiento  (Polonia).  6.‐  Lesage  et  al.,  (2007): 
combinación de un humedal artificial de flujo vertical (6a) seguido por un humedal artificial de flujo 
vertical  (6b)  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  después  de  4  años  de  funcionamiento 
(Bélgica). 7.‐ Mays y Edwards  (2001): humedal  artificial de  flujo  superficial para el  tratamiento de 
agua  residual  industrial,  después  de  6‐7  años  de  funcionamiento  (7a),  humedal  artificial  de  flujo 
superficial para el tratamiento de drenajes ácidos de minería, después de 6‐7 años de funcionamiento 
(7b), humedal natural empleado como control en el estudio (7c) (Estados Unidos). 

 

Las  diferentes  etapas  del  MJEA®  han  acumulado metales  pesados  en  su  sedimento  en  diferente 
concentración. Así, el sedimento de la laguna de micrófitos (BW) ha presentado una concentración 
significativamente  superior  de  cadmio,  cobre,  mercurio,  plomo  y  zinc  que  el  humedal  artificial 
plantado  con  Typha  latifolia  (BMT),  así  como  una  mayor  concentración,  estadísticamente 
significativa, de manganeso frente a la última etapa del MJEA® (BMS), (Tabla 30). El sedimento del 
humedal artificial plantado con Typha latifolia (BMT) no ha presentado una concentración mayor, 
de  forma  estadísticamente  significativa,  de  ninguno  de  los  metales  pesados  estudiados.  EL 
sedimento  de  la  última  etapa  del  MJEA®  (BMS)  sí  ha  presentado  una  concentración  más  alta, 
estadísticamente significativa, de arsénico que el sedimento de la laguna de micrófitos (BW), y de 
cobre y de níquel que el humedal plantado con Typha latifolia (BMT) (Tabla 30). 
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Tabla  30.  Resultados  de  la  prueba  U  de Mann‐Whitney  en  la  comparación  de  la  concentración  de 
metales pesados en el sedimento de las diferentes etapas del MJEA®. Se muestran los resultados para 
los que el nivel de significación (p<0,05) es estadísticamente significativo.  

Estadístico 
BW­BMT  BW­BMS  BMT­BMS 

Cd  Cu  Hg  Pb  Zn  Mn  As  Ni 

U de Mann‐Whitney  0,000  0,000  3,000  0,000  0,000  5,000  1,000  1,000 
Z  ‐2,777  ‐2,777  ‐2,315  ‐2,777  ‐2,777  ‐2,006  ‐2,623  ‐2,021 
Sig. asintótica  0,005  0,005  0,021  0,005  0,005  0,045  0,009  0,043 
 

En  los  tres  ecosistemas  artificiales  estudiados,  la  capa  superior  del  sedimento  (0‐5  cm,  capa 
orgánica) ha presentado un pH más bajo, y un potencial Red‐Ox más alto, que  la capa  inorgánica 
inferior  (5‐30  cm)  (Tabla  31),  si  bien  no  se  han  identificado  diferencias  estadísticas  para  estos 
parámetros  entre  los  dos  estratos  del  sedimento  de  cada  ecosistema  (p<0,050;  prueba  de  U  de 
Mann‐Whitney). Este patrón se corresponde al identificado por otros autores (Knox et al., 2006) en 
el sedimento de humedales naturales y artificiales. Generalmente, las reacciones de reducción en el 
sedimento de ecosistemas acuáticos hacen que el sedimento disminuya su acidez, haciéndose por 
tanto más básico.  

El  estrato  orgánico  (0‐5  cm)  ha  presentado  en  todos  los  ecosistemas  un  mayor  contenido  de 
materia  orgánica,  aunque  no  existen  diferencias  estadísticamente  significativas  entre  ambos 
estratos.  Knox  et  al.  (2006)  sí  identifican  diferencias  significativas  en  el  contenido  de  materia 
orgánica  entre  las  distintas  capas  de  sedimento  de  un  humedal  artificial  subsuperficial  para  el 
tratamiento de agua residual  industrial.  Sin embargo,  la estratificación del  sedimento presentada 
por  estos  autores  difiere  de  la  realizada  en  este  trabajo,  ya  que  consideran  un  estrato  superior 
orgánico (0‐2 cm) con un alto contenido en materia orgánica (54,4‐65,5%), seguido por un estrato 
también  orgánico  (3‐5  cm)  pero  de  menor  contenido  en  materia  orgánica  (11,8‐16,7%),  y  dos 
estratos  inorgánicos  (6‐10  cm,  11‐20  cm)  con  menor  contenido  en  materia  orgánica  (3  y  <3%, 
respectivamente). 

Tabla  31.  Valores  medios  de  pH,  potencial  Red‐Ox  y  porcentaje  de  materia  orgánica.  Número  de 
muestras laguna de micrófitos (BW) (N)= 6. Número de muestras humedales artificiales (BMT y BMS) 
(N)= 4.  

Ecosistema  pH, media ± DE  Red­Ox, media ± DE 
Materia orgánica 
(%), media ± DE 

BW, 0‐5 cm  6,52 ± 0,06  ‐195,00 ± 16,31  31,12 ± 4,46 
BW, 5‐30 cm  6,60 ± 0,04  ‐202,33 ± 15,37  21,74 ± 1,39 
BMT, 0‐5 cm  6,51 ± 0,06  ‐187,25 ± 40,28  31,42 ± 5,46 
BMT, 5‐30 cm  6,83 ± 0,04  ‐202,75 ± 46,87  27,24 ± 2,79 
BMS, 0‐5 cm  6,52 ± 0,08  ‐224,50 ± 45,96  36,39 ± 0,78 
BMS, 5‐30 cm  6,70 ± 0,07  ‐229,50 ± 50,20  33,74 ± 2,94 

 

La  distribución  de  los metales  pesados  en  el  sedimento  presenta  un  patrón  común  en  todos  los 
ecosistemas,  de  forma  que  el  estrato  orgánico  acumula  una  mayor  concentración  de  todos  los 
metales pesados estudiados que el estrato  inorgánico (Tabla 32). El boro es  la única excepción a 
este patrón, ya que su concentración media en la capa orgánica de la laguna de micrófitos (BW) y 
del humedal artificial con Iris pseudacorus y Salix atrocinerea, es  inferior a su concentración en la 
capa  inorgánica.  No  obstante,  únicamente  se  han  identificado  diferencias  significativas  en  la 
concentración de metales pesados entre  las dos capas en el sedimento de  la  laguna de micrófitos 
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(BW). Así, la concentración de mercurio, manganeso y zinc ha sido significativamente superior en la 
capa orgánica que en la inorgánica (p=0,014; prueba U de Mann‐Whitney). 

Tabla  32.  Concentración media  de metales  pesados  en  el  sedimento  en  peso  seco  y  su  desviación 
estándar (DE) en la laguna de micrófitos (BW), en el humedal de flujo superficial plantado con Typha 
latifolia  (BMT),  y  en  la  etapa  constituida  por  el  humedal  de  flujo  superficial  plantado  con  Iris 
pseudacorus  seguido  por  el  humedal  de  flujo  horizontal  plantado  con  Salix atrocinerea  (BMS).  Los 
datos  se  refieren al  estrato orgánico  (0‐5  cm) y al  estrato  inorgánico  (5‐30) del perfil muestreado. 
Número de muestras (N)= 6. 

 
BW  BMT  BMS 

Parámetro 
(mg kg­1) 

0­5 cm, 
media ± DE 

5­30 cm, 
media ± DE 

0­5 cm, 
media ± DE 

5­30 cm, 
media ± DE 

0­5 cm, 
media ± DE 

5­30 cm, 
media ± DE 

As  13,48 ± 1,15  12,13 ± 1,19  16,48 ± 2,29  12,94 ± 0,25  15,72 ± 1,37  14,80 ± 0,56 
B  5,90 ± 1,62  8,93 ± 4,82  7,70 ± 4,44  6,33 ± 2,98  6,58 ± 0,41  6,69 ± 1.046,77 
Cd  0,52 ± 0,04  0,48 ± 0,01  0,36 ± 0,09  0,29 ± 0,09  0,47 ± 0,08  0,41 ± 0,09 
Cr  27,76 ± 2,67  25,99 ± 4,43  26,12 ± 0,16  21,01 ± 1,36  28,76 ± 3,37  25,56 ± 0,05 
Cu  61,20 ± 4,33  57,30 ± 3,42  45,54 ± 0,82  32,40 ± 1,16  73,75 ± 3,42  54,10 ± 3,80 
Fe  21E+03 ± 1E+03 21E+03 ± 3E+03  24E+03 ± 4E+02  20E+03 ± 1E+03 24E+03± 6E+02  18E+03 ± 3E+02 

Hg  0,26 ± 0,05  0,18 ± 0,02  0,17 ± 0,03  0,16 ± 0,02  0,23 ± 0,08  0,19 ± 0,03 
Mn  265,74 ± 10,83 191,40 ± 33,15 180,45 ± 10,11 177,21 ± 11,75 181,50 ± 48,93  160,45 ± 45,18 
Ni  19,85 ± 1,68  19,62 ± 1,88  19,96 ± 0,72  18,22 ± 1,25  21,94 ± 1,20  20,29 ± 1,16 
Pb  38,89 ± 3,40  35,17 ± 4,09  26,52 ± 2,11  21,24 ± 1,64  34,62 ± 12,44  28,40 ± 8,73 
Zn  657,48 ± 66,60 573,53 ± 21,92 436,80 ± 10,89 370,91 ± 16,50 555,30 ± 129,54  529,85 ± 153,94 

 

Vymazal  y  Krása  (2003)  en  un  humedal  subsuperficial  de  flujo  horizontal,  no  encuentran 
diferencias significativas en la acumulación de metales en función de la profundidad del sedimento, 
estableciendo las distintas capas estudiadas entre 0 y 15 cm, 16 y 30 cm, y 31 y 50 cm. Sin embargo, 
Knox  et  al.  (2006),  considerando  la  estratificación  del  sedimento  anteriormente  comentada  (4 
capas,  dos  orgánicas  y  dos  inorgánicas)  si  identifican  diferencias  significativas,  de  forma  que  las 
capas orgánicas (hasta 5 cm de profundidad) acumulan mayor concentración de metales, tal y como 
ocurre para algunos metales pesados en este trabajo. Parece, por tanto, fundamental en el estudio 
de  la acumulación de metales pesados en el  sedimento,  considerar de  forma diferenciada  la capa 
orgánica superior del mismo (hasta 5 cm) y la capa inferior inorgánica. 

A  lo  largo  de  los  10  años  de  funcionamiento  del MJEA®  la  capa  de  sedimento  acumulado  en  los 
ecosistemas artificiales del MJEA® ha alcanzado en la laguna de micrófitos (BW) un espesor medio 
de  45  cm  en  la  zona  de  entrada  del  agua  residual  y  25  cm  en  la  zona  de  salida.  En  el  humedal 
artificial de flujo libre plantado con Typha latifolia (BMT) el espesor medio de la capa de sedimento 
es  de  20  cm.  En  el  humedal  de  flujo  libre  plantado  con  Iris  pseudacorus  la  capa  de  sedimento 
presenta  un  espesor  medio  de  15  cm.  De  acuerdo  con  el  dimensionado  de  la  instalación  (ver 
Material  y  Métodos)  la  cantidad  de  sedimento  acumulado  en  cada  uno  de  estos  ecosistemas 
artificiales es de 46 m3 en la laguna de micrófitos (BW), 40 m3 en el humedal con Typha latifolia, y 9 
m3 en el humedal con Iris pseudacorus (Tabla 32). Estos datos permiten calcular cual es la cantidad 
de metales pesados acumulados actualmente en el sedimento de la instalación (Tablas 33 y 34). 
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Tabla 33. Parámetros relacionados con los sedimentos acumulados en los ecosistemas artificiales del 
MJEA® de Bustillo de Cea. 

Ecosistema 
artificial 

Volumen 
sedimento fresco 

(dm3) 

Volumen de sedimento 
fresco (dm3)/peso 

sedimento fresco (kg) 

Peso sedimento 
fresco (kg)/peso 

sedimento seco (kg) 

Peso 
sedimento 
seco (kg) 

BW  46.000  0,9  0,05  2070 
BMT  40.000  0,8  0,04  1280 
BMS  9.000  0,8  0,04  288 

Tabla  34.  Cantidad  en  kilogramos  de  metales  pesados  acumulados  en  los  sedimentos  de  los 
ecosistemas artificiales del MJEA® de Bustillo de Cea. 

Metal pesado (kg)  BW  BMT  BMS 

As  26,66  21,10  4,39 
B  15,00  9,86  2,49 
Cd  1,04  0,46  0,13 
Cr  55,84  33,43  7,79 
Cu  123,19  58,29  17,69 
Fe  44.238,20  31.334,00  6.088,32 
Hg  0,46  0,22  0,06 
Mn  481,69  230,98  49,24 
Ni  40,88  25,55  6,08 
Pb  77,07  33,95  9,07 
Zn  1.283,75  559,10  156,26 

Los lodos procedentes de instalaciones de depuración de agua residual constituyen un subproducto 
cuyo empleo en la agricultura está definido en el Real Decreto 1310/1990, de 29 de octubre, por el 
que se regula la utilización de los lodos de depuración en el sector agrario. En este Real Decreto se 
establece  que  estos  sedimentos  constituyen  una  “fuente  de  materia  orgánica  y  de  elementos 
fertilizantes para su utilización en la actividad agraria, que resulta ser la vía más adecuada para su 
eliminación, al permitir su incorporación a los ciclos naturales de la materia y la energía”. El Anexo I 
B  de  este  Real  Decreto  recoge  el  valor  límite  de  concentración  de metales  pesados  en  los  lodos 
destinados  a  su  utilización  agraria.  Estos  valores  no  son  superados  en  ningún  caso  por  los 
obtenidos para  los sedimentos del MJEA® que por tanto, podrían ser utilizados como abono en la 
agricultura una vez deshidratados y mineralizados (Tabla 35). 

Tabla 35. Valores límite de metales pesados en lodos procedentes de instalaciones de depuración de 
agua residual de acuerdo con el Anexo I B del Real Decreto 1310/1990, y concentraciones medias de 
estos metales pesados en los sedimentos del MJEA®. Datos en mg/kg de materia seca. 

Metal 
Valor límite. 
Suelos con pH 
menor de 7 

Valor límite. 
Suelos con pH 
mayor de 7 

Concentración 
media BW 

Concentración 
media BMT 

Concentración 
media BMS 

Cd  20  40  0,5  0,3  0,4 
Cr  1000  1500  26,9  23,6  21,2 
Cu  1000  1750  59,3  39,0  64,0 
Hg  16  25  0,2  0,2  0,2 
Ni  300  400  19,7  19,1  20,3 
Pb  750  1200  37,0  23,9  28,4 
Zn  2500  4000  615,5  403,9  542,6 
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2.3. Características de la Vegetación 

Los  resultados  de  la  concentración  de  metales  pesados  acumulados  en  la  biomasa  aérea  y 
subterránea de las tres especies vegetales del MJEA® se presentan en las siguientes tablas (Tabla 36 
y 37).  

Tabla  36.  Concentración  media  en  peso  seco  y  desviación  estándar  (DE)  de  los  metales  pesados 
estudiados  en  la  parte  aérea  (tallo,  ramas  y  hojas)  de  Typha  latifolia,  Iris  pseudacorus  y  Salix 
atrocinerea. (N)= 3. Límite de detección arsénico 0,300 mg kg‐1, límite de detección cadmio 0,013 mg 
kg‐1, límite de detección mercurio 0,05 mg kg‐1. 

Metal  
(mg kg­1) 

Parte aérea T. latifolia, 
media ± DE 

Parte aérea I. 
pseudacorus, media ± DE 

Parte aérea S. atrocinerea, 
media ± DE 

As  <0,30  0,89 ± 0,01  <0,30 
B   16,29 ± 2,87  10,44 ± 0,23  36,00 ± 0,60 
Cd   <0,013  <0,013  0,08 ± 0,01 
Cr  1,70 ± 0,50  0,92 ± 0,02  0,40 ± 0,03 
Cu   1,96 ± 0,87  4,50 ± 0,08  3,68 ± 0,30 
Fe   186,65 ± 24,11  1,24E+03 ± 0,90  206,65 ± 8,70 
Hg   <0,05  <0,05  <0,05 
Mn   154,10 ± 29 98  82,92 ± 1,02  286,71 ± 5,81 
Ni   1,07 ± 0,05  1,51 ± 0,02  0,97 ± 0,02 
Pb   0,46 ± 0,27  0,94 ± 0,05  0,25 ± 0,02 
Zn   2,90 ± 0,60  29,74 ± 1,60  19,26 ± 0,86 

 

Tabla  37.  Concentración  media  en  peso  seco  y  desviación  estándar  (DE)  de  los  metales  pesados 
estudiados  en  la  parte  subterránea  (raíces  y  rizomas)  de  Typha  latifolia,  Iris  pseudacorus  y  Salix 
atrocinerea. (N)= 3. Límite de detección arsénico 0,300 mg kg‐1, límite de detección cadmio 0,013 mg 
kg‐1, límite de detección mercurio 0,05 mg kg‐1. 

Metal        
(mg kg­1) 

Parte subterránea T. 
latifolia, media ± DE 

Parte subterránea I. 
pseudacorus, media ± DE 

Parte subterránea S. 
atrocinerea, media ± DE 

As  3,72 ± 1,80  3,04 ± 0,15  4,80 ± 6,88 
B   7,59 ± 2,43  16,03 ± 1,13  20,09 ± 0,99 
Cd   0,05 ± 0,02  <0,013  0,20 ± 0,04 
Cr  1,93 ± 0,30  1,24 ± 0,05  3,61 ± 0,06 
Cu   4,72 ± 1,45  4,07 ± 0,04  28,49 ± 0,18 
Fe   4,56E+03 ± 0,68E+03  1,10E+03 ± 9,19  4,52E+03 ± 0,11E+03 
Hg   <0,05  <0,05  0,11 ± 0,01 
Mn   50,57 ± 0,60  34,19 ± 0,75  307,90 ± 8,06 
Ni   1,94 ± 0,45  1,59 ± 0,02  7,61 ± 0,11 
Pb   3,95 ± 0,52  1,43 ± 0,03  4,17 ± 0,02 
Zn   63,30 ± 4,19  39,31 ± 0,77  184,50 ± 4,90 

 

Los  metales  pesados  que  mayores  concentraciones  han  presentado  en  la  parte  aérea  de  Typha 
latifolia e Iris pseudacorus han sido hierro y manganeso, seguidos por boro en Typha latifolia y zinc 
en Iris pseudacorus. En Salix atrocinerea  la concentración más alta en la parte aérea ha sido la del 
manganeso, seguido por hierro y el boro. 
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En cuanto a la parte subterránea, el hierro ha sido en las tres especies vegetales el metal pesado con 
una mayor  concentración,  seguido  por  zinc  y  plomo  en Typha  latifolia,  zinc  y manganeso  en  Iris 
pseudacorus, y manganeso y zinc en Salix atrocinerea.  

La acumulación de mercurio en los tejidos vegetales fue inferior al límite de detección (50 µg kg‐1) 
en todas las muestras, con la excepción de las raíces de los sauces, para los cuales se determinó una 
concentración media de 108,19 ± 0,90 µg/kg biomasa seca. 

En la siguiente tabla (Tabla 38) se muestran los ratios entre parte aérea/parte subterránea para los 
distintos  metales  pesados  evaluados.  Los  resultados  muestran  un  ratio  mayor  de  uno,  mayor 
concentración  en  la  parte  aérea  que  en  la  subterránea,  de  boro,  cobre,  hierro  y  manganeso  en 
alguna especie vegetal, todos ellos son micronutrientes esenciales en el desarrollo vegetal. En otros 
casos,  se  ha  encontrado  una mayor  concentración  de metales  en  la  parte  subterránea,  situación 
descrita  por  Gries  y  Garbe  (1989)  con Phragmites  australis,  Vymazal  y  Krása  (2003)  y  Vymazal 
(2003) con Phalaris arundinacea, y Karspicak et al., (2001) para Anemopsis califórnica, Scirpus spp., 
y Typha domingensis. De acuerdo con Weis y Weis (2004) la acumulación de metales en la biomasa 
subterránea supone una ventaja ambiental frente a la acumulación en la biomasa aérea, ya que su 
biodisponibilidad es menor. 

Tabla 38. Ratios de acumulación, parte aérea/parte subterránea, de metales pesados en la biomasa de 
Typha latifolia, Iris pseudacorus y Salix atrocinerea. 

Parámetro  
Ratio parte aérea Typha 

latifolia/parte 
subterránea 

Ratio parte aérea Iris 
pseudacorus/parte 

subterránea 

Ratio parte aérea Salix 
atrocinerea/parte 
subterránea 

As  0,08  0,29  0,06 
B  2,15  0,65  1,79 

Cd  0,20  0,33  0,40 

Cr  0,88  0,74  0,11 
Cu  0,42  1,11  0,13 
Fe  0,04  1,12  0,05 
Mn  3,05  2,43  0,93 
Ni  0,55  0,95  0,13 
Pb  0,01  0,66  0,06 
Zn  0,05  0,76  0,10 

 

Las labores de mantenimiento del sistema incluyen la poda anual de la vegetación, preferentemente 
de Typha latifolia, de forma que a comienzos de invierno se realiza una labor de poda y recogida de 
la parte aérea de este macrófito. Las otras especies vegetales (Iris pseudacorus y Salix atrocinerea), 
con un crecimiento vegetativo muy inferior al de Typha latifolia, se gestionan mediante una poda de 
baja  intensidad  de  aclareo  y  retirada  de  hojas  y  ramas  secas.  Teniendo  en  consideración  que  la 
biomasa aérea en peso fresco de esta especie en el humedal ha sido de 1,54 g (cm2)‐1, la biomasa en 
peso seco de 0,48 g (cm2)‐1, y la cobertura de Typha latifolia en el humedal del 70% de la superficie 
del mismo, la poda y recogida de esta especie ha permitido la eliminación del sistema a lo largo de 
los 9 años de funcionamiento en una cantidad que oscila entre menos de 1 gr de mercurio o cadmio 
y 12,6 kg de hierro (Tabla 39). 
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Tabla 39. Cantidad estimada de metales pesados eliminados del sistema de tratamiento mediante la 
poda y recogida de Typha latifolia a lo largo de los 9 años de funcionamiento del sistema. 

Metal pesado (kg)  Poda y recogida Typha latifolia 

As  0,02 
B  1,1 
Cd  0,001 
Cr  0,11 
Cu  0,13 
Fe  12,6 
Hg  0,001 
Mn  10,40 
Ni  0,007 
Pb  0,03 
Zn  0,20 

 

2.4.  Evaluación  del  MJEA®  como  sistema  para  la  eliminación  de  metales 
pesados del agua residual 

La planta piloto para el tratamiento de agua residual de la localidad de Bustillo de Cea constituye en 
la actualidad, después de 9 años de funcionamiento, un sistema de depuración natural maduro. La 
mayor  parte  de  los  estudios  sobre  la  eliminación  de  metales  del  agua  en  estos  ecosistemas 
artificiales, están realizados en humedales con un corto período de tiempo de funcionamiento. En 
este trabajo,  la madurez del sistema permite evaluar su estabilidad a  largo plazo en relación a su 
capacidad  para  eliminar metales  pesados  de  la  fracción  líquida.  Las  concentraciones  de metales 
pesados en el afluente no son elevadas, tal y como cabría esperar encontrar en el agua residual de 
una pequeña localidad rural de 450 habitantes‐equivalentes.  

El  sedimento  acumulado  en  las  distintas  etapas  del  sistema,  y  particularmente  la  capa  orgánica 
superior del mismo, permite retirar del agua residual y acumular una fracción notable de metales 
pesados seguidos, funcionando así como un sumidero o depósito de metales.  

La poda y recogida de  la biomasa aérea de Typha  latifolia,  labor realizada anualmente, no resulta 
ser  un método  eficaz  para  la  eliminación  de metales  del  sistema,  ya  que  la  concentración  de  los 
mismos en Typha latifolia es relativamente baja. 

Los datos referentes a la concentración de metales en el agua muestran algunas particularidades. La 
laguna de micrófitos, con un pH medio más básico que el resto de los ecosistemas (pH 7,30 frente a 
pH 6,57 y 5,96 de  los dos humedales  artificiales)  elimina del  agua hierro y manganeso,  frente  al 
comportamiento  de  los  dos  humedales,  para  los  cuales  el  sedimento  se  comportaría  como  una 
fuente  de  estos  dos  elementos.  La  precipitación  de  hidróxidos  de  hierro  y  manganeso  podría 
favorecer la eliminación de estos metales de la columna de agua en la laguna de micrófitos, debido 
al pH más básico así como a unas condiciones menos reductoras, particularmente en el caso de la 
última etapa del sistema (humedal artificial subsuperficial plantado con sauces). Es en esta última 
etapa del MJEA® donde tiene lugar un aumento mayor de la concentración de metales en disolución 
fundamentalmente de manganeso, con un Índice de eliminación de ‐80, siendo la solubilización de 
estos metales en sedimentos anaerobios un fenómeno frecuente (Goulet y Pick, 2001; Nelson et al., 
2006). La precipitación de hidróxidos de hierro y manganeso favorece la co‐precipitación de otros 
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metales, de forma que, bajo condiciones anaerobias, los metales que pudieran haber co‐precipitado 
(níquel, zinc y arsénico), pasarían igualmente de nuevo a disolución. 

La  última  etapa  del  sistema,  constituida  por  un  humedal  artificial  de  flujo  libre  y  un  humedal 
artificial  subsuperficial,  constituye  la etapa más reductora del conjunto. La  formación de sulfuros 
metálicos  insolubles,  en  un  ambiente  anaerobio,  es  un  importante mecanismo de  eliminación  de 
metales  de  la  columna  de  agua.  La  formación  de  sulfuros  metálicos  podría  ser  el  mecanismo 
dominante,  que  permite  que  en  esta  última  etapa  del  MJEA®  se  eliminen  boro,  cadmio,  cromo, 
cobre, plomo y zinc. Mientras que estas condiciones reductoras,  junto a un pH del agua ácido, no 
favorecerían la formación de hidróxidos de hierro y manganeso. Finalmente, en el caso del arsénico, 
es frecuente que en condiciones reductoras, pase a disolución (Hallberg y Johnson, 2005). 
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3. Análisis  de  las  Comunidades  de  Bacterias  en  Humedales 
Artificiales 

La  importancia  e  influencia  de  la  composición  y  estructura  de  las  comunidades  de  bacterias 
presentes en un humedal artificial  en  los procesos de depuración del agua residual es  citada por 
numerosos autores (Larsen y Greenway, 2004; Sleytr et al., 2009; Iasur‐Kruh et al., 2009). En gran 
parte de los trabajos se recurre a evidencias circunstanciales para corroborar este aspecto, siendo 
escasos los estudios en los que se establece una relación directa entre la composición y estructura 
de las comunidades de bacterias y su implicación en los procesos de depuración del agua residual 
(Faulwetter et al., 2009). 

Se presentan a continuación los resultados del estudio de las comunidades de bacterias presentes 
en la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial así como en la 
planta piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana.  

Para el análisis de las comunidades de bacterias en las dos plantas de depuración estudiadas se ha 
realizado la extracción directa de DNA genómico de las 12 muestras procedentes de la planta piloto 
a pequeña escala y 8 muestras de la planta piloto a escala real. Se ha realizado un total de 112 PCRs, 
de  cada  PCR  se  han  comprobado  al  menos  15  clones mediante  la  técnica  de  análisis  rápido  de 
plásmidos hasta completar 50 clones de cada muestra evitando que más de 10 clones procedan de 
la misma PCR (Figuras 24 y 25).  

 

 

 

 

 

Figura 24. Productos de PCR del gen codificante para el rRNA 16S. Primera línea 
marcador sintético 1kb Plus DNA Ladder, el resto DNA de muestras procedentes 
de  los  tratamientos plantados con Typha  latifolia en  la planta piloto a pequeña 
escala  para  el  tratamiento  de  agua  residual  industrial  (MAFT,  MGFT,  MAST, 
MGST). 

 

Figura  25.  Análisis  rápido  de  plásmidos.  La  flecha  verde  indica  el  tamaño  de  los  plásmidos  con  el 
fragmento del DNA del gen rRNA 16S. La flecha roja indica el control negativo (plásmidos sin inserto). 
Las flechas amarillas indican plásmidos rechazados. 
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Las tablas siguientes recogen el número de secuencias analizadas en cada microecosistema (Tablas 
40 y 41). Con las 50 secuencias de cada muestra puede realizarse una estima de la composición y 
diversidad  de  la  comunidad  de  bacterias  establecida  en  cada  uno  de  los  distintos  ambientes 
estudiados.  

Tabla 40. Número de secuencias obtenidas para cada uno de los microecosistemas estudiados en la 
planta  piloto  a  pequeña  escala.  Se  incluyen  también  el  número  de  secuencias  procedentes  de 
cloroplastos o procesos de recombinación durante la amplificación. Consultar tablas 6 y 8 para mayor 
información. 

Planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial 

Microecosistema 
Nº secuencias 
de bacterias 

Nº secuencias de 
cloroplasto o de 
recombinantes 

Total secuencias 
obtenidas 

MAFC  44  6  50 
MGFC  44  6  50 
MASC  50  ‐  50 
MGSC  50  ‐  50 
MAFT  49  1  50 
MGFT  43  7  50 
MAST  28  22  50 
MGST  37  13  50 
MAFP  51  1  52 
MGFP  49  1  50 
MASP  50  1  51 
MGSP  48  2  50 

 

Tabla 41. Número de secuencias obtenidas para cada uno de  los ambientes estudiados en  la planta 
piloto  a  escala  real.  Se  incluyen  también  el  número  de  secuencias  procedentes  de  cloroplastos  o 
procesos  de  recombinación  durante  la  amplificación.  Las  siglas  indican:  BMTS,  muestra  de  la 
rizosfera de Typha latifolia en verano; BMTW, muestra de la rizosfera de Typha latifolia en invierno; 
BMSS, muestra de la rizosfera de Salix atrocinera en verano; BMSW, muestra de la rizosfera de Salix 
atrocinera  en  invierno;  BSI, muestra  de  sedimento  en  la  zona  de  entrada  de  agua  de  la  laguna  de 
micrófitos; BSO, muestra de sedimento en la zona de salida de agua de la laguna de micrófitos; BWL, 
muestra de agua de  la  laguna de micrófitos; BWT, muestra de agua del humedal artificial plantado 
con Typha latifolia. 

Planta piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana 

Microecosistema 
Nº secuencias 
de bacterias 

Nº secuencias de 
cloroplasto o de 
recombinantes 

Total 
secuencias 
obtenidas 

BMTS  50  ‐  50 

BMTW  50  ‐  50 
BMSS  50  ‐  50 
BMSW  50  ‐  50 
BSI  47  3  50 
BSO  50  ‐  50 
BWL  42  11  53 
BWT  36  27  63 
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Algunos de los clones obtenidos se han eliminado ya que mediante los análisis comparativos de las 
secuencias  con  las  bases  de  datos  disponibles  (Greengenes,  GeneBank  y  Ribosomal  Database 
Project) así  como mediante el análisis  filogenético,  se ha visto que algunas no pertenecían al gen 
codificante  para  el  rRNA  16S  de  bacterias,  sino  que  se  han  identificado  como  secuencias  de 
cloroplastos, procedentes tanto de algas, como de protozoos (género Euglena) (Figura 26). En los 
casos en los que la comparación con la base de datos del RDP y del Greengenes no ofrecía el mismo 
resultado, de forma que la secuencia era clasificada como cyanobacteria o cloroplasto con una baja 
similitud, el análisis filogenético ha permitido discernir finalmente la afiliación de dicha secuencia. 

 

Figura  26.  Árbol  filogenético  de  las  secuencias  identificadas  como  cloroplastos  y  cianobacterias 
procedentes de las comunidades de bacterias estudiadas. El árbol se ha construido de acuerdo con el 
algoritmo Neighbour‐Joining. Los valores de bootstrap (1000 réplicas) superiores al 70% se indican 
en los nodos. El tamaño de los triángulos es proporcional al número de taxones comprendidos en la 
rama. La raíz del árbol se ha situado en Sphingomonas sp. incluida como outgroup.  

 

 

Por otro lado, se ha preferido “perder” secuencias y ganar en fiabilidad de las mismas. Mediante el 
análisis  comparativo  de  cada  una  de  las  secuencias  estudiadas  con  la  base  de  datos  GenBank  y 
utilizando  el  algoritmo  BLASTN  se  han  eliminado  de  los  análisis  posteriores  las  secuencias 
identificadas o  sospechosas de  ser quimeras,  siendo  las quimeras productos de PCR  incompletos 
que  pueden  hibridar  como  oligonucleótidos  (primers)  en  secuencias  heterólogas  (Acinas,  2007), 
formando productos de PCR recombinantes. La siguiente figura (Figura 27) muestra como ejemplo 
el resultado de  la búsqueda con el algoritmo BLASTN de una de  las secuencias  identificada como 
quimera.  
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Figura 27. Ejemplo de secuencia identificada como quimera o recombinante. Secuencia obtenida del 
análisis  de  la  comunidad  de  bacterias  del  sustrato  procedente  del  tratamiento  con  arlita,  flujo 
subsuperficial y sin vegetación de la planta piloto a pequeña escala (MASC307F). La imagen muestra 
una captura de pantalla de la búsqueda BLASTN. 

 

 

3.1. Composición de las comunidades de bacterias 

De  acuerdo  a  lo  desarrollado  en  el  capítulo  de  Material  y  Métodos,  la  composición  de  las 
comunidades de bacterias de los microecosistemas se ha estudiado mediante tres metodologías: 1.‐ 
Clasificación de las secuencias mediante la herramienta “Classifier” del Ribosomal Database Project 
(RDP).  2.‐  Clasificación mediante  la  herramienta  “Classify  a  batch  of  sequences  against multiple 
taxonomies”  de  la  aplicación  Greengenes,  nomenclatura  taxonómica  NCBI.  3.‐  Clasificación 
filogenética propia.  

Los  resultados  a  nivel  de  filo,  obtenidos  mediante  estas  tres  metodologías,  se  muestran  en  las 
siguientes  figuras  (Figuras 28,  29,  30,  31  y  32)  para  todos  los  ambientes  estudiados,  tanto de  la 
planta  piloto  a  pequeña  escala  como  de  la  planta  piloto  a  escala  real.  La  categoría  “Otros  filos” 
agrupa a todas las secuencias sin clasificar en un filo, esta categoría “Otros filos” con la clasificación 
realizada a partir del análisis  filogenético puede desglosarse a su vez en diferentes categorías, no 
ocurre así con  las clasificaciones realizadas mediante comparación con  las bases de datos, ya que 
éstas engloban en una misma agrupación todas las secuencias sin otra afiliación de acuerdo con los 
umbrales de similitud establecidos. 

Las  tres  metodologías  muestran  como  en  todos  los  ambientes  la  comunidad  de  bacterias  está 
dominada,  en  cuanto a abundancia, por bacterias del  filo Proteobacteria  (con  la excepción de  los 
tratamientos control con  flujo superficial de  la planta piloto para el  tratamiento de agua residual 
industrial, en los que el filo Cyanobacteria es dominante). Este resultado coincide por lo señalado 
en  la  revisión  de  Truu  et  al.  (2009),  en  la  que  se  indica,  que  las  comunidades  de  bacterias,  en 
diferentes tipos de humedales artificiales, están dominadas en cuanto a abundancia por individuos 
afiliados al  filo Proteobacteria. Como segundo  filo con un mayor número de bacterias, Truu et al. 
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(2009)  señalan  el  filo  Bacteroidetes,  seguido  por  los  filos  Actinobacteria  y  Firmicutes.  En  esta 
ocasión, los resultados del presente trabajo, indican que en los ambientes del sistema a escala real 
para el tratamiento de agua residual urbana, el segundo filo con un mayor número de bacterias es el 
filo Bacteroidetes. Sin embargo, en el sistema a pequeña escala para el tratamiento de agua residual 
industrial no se identifica un segundo grupo dominante después del filo Proteobacteria. 

La construcción de un árbol filogenético con todas las secuencias estudiadas así como las obtenidas 
en  las  bases  de  datos  ha  permitido  identificar  las  bacterias  presentes  en  los  distintos 
microecosistemas  estudiados.  El  análisis  pormenorizado de  cada uno de  estos  filos  ha permitido 
estudiar  la  composición  de  la  comunidad  de  bacterias  de  cada  ambiente,  en  muchas  ocasiones 
incluso a nivel de familia y/o género.  

A diferencia de las otras metodologías utilizadas en este trabajo para el estudio de la composición 
de la comunidad de bacterias de un ambiente, el análisis filogenético permite identificar la afiliación 
de cada taxón aunque se desconozca el nombre del grupo en el que se incluye. De esta forma, puede 
desarrollarse un análisis más preciso de la comunidad al diferenciar taxones diferentes, evitándose 
agrupar estas secuencias, cuya afiliación de acuerdo con las bases de datos, y particularmente con 
la base de datos Greengenes, sólo llega a establecerse a un nivel relativamente alto (filo‐clase), en 
diferentes grupos establecidos en base a sus distancias genéticas. 

 

 

 

Figura  28. Número  de  secuencias  de  las  comunidades  de  bacterias  presentes  en  el  sustrato  de  los 
tratamientos control sin vegetación de la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua 
residual  industrial  y  filo  en  el  que  se  clasifican  de  acuerdo  con  las  bases  de  datos  RDP  (gris), 
GreenGenes (verde) y la clasificación filogenética realizada utilizando secuencias del GenBank como 
referencia (rojo).  
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Figura 29. Número de secuencias de las comunidades de bacterias asociadas a la rizosfera de Typha 
latifolia en los tratamientos plantados con esta especie vegetal en la planta piloto para el tratamiento 
de agua residual industrial y filo en el que se clasifican de acuerdo con las bases de datos RDP (gris), 
GreenGenes (verde) y clasificación filogenética (en rojo). 

 

Figura  30.  Número  de  secuencias  de  las  comunidades  de  bacterias  asociadas  a  la  rizosfera  de 
Phragmites australis en la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial y filo en el que 
se  clasifican  de  acuerdo  con  las  bases  de  datos  RDP  (gris),  GreenGenes  (verde)  y  clasificación 
filogenética (rojo). 
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Figura 31. Número de secuencias de las comunidades de bacterias asociadas a la rizosfera de Typha 
latifolia (BMTS y BMTW) y Salix atrocinerea (BMSS y BMSW) de la planta piloto para el tratamiento 
de agua residual urbana y  filo en el que se clasifican de acuerdo con  las bases de datos RDP (gris), 
GreenGenes (verde) y clasificación filogenética (rojo). 

 
 

Figura  32.  Número  de  secuencias  de  las  comunidades  de  bacterias  del  sedimento  de  la  laguna  de 
micrófitos (BSI y BSO) y comunidades de bacterias en el agua de la laguna de micrófitos (BWL) y del 
humedal plantado con Typha latifolia (BWT) de la planta piloto para el tratamiento de agua residual 
urbana y filo en el que se clasifican de acuerdo con las bases de datos RDP (gris), GreenGenes (verde) 
y clasificación filogenética (rojo). 
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A partir de los datos obtenidos con las tres metodologías de clasificación (análisis comparativo con 
las bases de datos Greengenes y RDP y clasificación elaborada a partir del análisis  filogenético de 
las secuencias) se ha calculado la riqueza en filos y en órdenes de cada comunidad de bacterias. Los 
resultados muestran que entre  las tres metodologías seguidas existen algunas discrepancias, más 
acusadas a nivel de orden (Figura 33). 

 

 

 

Figura 33. Riqueza definida a nivel de filo de las comunidades de bacterias estudiadas de acuerdo con 
los  resultados  obtenidos  mediante  en  análisis  comparativo  con  las  bases  de  datos  RDP  (gris),  y 
GreenGenes (verde) y la clasificación filogenética realizada (rojo). 

 
 

A nivel de  filo,  la  clasificación obtenida a partir del análisis  comparativo de  las secuencias  con  la 
base  de  datos  RDP  ha  ofrecido  en  general  valores  de  riqueza  inferiores  que  las  clasificaciones 
obtenidas mediante  el  análisis  comparativo  con  la base de datos Greengenes y  la  contrucción de 
árboles  filogenéticos,  con  una  única  excepción  en  el  caso  de  la  comunidad  de  bacterias  del 
tratamiento con grava, flujo superficial y plantado con Phragmites australis de la planta piloto para 
el tratamiento de agua residual industrial (MGFP) para el cual la riqueza más alta a nivel de filo se 
muestra al utilizar los datos aportados por la base de datos RDP. A este nivel de filo, las diferencias 
más acusadas se han identificado para las comunidades de bacterias asociadas al sedimento de la 
laguna de micrófitos en el MJEA® (BSI y BSO), para las que la clasificación filogenética elaborada ha 
mostrado los valores más altos de riqueza, debido a que esta clasificación ha permitido discriminar 
en  diferentes  grupos  las  secuencias  sin  identificar  (6  secuencias  en  BSI  y  3  secuencias  en  BSO), 
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mientras que las bases de datos RDP y Greengenes agrupan estas secuencias juntas en el grupo de 
no clasificados.  

Cuando el análisis de riqueza se ha realiza a nivel de orden,  los valores de riqueza más altos han 
sido en general  los calculados a partir de  los datos obtenidos con  la metodología de clasificación 
mediante  análisis  comparativo  con  la  base  de  datos  RDP  junto  con  los  obtenidos  a  partir  de  la 
metodología  de  clasificación  filogenética,  mientras  que  la  clasificación  mediante  análisis 
comparativo con la base de datos Greengenes, ha presentado los menores valores de riqueza para 
todas  las  comunidades  de  bacterias  estudiadas,  probablemente  debido  a  que  esta  base  de 
datosagrupa todas las secuencias que no puede clasificar en un único grupo dentro de cada clase. 
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3.1.1. Descripción de los taxones identificados en las comunidades de 
bacterias estudiadas 

Se presentan a continuación todos los árboles filogenéticos construidos con el total de secuencias 
analizadas  y  las  secuencias  más  similares  descargadas  de  la  base  de  datos  GreenGenes.  La 
iconografía  utilizada  para  indicar  a  que  comunidad  de  bacterias  pertenece  cada  una  de  las 
secuencias se muestra en la siguiente (Figura 34).  

 
 
 
 

Figura  34.  Iconografía  utilizada  en  la  elaboración  de  los  árboles  filogenéticos.  Las  secuencias 
correspondientes  a  las  comunidades  de  bacterias  de  la  planta  piloto  a  pequeña  escala  para  el 
tratamiento de agua  residual  industrial  se  resaltan  con un cuadrado,  las procendentes de  la planta 
piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana con un triángulo. Consultar Tabla 6 y 
Figura 6 para más información. 

 

 
 
Filo Proteobacteria 

El  filo  Proteobacteria  alberga  la mayor  parte  de  las  bacterias  identificadas  (más  del  40% de  los 
géneros  aislados  y  descritos).  Este  filo de bacterias  gram negativas  se  subdivide  en  cinco  clases: 
Alfa,  Beta,  Gamma,  Delta  y  Epsilon  (Figura  35).  Se  caracteriza  por  una  elevada  diversidad 
metabólica,  que  va desde  la  fotoautotrofia  y  la  quimiolitoautotrofia  hasta  la  fotoheterotrofia  y  la 
heterotrofia  estricta.  Así  mismo,  se  incluyen  bacterias  estrictamente  aerobias,  estrictamente 
anaerobias, aerobias facultativas y microaerobias (Kersters et al., 2006). 

La importancia ecológica de este filo es muy destacada ya que dentro del mismo se incluyen varios 
grupos de bacterias que desarrollan un papel fundamental en los ciclos del carbón, del nitrógeno y 
del azufre.  

En todos los ambientes estudiados (sistema piloto para el tratamiento de agua residual industrial y 
sistema  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana)  el  filo  Proteobacteria  domina  en 
abundancia la comunidad de bacterias. 



4. Resultados y Discusión 
 

118 
 

 
 

Figura  35.  Árbol  filogenético  esquemático  (comprimido)  de  las  secuencias  identificadas  como 
proteobacterias procedentes de  las comunidades de bacterias estudiadas. El árbol se ha construido 
de acuerdo con el algoritmo Neighbour‐Joining. Los valores de bootstrap (1000 réplicas) superiores 
al 70% se  indican en  los nodos. El  tamaño de  los  triángulos es proporcional al número de  taxones 
comprendidos  en  la  rama.  La  raíz  del  árbol  se  ha  situado  en  Flavobacterium  sp.  incluida  como 
outgroup. 

 
 

Clase Alfaproteobacteria 

Alfaproteobacteria,  al  igual  que  todo  el  filo  Proteobacteria,  se  caracteriza  por  su  alta  diversidad 
metabólica.  De  acuerdo  con  los  resultados  de  este  trabajo,  bacterias  afiliadas  a  la  clase 
Alfaproteobacteria  dominan  en  cuanto  a  su  abundancia  las  comunidades  de  bacterias  de  los 
tratamientos con Phragmites australis y sustrato de arlita, de la planta piloto a pequeña escala para 
el tratamiento de agua residual industrial (MAFP y MASP). 

El análisis filogenético indica que las secuencias estudiadas se agrupan en siete órdenes diferentes 
(Figura  36).  Entre  estos  órdenes,  se  encuentra Rhizobiales,  dentro  del  que  se  incluyen  bacterias 
quimiolitótrofas  nitrificantes  como  Nitrobacter,  capaz  de  oxidar  el  nitrito  a  nitrato  por  lo  que 
desempeña un papel fundamental en el ciclo del nitrógeno en los humedales artificiales, habiéndose 
identificado esta bacteria en tratamientos de  la planta piloto para  la depuración de agua residual 
industrial (Figuras 36 y 37). En este mismo orden y principalmente en la misma instalación, se han 
identificado bacterias de los géneros Rhizobium, Bradyrhizobium, y Meshorizobium capaces de fijar 
nitrógeno atmosférico en condiciones de asociación mutualista con plantas. 
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Se  han  identificado  también  bacterias  fotoheterótrofas  como  las  bacterias  rojas  no  del  azufre, 
géneros  Rhodospirillum,  orden  Rhodospirillales,  y  Rhodobacter  del  orden  Rhodobacterales;  así 
como  bacterias  quimiorganótrofas,  por  ejemplo  familia  Caulobacteraceae,  orden  Caulobacterales 
(Figuras 36 y 38) y  familia Sphingomohadaceae, orden Sphingomonadales  (Figuras 36 y 40),  con 
una amplia representación en  los distintos ambientes estudiados, particularmente del  sistema de 
tratamiento para agua residual industrial. 

 

Figura  36.  Árbol  filogenético  esquemático  (comprimido)  de  las  secuencias  afiliadas  a  la  clase 
Alfaproteobacteria  procedentes  de  las  comunidades  de  bacterias  estudiadas.  El  árbol  se  ha 
construido de acuerdo con el algoritmo Neighbour‐Joining. Los valores de bootstrap (1000 réplicas) 
superiores al 70% se indican en los nodos. El tamaño de los triángulos es proporcional al número de 
taxones comprendidos en la rama. La raíz del árbol se ha situado en Flavobacterium sp. que funciona 
como outgroup. 
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Clase Betaproteobacteria 

Las Betaproteobacterias representan un grupo claramente monofilético dentro de otro  linaje más 
grande compuesto por  las Gamma y las Betaproteobacterias (Figura 35) (Kersters et al., 2006).La 
reconstrucción del árbol filogenético de esta clase (Figura 40) muestra un gran número de órdenes 
incluidos en  la misma (12). Burkholderiales y  la  familia Burkholeriaceae constituyen, de acuerdo 
con estos resultados, un grupo polifilético (Figuras 40, 41 y 42).  

Entre otros grupos, se han identificado de esta clase, bacterias rojas no del azufre Rhodoferax, de la 
familia Comamonadaceae, orden Burkholderiales, en  las comunidades de bacterias del agua de  la 
laguna de micrófitos y del humedal plantado con Typha  latifolia (BWL y BWT) (Figuras 40 y 42); 
bacterias  aerobias  quimiolitoautótrofas  oxidantes  del  amonio,  del  linaje  de  las  Nitrosomonas, 
género Nitrospira en el tratamiento con grava de sustrato, flujo subsuperficial y sin vegetación de la 
planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial (MGSC) (Figuras 40 y 
43);  bacterias  metilótrofas  como  Methylophilus,  familia  Methylophilaceae  en  la  comunidad  de 
bacterias  asociadas  a  la  rizosfera de Typha  latifolia en  el  tratamiento  con grava  como  sustrato  y 
flujo  subsuperficial  (MGST)  (Figuras 40 y 44); y bacterias oxidantes de sulfuro de hidrógeno con 
formación  de  depósitos  extracelulares  de  azufre  en  la  comunidad  de  bacterias  asociadas  al 
sedimento de la laguna de micrófitos (BSI y BSO) (género Thiobacillus, familia Hydrogenophilaceae, 
orden Hydrogenophilales) (Figuras 40 y 44).  

El  orden  Rhodocyclales  se  encuentra  también  ampliamente  representado,  de  forma  que  varias 
secuencias estudiadas se han identificado como bacterias afiliadas a este grupo, procedentes de las 
comunidades de bacterias  tanto de  la planta piloto a pequeña escala para el  tratamiento de agua 
residual industrial como de la planta para el tratamiento de agua residual urbana (Figuras 40 y 43).  

 

 

 

 

 

 

 

Figura  40.  Árbol  filogenético 
esquemático  (comprimido)  de 
las  secuencias  afiliadas  a  la 
clase  Betaproteobacteria  El 
árbol  se  ha  construido  de 
acuerdo  con  el  algoritmo 
Neighbour‐Joining. Los valores 
de  bootstrap  superiores  al 
70%  se  indican  en  los  nodos. 
El tamaño de  los triángulos es 
proporcional  al  número  de 
taxones  comprendidos  en  la 
rama.  La  raíz  del  árbol  se  ha 
situado  en  Flavobacterium  sp. 
incluida como outgroup. 
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Clase Gammaproteobacteria 

Gammaproteobacteria  constituye  la  clase  que  más  géneros  y  especies  agrupa  dentro  del  filo 
Proteobacteria (Kersters et al., 2006).  

Dentro  de  esta  clase  se  han  identificado  individuos  quimiorganótrofos  afiliados  a  las  familias 
Enterobacteriaceae,  orden  Enterobacteriales,  en  la  que  se  incluyen  principalmente  bacterias 
anaerobias facultativas, implicadas en procesos fermentativos de la materia orgánica (Figuras 45 y 
46);  Pseudomonadaceae,  del  orden  Pseudomonadales  (Figuras  45  y  47),  familia  de  bacterias 
aerobias  muy  heterogéneas  ya  que  emplean  una  gran  variedad  de  compuestos  orgánicos  para 
obtener energía y como fuente de carbono, desempeñando un papel  fundamental en  los procesos 
de depuración del agua residual (Kersters et al., 2006); y familia Legionellaceae (Figuras 45 y 48), 
encontrándose la presencia de bacterias de estas familias tanto en la planta piloto a pequeña escala 
como en la planta a escala real. 

En la laguna de micrófitos de la instalación para el tratamiento de agua residual urbana (BWL) se 
han  identificado  bacterias  rojas  del  azufre,  que  son  bacterias  fotoautótrofas  que  utilizan  como 
donador  de  electrones  sulfuro  de  hidrógeno,  polisulfuros,  o  azufre  molecular  (Núñez‐Cardona, 
2003) de la familia Chromatiaceae, orden Chromatiales (Figuras 45 y 48).  

En  el  orden  Thiotrichales,  se  han  encontrado  bacterias  desnitrificantes  de  la  familia 
Sinobacteraceae  (Steroidobacter  denitrificans)  (Figuras  45  y  48),  así  como  de  la  familia 
Thiotrichaceae  con  bacterias  quimiolitótrofas  oxidantes  de  sulfuro,  representada  en  las 
comunidades de bacterias del agua de la laguna de micrófitos del sistema a escala real (BWL), con el 
género Beggiatoa (Figuras 45 y 48). 

Finalmente  se  destaca,  dentro  del  orden  Pseudomonadales,  la  familia  Moraxellaceae,  de  nuevo 
mayoritariamente  presentes  en  la  comunidad  de  bacterias  de  la  laguna  de  micrófitos  (BWL) 
(Figuras 45 y 47). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura  45.  Árbol  filogenético  esquemático 
(comprimido)  de  las  secuencias  afiliadas  a  la  clase 
Gammaproteobacteria procedentes de las comunidades 
de  bacterias  estudiadas.  El  árbol  se  ha  construido  de 
acuerdo  con  el  algoritmo  Neighbour‐Joining.  Los 
valores de bootstrap (1000 réplicas) superiores al 70% 
se indican en los nodos. El tamaño de los triángulos es 
proporcional al número de taxones comprendidos en la 
rama. La raíz del árbol se ha situado en Flavobacterium 
sp. que funciona como outgroup. 
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Clase Deltaproteobacteria y Clase Epsilonproteobacteria 

Dentro  de  la  Clase  Deltaproteobacteria,  el  orden  dentro  del  cual  se  ha  identificado  un  mayor 
número de  secuencias  ha  sido  Syntrophobacterales,  en  el  que  se  incluyen bacterias  (Syntrophus) 
que  realizan  una  fermentación  de  benzoato  a  acetato,  dióxido  de  carbono  e  hidrógeno de  forma 
sintrófica con arqueobacterias metanogénicas (Kersters et al., 2006). 

Además, se han identificado afiliaciones (en su mayoría secuencias procedentes de las muestras de 
sedimento de  la  laguna de micrófitos del MJEA®) a grupos de bacterias anaerobias reductoras de 
sulfato  y  de  azufre,  con  un  importante  papel  en  el  ciclo  del  azufre  (Desulfobacterales, 
Desulfuromonadales, Desulfovibrionales (Figuras 49 y 50). 

La  Clase  Epsilonproteobacteria  se  encuentra  escasamente  representada  en  las  distintas 
comunidades de bacterias analizadas, de forma que únicamente está presente en el sistema a escala 
real para el tratamiento de agua residual urbana, en la rizosfera de Typha latifolia, en el muestreo 
realizado en invierno (Figuras 49 y 50). 

 

 
 

Figura  49.  Árbol  filogenético  esquemático  (comprimido)  de  las  secuencias  afiliadas  a  las  clases 
Deltaproteobacteria  y  Epsilonproteobacteria  procedentes  de  las  comunidades  de  bacterias 
estudiadas. El árbol se ha construido de acuerdo con el algoritmo Neighbour‐Joining. Los valores de 
bootstrap (1000 réplicas) superiores al 70% se indican en los nodos. El tamaño de los triángulos es 
proporcional  al  número  de  taxones  comprendidos  en  la  rama.  La  raíz  del  árbol  se  ha  situado  en 
Flavobacterium sp. incluida como outgroup. 

 





4. Resultados y Discusión 
 

134 
 

Filo Bacteroidetes 

El  filo  Bacteroidetes  contituye  generalmente,  uno  de  los  grupos  más  importantes  de  bacterias 
heterótrofas en las distintas comunidades de bacterias (Kirchman, 2002). Individuos afiliados al filo 
Bacteroidetes, distribuidos entre las tres clases que configuran el filo, están presentes en todas las 
comunidades de bacterias estudiadas, tanto de la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento 
de  agua  residual  industrial,  como  de  la  planta  piloto  a  escala  real  para  el  tratamiento  de  agua 
residual urbana (Figura 51). 

Dentro de la clase Flavobacteria, en la que se agrupan organismos mayoritariamente aerobios y en 
general  identificados  como  degradadores  de  polímeros,  se  han  identificado  bacterias  del  género 
Flavobacterium, y en menor medida bacterias de los Géneros Chryseobacterium y Brumimicrobium, 
género  este  último,  de  la  familia  Cryomorphaceae,  descrita  recientemente  en  habitats  polares 
(Bernadet y Nakagawa, 2006; Bowman et al., 2003) (Figura 52). 

Bacterias  afiliadas  a  la  clase  Bacteroidia,  bacterias  fermentadoras,  anaerobias  estrictas,  se  han 
identificado  en  el  sistema  a  escala  real  para  la  depuración  de  agua  residual  urbana,  y 
particularmente en los sedimentos de la laguna de micrófitos. Sólo se ha identificado una bacteria 
para la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual urbana, incluida en este 
grupo (Figura 53).  

La clase Sphingobacteria representa en el conjunto de los ambientes estudiados el grupo con una 
mayor abundancia. Se trata de organismos aerobios, microaerófilos, o aerobios facultativos, capaces 
de  degradar  polisacáridos  complejos.  Dentro  de  esta  clase,  las  familias mejor  representadas  han 
sido Flexibacteraceae y Chitinophagaceae (Figura 54). 

Los estudios confieren una relevancia ambiental cada vez más notable a las bacterias de este filo, ya 
que  parecen  desempeñar  un  papel  fundamental  en  los  ciclos  biogeoquímicos  gracias  a  que  sus 
diversas  enzimas  les  permiten  degradar  una  gran  variedad  de  sustratos  orgánicos  complejos 
(Kirchman, 2002; Johansen y Binnerup, 2002). 

 

Filo Chlorobi 

La relación entre el Filo Bacteroidetes con el género Chlorobium y otras bacterias verdes del azufre 
se ha puesto de manifiesto mediante análisis de rRNA 16S (Paster et al., 1994; Overmann, 2006) y 
de  proteínas  (Gupta,  2000;  Overmann,  2006)  aunque  debido  a  otras  diferencias  entre  ambos 
grupos no  se ha  establecido una agrupación entre ambos  (Bernardet  y Nakagawa, 2006)  (Figura 
51). 

Este  filo  está  integrado  de  forma  mayoritaria  por  organismos  no  cultivados,  de  forma  que 
únicamente  seis  géneros  del  mismo  corresponden  a  organismos  cultivados.  Se  trata  de  un  filo 
escasamente  representado  en  el  sistema  de  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  y  sin  ninguna 
representación en la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial.  

El filo comprende bacterias fotosintéticas obligadas y anoxigénicas, en general autótrofas, aunque 
son  capaces  de  crecer  fotoheterotróficamente.  Al  igual  que  las  proteobacterias  fotosintéticas 
(bacterias rojas del azufre de la clase Alfaproteobacteria, y bacterias rojas no del azufre de la clase 
Gammaproteobacteria), utilizan sulfuro de hidrógeno como fuente de electrones (Roselló y Antón, 
2009), por  lo que son frecuentes en zonas húmedas de poca profundidad, con abundante materia 
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orgánica,  y  sulfuro  de  hidrógeno  generado  por  las  bacterias  anaerobias  de  los  sedimentos 
(generalmente  Bacteroidetes).  Debido  a  que  requieren  una  intensidad  de  luz  muy  baja,  ocupan 
lugares donde otros organismos fotosintéticos no pueden crecer (Roselló y Antón, 2009). 

 

 

Figura  51.  Árbol  filogenético  esquemático  de  las  secuencias  afiliadas  al  filo  Bacteroidetes  y  árbol 
expandido del filo Chlorobi, procedentes de las comunidades de bacterias estudiadas. El árbol se ha 
construido  de  acuerdo  con  el  algoritmo Neighbour‐Joining.  Los  valores  de  bootstrap  superiores  al 
70% se indican en los nodos. La raíz se ha situado en Escherichia coli incluida como outgroup. 
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Filo Acidobacteria 

El filo Acidobacteria constituye una división creada recientemente (Kuske et al.,1997). Bacterias de 
este filo han sido descritas en hábitats muy diferentes mediante técnicas moleculares basadas en el 
empleo  del  gen  rRNA  16S.  Su  diversidad  filogenética  así  como  su  ubicuidad  y  abundancia, 
especialmente  en  suelos,  sugieren  que  las  bacterias  de  este  grupo  desempeñan  un  papel 
fundamental en los ecosistemas terrestres que queda reflejada en su gran versatilidad metabólica 
(Quaser et al.,  2003).  Sin embargo,  la  información actual  sobre este grupo  tanto en  relación a  su 
fisiología y metabolismo como a aspectos genéticos es todavía muy escasa. Así,  la mayor parte de 
las  acidobacterias  están  representadas  únicamente  por  muestras  ambientales  de  secuencias  de 
rRNA 16S siendo muy pocas las bacterias que presentan un nombre válido publicado (no llegan a 
diez).  

Las  tres  clases  descritas  para  este  filo  (Acidobacteria,  Holophagae,  Solibacteres)  cuentan  con 
representantes  entre  las  bacterias  identificadas  para  las  comunidades  de  bacterias  de  la  planta 
piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial. Sin embargo, no se trata de 
un filo con una presencia notable en las comunidades de bacterias de la planta para el tratamiento 
de agua residual urbana, ya que se han identificado pocas secuencias incluidas en el filo, y ninguna 
en la clase Solibacteres (Figura 55 y 56). 
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Filo Fibrobacteres 

Este  filo cuenta con un único género descrito válidamente (Fibrobacter), el cual no ha sido nunca 
detectado  fuera  del  tracto  digestivo  de  herbívoros,  aunque  estudios  recientes mediante  técnicas 
moleculares  han  demostrado  la  presencia  de  organismos  relacionados  con  Fibrobacter  en  otros 
ambientes (McDonald et al., 2008 y 2009) como los trabajos con el gen rRNA 16S mediante los que 
se  ha  observado  la  presencia  de  bacterias  incluidas  en  la  división  Acidobacteria‐Fibrobacter  en 
suelos (Saul et al., 2005) y en lagunas (Wise et al., 1997).  

Fibrobacteres se encuentra representado en las comunidades de bacterias estudiadas únicamente 
por dos  secuencias, una de  la planta piloto para el  tratamiento de agua  residual  industrial  y una 
segunda  en  la  otra  instalación  depuradora,  sin  estar  ambas  secuencias  afiliadas  al  género 
Fibrobacter, por lo que quedan identificadas dentro del filo Fibrobacteres (Figura 56). 

 

Figura  56.  Árbol  filogenético  de  las  secuencias  afiliadas  a  filo  Fibrobacteres,  procedentes  de  las 
comunidades  de  bacterias  estudiadas.  El  árbol  se  ha  construido  de  acuerdo  con  el  algoritmo 
Neighbour‐Joining.  Los  valores  de  bootstrap  (1000  réplicas)  superiores  al  70%  se  indican  en  los 
nodos.  Los  triángulos  muestran  las  clases  del  filo  Acidobacteria.  El  tamaño  de  los  triángulos  es 
proporcional  al  número  de  taxones  comprendidos  en  la  rama.  La  raíz  del  árbol  se  ha  situado  en 
Sphingomonas sp. incluida como outgroup. 

 
Filo Actinobacteria 

Junto con el filo Firmicutes, este filo engloba todas las bacterias gram positivas, diferenciándose de 
los Firmicutes por ser gram positivas de alto contenido en GC.  

Los  organismos  del  filo  Actinobacteria  se  consideraba  tradicionalmente  que  estaban 
fundamentalmente  presentes  en  los  suelos,  siendo  rara  su  presencia  en  ecosistemas  acuáticos 
(Madigan  et  al.,  1997).  Sin  embargo,  estudios  recientes  muestran  una  gran  abundancia  de 
Actinobacterias en ecosistemas acuáticos, y concretamente en lagunas y humedales (Glockner et al., 
2000; Hahn, 2006). Los resultados obtenidos en el presente trabajo indican que las Actinobacterias 
son el quinto filo en abundancia en el conjunto de los distintos ambientes analizados (Figura 57). 

Los  organismos  de  este  filo  desempeñan  un  importante  papel  en  la  degradación  de  materia 
orgánica, como celulosa y quitina y por tanto, en el ciclo del carbono.  
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3.1.2. Composición de las comunidades de bacterias en la planta piloto a 
pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial  

Se ha realizado un análisis de correspondencias que ha permitido elaborar un mapa perceptual de 
las  categorías  de  las  variables  analizadas  (tratamientos de  la planta piloto  y  abundancia de  cada 
taxón) en un espacio de dos dimensiones. Los dos primeros ejes permiten explicar casi la mitad de 
la varianza (46,8%), mientras que el resto de ejes recogen porcentajes relativamente bajos, por ello 
gráficamente  se  muestra  sólo  el  biplot  con  los  dos  primeros  ejes  (Figura  68  y  Tabla  42).  Los 
resultados  permiten  identificar  dos  gradientes,  uno  que  separa  las  comunidades  de  bacterias 
asociadas a la rizosfera de Typha latifolia, y un segundo gradiente que diferencia las comunidades 
asociadas  a  la  rizosfera  de Phragmites australis.  Este  segundo  eje  diferencia  también,  aunque  de 
forma menos intensa, las comunidades de bacterias asociadas a la rizosfera de Phragmites australis 
así como las de los tratamientos control en función del tipo de flujo hidráulico. La mayor o menor 
distancia entre los puntos del gráfico refleja relaciones de dependencia y semejanza más o menos 
fuertes  entre  las  categorías,  de  manera  que  las  comunidades  asociadas  a  la  rizosfera  de  Typha 
latifolia  son  más  semejantes  entre  sí  que  las  comunidades  de  los  tratamientos  control  y  las 
asociadas  a  la  rizosfera  de  Phragmites  australis,  ya  que  en  cada  uno  de  estos  dos  conjuntos  de 
tratamientos las comunidades presentan una mayor relación de dependencia en función del tipo de 
flujo hidráulico.  
 

 

Figura 68. Biplot del análisis de correspondencias realizado para las comunidades de bacterias de la 
planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial, indicadas con un círculo, y los distintos 
taxones (órdenes) con un cuadrado. Se han señalado las agrupaciones separadas por el eje I con línea 
azul, las separadas por el eje II con línea morada. 
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Tabla 42. Resultados obtenidos en el análisis de correspondencias realizado para las comunidades de 
bacterias presentes en la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial y los taxones, a 
nivel de orden, identificados. Se presenta la varianza explicada por todos los ejes o dimensiones. 

Eje  I  II  III  IV  V  VI  VII  VIII IX  X  XI 

Varianza 
explicada (%)  27,2  19,6 12,7 11,2 8,3  6,0 5,41 3,5  2,7 2,2  1,3 

 
Tratamientos control, sin vegetación 

Las  cyanobacterias,  organismos  fotosintéticos  oxigénicos  obligados  y  autótrofos,  han  sido  el  filo 
dominante en abundancia en  la comunidad de bacterias asociadas al sustrato de  los tratamientos 
control con flujo superficial (MAFC y MGFC). En los tratamientos con flujo subsuperficial (MASC y 
MGSC)  la  comunidad  ha  estado  dominada  por  bacterias  con  metabolismos  diversos  del  orden 
Burkholderiales  (Betaproteobacterias)  y  del  orden  Sphingobacteriales  (Bacteroidetes),  estas 
últimas también frecuentes en los tratamientos con flujo superficial (Tabla 43 y Figura 68). 

Tabla  43.  Número  de  secuencias  obtenidas  y  su  afiliación  a  nivel  de  filo,  clase  y  orden,  en  las 
comunidades de bacterias presentes en los tratamientos control (sin vegetación). Consultar Tabla 6 
para más información. 

Filo  Clase  Orden  MAFC  MGFC  MASC  MGSC 
Acidobacteria  Acidobacteria  Acidobacteriales  ‐  ‐  ‐  1 

Solibacteres  Solibacterales  5  ‐  ‐  1 
Actinobacteria  Actinobacteria  Actinomycetales  ‐  2  8  2 
Bacteroidetes  Flavobacteria  Flavobacteriales  ‐  ‐  1  2 

Sphingobacteria  Sphingobacteriales  7  7  10  8 
Candidate division TM6  ‐  ‐  ‐  1 
Chlorflexi  Clase I  ‐  ‐  1  ‐ 

Clase II  ‐  1  ‐  ‐ 
Cyanobacteria  16  14  ‐  ‐ 
Gemmatimonadetes  Gemmatimonadetes  Gemmatimonadales ‐  1  ‐  ‐ 
Nanobacterium  ‐  ‐  1  ‐ 
Nitrospirae  Nitrospira  Nitrospirales  ‐  1  ‐  3 
Planctomycetes  Planctomycetacia  Planctomycetales  2  5  ‐  2 
Proteobacteria  Alfaproteobacteria  Caulobacterales  ‐  1  2  ‐ 

Rhizobiales  1  ‐  2  7 
Rhodobacterales  1  ‐  ‐  ‐ 
Sphingomonadales  7  3  9  5 

Betaproteobacteria  Burkholderiales  4  2  11  13 
Nitrosomonadales  ‐  ‐  ‐  2 
Orden II  ‐  ‐  2  ‐ 
Rhodocyclales  1  2  1  ‐ 

Gammaproteobacteria Legionellales  ‐  1  ‐  1 
Pseudomonadales  ‐  ‐  ‐  3 
Thiotrichales  ‐  1  ‐  ‐ 
Xanthomonadales  ‐  2  ‐  ‐ 

Sin clasificar  ‐  1  2  ‐ 
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Tratamientos plantados con Typha latifolia 

En los cuatro tratamientos, la comunidad de bacterias asociada a la rizosfera de Typha latifolia está 
dominada  en  cuanto  a  abundancia  por  la  clase  Gammaproteobacteria.  Dentro  de  esta  clase  se 
diferencian  los  tratamientos  con  flujo  superficial  (MAFT  y  MGFT),  con  un  mayor  número  de 
bacterias  afiliadas  al  orden  Pseudomonadales  con  bacterias  de metabolismo  heterogéneo,  de  los 
tratamientos con flujo subsuperficial (MAST y MGST), en los que el número más alto de bacterias se 
encuentra en el orden Enterobacteriales (Tabla 44 y Figura 68). 

Tabla  44.  Número  de  secuencias  obtenidas  y  su  afiliación  a  nivel  de  filo,  clase  y  orden,  en  las 
comunidades de bacterias asociadas a la rizosfera de Typha latifolia en los tratamientos de la planta 
piloto a pequeña escala. Consultar Tabla 6 para más información. 

Filo  Clase  Orden  MAFT  MGFT  MAST  MGST 
Acidobacteria  Acidobacteria  Acidobacteriales  ‐  ‐  1  ‐ 
Actinobacteria Actinobacteria  Actinomycetales  ‐  ‐  1  ‐ 
Bacteroidetes  Bacteroidia  Bacteroidales  ‐  1  ‐  ‐ 

Flavobacteria  Flavobacteriales  5  6  ‐  ‐ 
Sphingobacteria  Sphingobacteriales 1  1  3  ‐ 

Firmicutes  Bacilli  Bacillales  ‐  ‐  ‐  1 
Proteobacteria Alfaproteobacteria  Caulobacterales  1  2  ‐  3 

Rhizobiales  5  1  1  3 
Rhodobacterales  1  ‐  ‐  ‐ 
Sphingomonadales 5  ‐  3  2 

Betaproteobacteria  Burkholderiales  10  7  2  6 
Methylophilales  ‐  ‐  ‐  2 
Neisseriales  1  ‐  ‐  ‐ 
Rhodocyclales  1  1  ‐  ‐ 

Gammaproteobacteria Enterobacteriales  4  6  15  14 
Pseudomonadales  13  16  3  5 
Xanthomonadales  2  2  ‐  1 

 
 
Tratamientos plantados con Phragmites australis 

En los tratamientos con sustrato de arlita (MAFP y MASP), la comunidad de bacterias asociada a la 
rizosfera de Phragmites australis está dominanda en cuanto a abundancia, por bacterias de la clase 
Alfaproteobacteria,  orden Rhizobiales.  En  el  tratamiento  con  sustrato de  grava y  flujo  superficial 
(MGFP), ha sido de nuevo el filo Proteobacteria, el más abundante, si bien a nivel de clase y orden, 
no  se  identifica  ningún  taxón  dominante.  Mientras  que  en  la  comunidad  de  bacterias  en  el 
tratamiento  con  sustrato  de  grava  y  flujo  subsuperficial  (MGSP)  los  ordenes  Rhizobiales  y 
Burkholderiales,  de  las  clases  Alfa  y  Betaproteobacteria  respectivamente,  han  sido  los  más 
abundantes (Tabla 45 y Figura 68). 
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Tabla  45.  Número  de  secuencias  obtenidas  y  su  afiliación  a  nivel  de  filo,  clase  y  orden,  en  las 
comunidades de bacterias asociadas a  la rizosfera de Phragmites australis en los tratamientos de  la 
planta piloto a pequeña escala. Consultar Tabla 6 para más información. 

Filo  Clase  Orden  MAFP  MGFP  MASP  MGSP 
Acidobacteria  Acidobacteria  Acidobacteriales  4  5  2  3 

Holophagae  Holphagales  1  4  ‐  ‐ 
Solibacteres  Solibacterales  ‐  2  1  ‐ 

Actinobacteria  Actinobacteria  Actinomycetales  1  2  3  3 
Acidimicrobiales  1  ‐  ‐  1 

Bacteroidetes  Sphingobacteria  Sphingobacteriales  2  1  1  1 
Candidate division TM7  ‐  1  ‐  ‐ 
Chlorflexi  Dehalococcoidetes  1  6  2  2 
Cyanobacteria  2  ‐  1  ‐ 
Fibrobacter  ‐  1  ‐  ‐ 
Firmicutes  Bacilli  Bacillales  ‐  ‐  3  ‐ 

Clostridia  Clostridiales  1  ‐  ‐  ‐ 
Gemmatimonadetes  Gemmatimonadetes  Gemmatimonadales  1  1  2  1 
Nitrospirae  Nitrospira  Nitrospirales  ‐  ‐  1  ‐ 
OP11  2  1  ‐ 
Planctomycetes  Planctomycetacia  Planctomycetales  4  2  ‐  1 
Proteobacteria  Alfaproteobacteria  Caulobacterales  1  1  1  3 

Rhizobiales  10  2  13  9 
Rhodobacterales  3  2  ‐  ‐ 
Rhodospirillales  2  2  4  2 
Sphingomonadales  4  3  8  3 

Betaproteobacteria  Burkholderiales  2  4  3  10 
Rhodocyclales  1  4  1  1 

Gammaproteobacteria Enterobacteriales  ‐  ‐  2  2 
Legionellales  1  ‐  1  ‐ 
Pseudomonadales  ‐  ‐  1  ‐ 
Thiotrichales  4  1  ‐  ‐ 
Xanthomonadales  1  ‐  1  4 
Orden I  ‐  1  ‐  ‐ 

Deltaproteobacteria  Myxococcales  1  2  ‐  1 
Desulfuromonadales 1  ‐  ‐  ‐ 

Verrucomicrobia  ‐  2  ‐  1 
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3.1.3. Composición de las comunidades de bacterias en la planta piloto a 
pequeña escala para el tratamiento de agua residual urbana  

El análisis de correspondencias realizado se muestra de forma gráfica en el siguiente biplot (Figura 
69).  Los  dos  primeros  ejes  (eje  I  y  eje  II)  han  explicado  un  porcentaje  de  la  varianza  de  31%  y 
17,3% respectivamente, lo que supone que entre ambos ejes se recoge casi la mitad de la varianza 
de los datos. El tercer eje explica un porcentaje de varianza casi igual al segundo eje (16,9%) (Tabla 
46).  

El  resultado  permite  identificar  un  gradiente  principal  marcado  por  el  eje  I  que  separa  las 
comunidades  de  bacterias  del  sedimento  de  la  laguna  de  micrófitos,  bacterias  principalmente 
anaerobias, del resto de comunidades. El segundo eje diferencia las comunidades de bacterias del 
agua,  las  comunidades  de  bacterias  asociadas  a  la  rizosfera  de  la  vegetación  en  invierno  y  estas 
mismas comunidades en verano.  

 

Figura  69.  Biplot  con  los  ejes  I  y  II  del  análisis  de  correspondencias.  Se  indican  con  un  círculo  las 
distintas comunidades de bacterias estudiadas y con un cuadrado verde los taxones a nivel de orden 
identificados. Se han señalado  las agrupaciones separadas por el eje  I  con  línea azul,  las  separadas 
por el eje II con línea morada. 
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Tabla 46. Resultados obtenidos en el análisis de correspondencias realizado para las comunidades de 
bacterias presentes en la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial y los taxones, a 
nivel de orden, identificados. Se presenta la varianza explicada por todos los ejes o dimensiones.  

Eje  I  II  III  IV  V  VI  VII 

Varianza 
explicada (%)  31,0 17,3 16,9 11,1 9,9  8,6 5,2

 
Comunidades de bacterias asociadas a la rizosfera de Typha latifolia y Salix atrocinerea 

Estas comunidades de bacterias están dominadas, en cuanto a abundancia, por bacterias afiliadas al 
filo  Proteobacteria.  Dentro  de  este  filo,  bacterias  de  la  clase  Alfaproteobacteria,  orden 
Rhodospirillales,  han  dominado  la  comunidad  asociada  a  la  rizosfera  de  Salix  en  el  muestreo 
realizado a finales de verano (BMSS), mientras que a finales de invierno esta comunidad (BMSW) 
ha presentado una clara dominancia de bacterias afiliadas a la clase Gammaproteobacteria, orden 
Pseudomonadales.  En  el  caso  de  la  rizosfera  de  atrocinerea  Typha  latifolia,  las  comunidades 
asociadas  a  la  misma,  han  estado  dominadas  en  verano  (BMTS)  por  bacterias  de  la  clase 
Gammaproteobacteria,  orden  Pseudomonadales,  y  de  la  clase  Betaproteobacteria,  orden 
Burkholderiales,  mientras  que  a  finales  del  invierno  (BMTW),  el  taxón  más  abundante  ha  sido 
Betaproteobacteria, con  los ordenes Rhodocyclaes en primer  lugar, y Burkholderiales en segundo 
lugar (Tabla 47 y Figura 69). 
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Tabla 47. Número de secuencias obtenidas y su afiliación en las comunidades de bacterias asociadas a 
la rizosfera de Typha  latifolia a  finales de verano y de  invierno (BMTS y BMTW) y a  la rizosfera de 
Salix atrocinerea a finales de verano y de invierno (BMSS y BMSW). 

Filo  Clase  Orden  BMTS  BMTW  BMSS  BMSW 
Acidobacteria  Acidobacteria  Acidobacteriales  2  ‐  2  ‐ 
Actinobacteria  Actinobacteria  Actinomycetales  4  ‐  3  ‐ 
Bacteroidetes  Bacteroidia  Bacteroidales  1  3  ‐  ‐ 

Flavobacteria  Flavobacteriales  5  2  4  7 
Sphingobacteria  Sphingobacteriales  1  6  3  1 

Candidate division TM7  1  ‐  1  ‐ 
Chlorobi  Chlorobia  Chlorobiales  ‐  1  ‐  ‐ 
Chlorflexi  Chloroflexi  Chloroflexales  ‐  ‐  1  ‐ 
Fibrobacter  ‐  ‐  1  ‐ 
Fusobacteria  Fusobacteria  Fusobacteriales  ‐  1  ‐  ‐ 
Nitrospirae  Nitrospira  Nitrospirales  1  ‐  ‐  ‐ 
OD1  ‐  1  ‐  ‐ 
Proteobacteria  Alfaproteobacteria  Caulobacterales  ‐  ‐  2  ‐ 

Rhizobiales  3  ‐  3  1 
Rhodobacterales  1  ‐  2  ‐ 
Rhodospirillales  ‐  1  6  ‐ 
Sphingomonadales  2  ‐  ‐  ‐ 
Orden I  ‐  1  ‐  ‐ 

Betaproteobacteria  Burkholderiales  6  7  4  5 
Methylophilales  ‐  ‐  ‐  2 
Rhodocyclales  ‐  9  3  1 
Orden V  ‐  1  ‐  ‐ 

Gammaproteobacteria Aeromonadales  1  ‐  ‐  6 
Enterobacteriales  4  ‐  2  ‐ 
Legionellales  ‐  ‐  ‐  1 
Methylococcales  1  1  ‐  1 
Pseudomonadales  6  2  2  23 
Thiotrichales  ‐  ‐  4  1 
Xanthomonadales  2  ‐  1  1 
Orden I  3  1  ‐  ‐ 
Orden II  1  ‐  ‐  ‐ 

Deltaproteobacteria  Bdellovibrionales  ‐  ‐  1  ‐ 
Desulfobacterales  ‐  4  ‐  ‐ 
Desulfuromonadales ‐  ‐  1  ‐ 
Myxococcales  2  1  ‐ 
Syntrophobacterales ‐  1  ‐  ‐ 
Orden I  ‐  ‐  1  ‐ 
Orden II  1  ‐  ‐  ‐ 

Epsilonproteobacteria Campylobacterales  ‐  4  ‐  ‐ 
Spirochaetes  Spirochaetes  Spirochaetales  ‐  1  ‐  ‐ 
Verrucomicrobia  Verrucomicrobia  Verrucomicrobiales  2  2  1  ‐ 
WS6  ‐  ‐  1  ‐ 
Sin clasificar  ‐  1  ‐  ‐ 
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Comunidades de bacterias en el sedimento de la laguna de micrófitos 

A nivel de clase, Deltaproteobacteria  (filo Proteobacteria) ha sido el  taxón con mayor número de 
bacterias  afiliadas  en  ambas  comunidades.  Sin  embargo,  a  nivel  de  orden,  la  comunidad  de 
bacterias presente en el sedimento de la laguna de micrófitos en la zona de salida de agua residual 
de la misma (BSO) ha estado dominada por bacterias del orden Bacteroidales, clase Bacteroidia. En 
la zona de entrada de agua residual a la laguna, la comunidad de bacterias (BSI) ha presentado una 
mayor abundancia de bacterias del orden Syntrophobacterales, clase Deltaproteobacteria (Tabla 48 
y Figura 69).  

Tabla  48.  Número  de  secuencias  obtenidas  y  su  afiliación  a  nivel  de  filo,  clase  y  orden,  en  las 
comunidades de bacterias en el sedimento de la laguna de micrófitos en la zona de entrada de agua 
residual (BSI) y en la zona de salida (BSO).  

Filo  Clase  Orden  BSI  BSO 
Acidobacteria  Acidobacteria  Acidobacteriales  ‐  1 

Holophagae  Holophagales  1  1 
Actinobacteria  Actinobacteria  Actinomycetales  1  ‐ 
Bacteroidetes  Bacteroidia  Bacteroidales  5  10 

Sphingobacteria  Sphingobacteriales  ‐  4 
Candidate division TM6  1  1 
Chlorobi  Chlorobia  Chlorobiales  ‐  1 
Chlorflexi  Dehalococcoidetes  2  ‐ 
Firmicutes  Clostridia  Clostridiales  2  2 
Gemmatimonadetes  Gemmatimonadetes  Gemmatimonadales  ‐  1 
OP11  ‐  3 
Proteobacteria  Alfaproteobacteria  Sphingomonadales  2  ‐ 

Betaproteobacteria  Hydrogenophilales  1  1 
Methylophilales  1  ‐ 
Rhodocyclales  2  1 

Gammaproteobacteria  Methylococcales  ‐  1 
Thiotrichales  1  ‐ 
Orden I  ‐  1 

Deltaproteobacteria  Desulfovibrionales  ‐  5 
Desulfuromonadales  1  ‐ 
Myxococcales  ‐  1 
Syntrophobacterales  9  6 
Syntrophorhabdaceae  5  3 
Orden I  2  1 

Spirochaetes  Spirochaetes  Spirochaetales  3  1 
Synergistetes  Synergistia  Synergistales  1  1 
Termite group 1  ‐  1 
WS3  1  ‐ 
Sin clasificar  6  3 
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Comunidades de bacterias presentes en el agua de la laguna de micrófitos y el humedal 
plantado con Typha latifolia 

En estos dos ambientes,  agua de  la  laguna de micrófitos y agua del humedal plantado con Typha 
latifolia (BWL y BWT) la comunidad de bacterias ha estado dominada por bacterias afiliadas al filo 
Proteobacteria, clase Betaproteobacteria, orden Burkholderiales (Tabla 49 y Figura 69). 

Tabla  49.  Número  de  secuencias  obtenidas  y  su  afiliación  a  nivel  de  filo,  clase  y  orden,  en  las 
comunidades  de  bacterias  en  el  agua  de  la  laguna  de micrófitos  (BWL)  y  en  el  agua  del  humedal 
artificial plantado con Typha latifolia.  

Filo  Clase  Orden  BWL  BWT 
Bacteroidetes  Bacteroidia  Bacteroidales  3  ‐ 

Flavobacteria  Flavobacteriales  8  2 
Sphingobacteria  Sphingobacteriales  1  1 

Chlorflexi  Chloroflexi  Chloroflexales  1  ‐ 
Dehalococcoidetes  ‐  1 

Cyanobacteria  1  2 
Proteobacteria  Alfaproteobacteria  Caulobacterales  ‐  1 

Rhizobiales  ‐  1 
Rhodobacterales  ‐  1 

Betaproteobacteria  Burkholderiales  14  12 
Rhodocyclales  1  5 
Orden I  1  1 
Orden III  1  ‐ 
Orden IV  ‐  1 
Orden V  1  ‐ 

Gammaproteobacteria  Chromatiales  2  ‐ 
Methylococcales  ‐  1 
Pseudomonadales  7  3 
Thiotrichales  ‐  2 

Deltaproteobacteria  Syntrophobacterales  ‐  1 
Verrucomicrobia  Verrucomicrobia  Verrucomicrobiales  1  1 

 

 

 

3.2. Riqueza y diversidad de las comunidades de bacterias 

El estudio de la riqueza y diversidad de las comunidades de bacterias estudiadas se ha desarrollado 
a partir de  la definición de unas unidades  taxonómicas operativas  (OTUs) establecidos en base a 
cinco distancias filogenéticas (0,01; 0,05; 0,10; 0,20 y 0,40). En este trabajo se ha considerado que 
el  estudio  de  la  diversidad  y  riqueza  de  las  comunidades  de  bacterias  se  define  de  forma  más 
precisa al utilizar esta aproximación filogenética que si se desarrollara el cálculo de la diversidad y 
riqueza en base a la clasificación taxonómica.  

Una vez definidos los OTUs, se han realizado curvas de acumulación y curvas de rarefacción para 
evaluar  la  calidad  del muestreo  realizado,  es  decir,  para  conocer  si  el  esfuerzo  de muestreo  (50 
clones  de  cada  comunidad)  permite  estimar  de  forma  precisa  la  riqueza  y  diversidad  de  una 
comunidad o si ese número de clones ha resultado insuficiente.  

Las  curvas  de  acumulación muestran  el  número  de  OTUs  observados  (definidos)  en  función  del 
esfuerzo  de  muestreo  realizado,  mientras  que  las  de  rarefacción  reflejan  el  número  de  OTUs 
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estadísticamente  esperado  en  función  del  esfuerzo  de  muestreo  realizado  (Figura  70).  Los 
resultados  indican  que  con  distancias  genéticas  pequeñas  (0,01  0,05  y  0,10)  según  aumenta  el 
esfuerzo de muestreo  se  incrementa  el  número de OTUs  (tanto observados  como esperados)  sin 
que las curvas alcancen una asíntota horizontal, es decir, existe un sesgo en el muestreo. Este hecho 
resulta frecuente en los estudios de comunidades muy diversas y complejas como las comunidades 
de  bacterias  en  humedales  (Hughes  et  al.,  2001).  Sin  embargo,  cuando  se  han  considerado 
distancias genéticas mayores para definir los OTUs (0,20 y 0,40), las curvas tienden a alcanzar una 
asíntota horizontal, lo que indica que aunque se incrementara el número de secuencias estudiadas, 
no  se  incrementaría  el  número  de  OTUs,  por  lo  que  considerando  estas  distancias  genéticas  la 
comunidad de bacterias estaría correctamente muestreada. 

 

Figura 70. Curvas de acumulación (línea gruesa con marcadores) y curvas de rarefacción (línea  fina sin 
marcadores). Para más información consultar Tabla 6. Continúa en la página siguiente. 
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Figura 70. Curvas de acumulación (línea gruesa con marcadores) y curvas de rarefacción (línea  fina sin 
marcadores). Para más información consultar Tabla 6 y Figura 6. Continúa en la página siguiente. 
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Curvas de acumulación 

 

Curvas de rarefacción 

 

Figura 70. Curvas de acumulación (línea gruesa con marcadores) y curvas de rarefacción (línea fina 
sin marcadores) que muestran como aumenta el número de OTUs observados o esperados según se 
incrementa el esfuerzo de muestreo. Cada gráfica muestra estas curvas para comunidad de bacterias 
estudiada,  y  considerando  cinco  distancias  genéticas  en  la  definición  de  los  OTUs.  Para  más 
información consultar Tabla 6 y Figura 6. 

 

Para estudiar la diversidad de las comunidades de bacterias se ha recurrido al empleo de diferentes 
estimadores  (Tabla  50  y  51).  Aunque  las  curvas de  acumulación  y  rarefacción  a  bajas  distancias 
genéticas han  indicado que el esfuerzo de muestreo realizado no ha sido suficiente para detectar 
toda  la  riqueza  en  las  distintas  comunidades,  es  posible  comparar  la  diversidad  entre  estas 
comunidades mediante  el  empleo  de  estimadores,  ya  que  el  esfuerzo  de muestreo  (con  algunas 
excepciones) y la metodología seguida, ha sido la misma para todas ellas.  

Los resultados obtenidos  indican que en  la planta piloto a pequeña escala para el  tratamiento de 
agua  residual  industrial,  las  comunidades  de  bacterias  asocidas  a  la  rizosfera  de  Phragmites 
australis han presentado valores significativamente más altos de diversidad estructural así como de 
riqueza específica que los tratamientos control y los tratamientos con Typha latifolia (p<0,05; U de 
Mann‐Whitney). Entre los cuatro tratamientos con Phragmites australis, han destacado los dos con 
flujo  subsuperficial  (MAFP  y MGFP)  ya  que  han  alcanzado  los  valores más  altos  de  diversidad  y 
riqueza a cualquier distancia  filogenética, por ejemplo considerando una distancia  filogenética de 
0,01  en  la  definición  de  los  OTUs,  el  índice  de  Shannon‐Wiener  ha  sido  de  3,86  en  los  dos 
tratamientos,  y  la  riqueza  estimada mediante Chao1 de 307,75  y 393,00  respectivamente.  Por  el 
contrario,  las  comunidades  de  bacterias menos  diversas  y  con menor  riqueza  han  resultado  ser 
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aquellas asociadas a la rizosfera de Typha latifolia (MAFT, MGFT, MAST y MGST), mientras que los 
tratamientos control (MAFC, MGFC, MASC Y MGSC) se han situado en una posición intermedia entre 
ambos grupos, si bien  las diferencias entre  los tratamientos control y  los  tratamientos con Typha 
latifolia  no  han  sido  estadísticamente  significativas  para  todas  las  distancias  filogenéticas 
analizadas (p<0,05; U de Mann‐Whitney), (Tabla 50).  

Junto al efecto de la presencia o ausencia de vegetación, así como de la especie vegetal seleccionada, 
se  ha  estudiado  el  efecto  de  los  otros  dos  factores  considerados  en  el  diseño  de  los  distintos 
tratamientos (sustrato y tipo de flujo). Estos dos factores (sustrato: A, arlita o G, grava silícea, tipo 
de  flujo  hidráulico:  F,  superficial  y  S,  subsuperficial)  no  se  han  mostrado  como  variables  que 
permitan  establecer  diferencias  entre  las  comunidades  de  bacterias  en  cuanto  a  su  diversidad 
estructura y riqueza específica (U de Mann‐Whitney, p<0,05).  



 

 
 

Tabla 50. Número de OTUs observados (OTUs obs), índice de dominancia de Simpson (D), índice de diversidad de Shanon‐Wiener (H’) y riqueza estimada (Chao 1) para las 
comunidades de bacterias estudiadas en la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual industrial. Los resultados se muestran considerando para la 
definición de los OTUs las distancias filogenéticas de 0,01; 0,05; 0,10; 0,20 y 0,40. 

Distancia  Riqueza‐Diversidad  MAFC MGFC  MASC  MGSC  MAFT  MGFT MAST MGST MAFP  MGFP  MASP  MGSP 

0,01 

OTUs obs  28  29  39  40  29  18  16  24  48,00  48,00  43,00  40,00 
D  0,05  0,08  0,01  0,01  0,04  0,09  0,13  0,03  0,0016 0,0016 0,01  0,01 
H’  3,07  2,95  3,58  3,60  3,13  2,50  2,34  3,05  3,86  3,86  3,67  3,62 
Chao 1  52,43 191,50 116,50 128,00 67,00  36,33 55,00 37,13 307,75 393,00 228,25 152,20

0,05 

OTUs obs  22  27  33  32  23  13  14  21  46,00  46,00  39,00  35,00 
D  0,09  0,09  0,03  0,02  0,08  0,17  0,21  0,08  0,0033 0,0033 0,02  0,02 
H’  2,70  2,84  3,30  3,31  2,75  2,07  2,04  2,69  3,80  3,80  3,52  3,42 
Chao 1  30,25 111,33 79,00  58,25  34,14  18,00 32,33 42,00 237,20 218,20 144,60 129,50

0,10 

OTUs obs  20  27  27  31  19  11  13  15  39,00  40,00  34,00  30,00 
D  0,10  0,09  0,05  0,03  0,09  0,18  0,25  0,16  0,01  0,01  0,03  0,03 
H’  2,59  2,84  3,00  3,25  2,58  1,95  1,91  2,21  3,59  3,61  3,34  3,25 
Chao 1  29,17 111,33 69,75  61,00  26,20  13,00 28,00 19,67 103,00 110,86 71,50  51,38 

0,20 

OTUs obs  17  23  15  19  13  10  11  11  25,00  30,00  21,00  19,00 
D  0,11  0,10  0,10  0,07  0,11  0,18  0,25  0,18  0,06  0,03  0,11  0,09 
H’  2,43  2,60  2,36  2,66  2,28  1,90  1,80  1,96  2,91  3,22  2,55  2,58 
Chao 1  29,00 47,00  17,33  34,00  16,00  11,50 18,00 16,00 43,50  47,00  36,60  34,00 

0,40 

OTUs obs  3  7  5  6  2  2  4  3  9,00  11,00  6,00  7,00 
D  0,35  0,22  0,36  0,40  0,78  0,69  0,68  0,89  0,38  0,22  0,52  0,52 
H’  1,13  1,62  1,18  1,19  0,37  0,48  0,64  0,25  1,40  1,83  0,94  1,03 
Chao 1  4,00  8,00  5,00  6,00  2,00  2,00  5,00  4,00  9,00  12,50  7,50  13,00 

Tamaño de muestra (número de secuencias) 46  40  50  50  49  43  28  37  50  50  50  48 
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En  la planta piloto a escala  real para el  tratamiento de agua residual urbana  las  comunidades de 
bacterias han resultado ser más homogéneas en cuanto a la estimación de su diversidad y riqueza 
específica  (Tabla  51),  de  forma  que  no  se  han  identificado  diferencias  significativas  en  estos 
parámetros  entre  las  comundidades  de  bacterias  asocidas  a  la  rizosfera  de  la  vegetación,  las 
comunidades del sedimento y las comunidades en el agua residual (p<0,05, Kruskal‐Wallis).  

En  el  caso  de  las  comunidades  de  bacterias  asociadas  a  la  rizosfera  de  Typha  latifolia  y  Salix 
atrocinerea  no  se  han  encontrado  diferencias  significativas  ni  en  su  diversidad  ni  en  su  riqueza 
específica con independencia de la distancia filogenética considerada (p<0,05, U de Mann‐Whitney). 
Tampoco  el  efecto  de  la  estacionalidad  se  ha  mostrado  como  un  factor  que  permita  identificar 
diferencias  significativas  en  los  valores  de  diversidad  y  riqueza  específica  en  las  comunidades 
asociadas a la rizosfera de las plantas en verano o en invierno (p<0,05, U de Mann‐Whitney), si bien 
en el caso de Salix atrocinerea  la comunidad presesente en verano (BMSS) ha sido una de las más 
diversas  y  con  mayor  riqueza  de  todas  las  analizadas,  mientras  que  la  muestreada  en  invierno 
(BMSW) ha sido la de menor riqueza y diversidad. 

En las comunidades de bacterias asociadas al sedimento en la  laguna de micrófitos situadas en la 
zona de entrada de agua residual (BSI) y en  la zona de salida (BSO),  los valores de diversidad de 
ambas  comunidades  son muy  similares  (por  ejemplo,  considerando una distancia  filogenética  de 
0,05 para definir los OTUs la diversidad estimada de la comunidad BSI ha sido de 3,53 y la de BSO 
de  3,58),  por  lo  que  no  parece  existir  un  efecto  de  las  características  físico‐químicas  del  agua 
residual  que  sí  varía  entre  la  zona  de  entrada  y  de  salida  (ver  Tabla  21)  con  los  parámetros  de 
diversidad definidos para las comunidades de bacterias presentes en el sedimento de la laguna. 

Finalmente,  las  comunidades  de  bacterias  muestreadas  en  el  agua  residual  de  la  laguna  de 
micrófitos  (BWL)  y  en  el  agua  del  humedal  plantado  con Typha  latifolia  (BWT)  han  presentado 
valores  de  diversidad  y  riqueza  generalmente  más  bajos  que  las  comunidades  de  bacterias 
asociadas a la rizosfera de plantas (con la excepción antes mencionada de la comunidad BMSW) así 
como en relación a las comunidades presentes en el sedimento. 

En  general,  todas  las  comunidades  de  bacterias  analizadas  han  mostrado  altos  valores  de 
diversidad, característicos de hábitats complejos como los estudiados. Únicamente cuando los OTUs 
se han definido con una distancia genética muy alta (0,40), la diversidad y riqueza estimada de las 
comunidades  ha  disminuido  drásticamente,  de  forma  que  esta  distancia  se  considera  demasiado 
grande para comprender las agrupaciones incluso a nivel de filo. 

Los  dos  sistemas  piloto  estudiados  han  recibido  agua  residual  con  características  muy 
diferenciadas, por un  lado agua con altas concentraciones en disolución de arsénico y zinc y muy 
escasa carga de materia orgánica en los tratamientos de la planta piloto para la depuración de agua 
residual industrial, y por otro lado, agua residual urbana con una carga media en materia orgánica y 
nutrientes, y bajas concentraciones de metales pesados en disolución (ver Tablas 12, 13 y 21). La 
comparación entre las comunidades de bacterias de estos dos sistemas para el tratamiento de agua 
residual  ha  indicado  que  no  existen  diferencias  estadísticamente  significativas  en  la  diversidad 
(índice de Shannon‐Wiener) ni en la riqueza (estimador Chao1), con independencia de la distancia 
filogenética  escogida  para  definir  los  OTUs  (p<0,05,  prueba  U  de Mann‐Whitney).  Aunque  no  se 
hayan  identificado  diferencias  significativas,  si  se  observa  en  términos  generales,  que  las 
comunidades de bacterias presentes en el sistema a escala real para el tratamiento de agua residual 
urbana se han mostrado como comunidades más diversas y con mayor riqueza específica que  las 
comunidades de bacterias de la planta piloto a pequeña escala para el tratamiento de agua residual 
industrial.  Este  resultado es  coherente  con  lo  indicado anteriormente,  ya que  el  sistema a  escala 
real  constituye  un  ecosistema  ya  maduro  tras  varios  años  de  funcionamiento  en  el  que  los 
microambientes son más complejos que en el sistema piloto a pequeña escala.  
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Tabla 51. Número de OTUs obsevados (OTUs obs), índice de dominancia de Simpson (D), índice de diversidad de Shanon‐Wiener (H’) y riqueza estimada (Chao 1) para las 
comunidades  de  bacterias  estudiadas  en  la  planta  piloto  a  escala  real  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana.  Los  resultados  se  muestran  considerando  para  la 
definición de los OTUS las distancias filogenéticas de 0,01; 0,05; 0,10; 0,20 y 0,40. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Distancia  Riqueza‐Diversidad  BMTS  BMTW  BMSS  BMSW  BSI  BSO  BWL  BWT 

0,01 

OTUs obs  46,00  45,00  46,00  35,00  44,00  43,00  36,00  32,00 
D  0,0033  0,0057  0,0041  0,04  0,0019  0,0019  0,01  0,01 
H’  3,80  3,75  3,79  3,26  3,77  3,70  3,51  3,44 
Chao 1  218,2  475,5  347,00  180,00  331,00  218,75  212,00  133,50 

0,05 

OTUs obs  40,00  41,00  42,00  28,00  38,00  40,00  31,00  26,00 
D  0,0098  0,0131  0,01  0,08  0,01  0,01  0,02  0,02 
H’  3,61  3,60  3,66  2,89  3,53  3,58  3,29  3,18 
Chao 1  110,86  198,50  264,00  85,75  318,50  337,50  139,33  45,13 

0,10 

OTUs obs  32,00  36,00  39,00  19,00  33,00  35,00  22,00  21,00 
D  0,02  0,02  0,01  0,16  0,02  0,02  0,06  0,05 
H’  3,33  3,44  3,57  2,30  3,33  3,36  2,77  2,82 
Chao 1  62  111,6  163,00  38,50  150,00  238,00  82,00  36,17 

0,20 

OTUs obs  25,00  25,00  25,00  14,00  29,00  31,00  16,00  15,00 
D  0,04  0,05  0,04  0,19  0,04  0,04  0,11  0,11 
H’  2,99  2,92  3,03  2,03  3,11  3,15  2,38  2,38 
Chao 1  51,25  49  36,14  42,00  75,20  181,00  28,00  18,50 

0,40 

OTUs obs  6,00  10,00  8,00  2,00  3,00  8,00  3,00  2,00 
D  0,39  0,27  0,36  0,73  0,26  0,26  0,52  0,64 
H’  1,25  1,64  1,38  0,44  1,57  1,63  0,73  0,80 
Chao 1  6  15  10,00  2,00  7,00  8,50  3,00  12,00 

Tamaño de muestra (número de secuencias)  50  50  50  50  46  50  41  35 



4. Resultados y Discusión 
 

169 
 

3.3. Análisis comparativo de las comunidades de bacterias. 

Una vez estudiada cada comunidad de bacterias en cuanto a su composición y su diversidad alfa, se 
han  realizado  distintos  análisis  comparativos  para  ver  si  existen  diferencias  entre  estas 
comunidades  utilizando  la  información  filogenética  de  las  mismas.  Para  ello,  se  ha  empleado  el 
software  UniFrac  (Lozupone  et  al.,  2005)  que  utiliza  como  información  de  partida  el  árbol 
filogenético (con distancias) construido con el programa MEGA versión 4 (Tamura et al., 2007) con 
todas las secuencias estudiadas procedentes de las distintas comunidades de bacterias.  

Los resultados del análisis por parejas de  las comunidades de bacterias analizadas muestran que 
dichas  comunidades  no  son  significativamente  diferentes  entre  sí  (Unifrac  Significance  con 
corrección de Bonferroni para comparaciones múltiples, p<0,1; y P test, p<0,1).  

Sin embargo, al analizar cada comunidad individualmente, de forma que el resto de comunidades, 
(tanto  de  la  planta  piloto  a  pequeña  escala  como  de  la  planta  a  escala  real)  se  consideran  en 
conjunto  como  una misma  comunidad,  los  resultados  indican  que  las  comunidades  de  bacterias 
asociadas a  la rizosfera de Phragmites australis, en los tratamientos de la planta piloto a pequeña 
escala  con  flujo  superficial,  con  independencia  del  sustrato  empleado  (MAFP  y  MGFP),  sí  son 
significativamente distintas al resto de comunidades (p<0,01). En el caso de la planta piloto a escala 
real para el tratamiento de agua residual urbana, la comunidad de bacterias asociada a la rizosfera 
de  Typha  latifolia  y  muestreada  a  finales  del  invierno  (BMTW)  es  significativamente  distinta  al 
resto de comunidades (p<0,01), así como las comunidades de bacterias presentes en el sedimento 
de la laguna de micrófitos (BSI y BSO) (p<0,01) (Tablas 52 y 53). 

Tabla  52.  Resultados  del  análisis  comparativo  de  cada  comunidad  con  el  resto  de  comunidades 
estudiadas.  La  tabla  muestra  el  valor  del  estadístico  Weighted  UniFrac  para  cada  comunidad  de 
bacterias  de  los  distintos  tratamientos  de  la  planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual 
industrial. 

Comunidad de bacterias p  Comunidad de bacterias p Comunidad de bacterias  p 

MAFC  0,86  MAFT 1,0 MAFP <0,01
MGFC  0,65  MGFT 1,0 MGFP <0,01
MASC  0,67  MAST 0,97 MASP 0,54
MGSC  0,77  MGST 1,0 MGSP 0,87

 

Tabla  53.  Resultados  del  análisis  comparativo  de  cada  comunidad  con  el  resto  de  comunidades 
estudiadas.  La  tabla  muestra  el  valor  del  estadístico  Weighted  UniFrac  para  cada  comunidad  de 
bacterias  de  los  distintos  tratamientos  de  la  planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual 
urbana. 

Comunidad de bacterias p Comunidad de bacterias p 
BMTS 0,04 BWL 0,28 
BMTW  <0,01 BWT 0,84 
BMSS 0,02 BSI <0,01 
BMSW  0,91 BSO <0,01 

 

La  siguiente  figura  muestra  la  agrupación  o  cluster  de  las  distintas  comunidades  de  bacterias 
estudiadas (Figura 71). Las comunidades asociadas al sedimento de la laguna de micrófitos (BSI y 
BSO) se  separan de  forma clara del  resto  (valor de confianza del nodo de más de 99,9%,  técnica 
Jaknife  de  remuestreo).  Estas  dos  comunidades  están  dominadas  por  bacterias  heterótrofas 



4. Resultados y Discusión 
 

170 
 

anaerobias  estrictas  del  orden  Bacteroidales,  así  como  por  bacterias  anaerobias  reductoras  de 
sulfato y de azufre de los ordenes Desulfobacterales, Desulfuromonadales y Desulfovibrionales.  

Las  comunidades  asociadas  a  la  rizosfera  de  Phragmites  australis  de  la  planta  piloto  para  el 
tratamiento  de  agua  residual  industrial  (MAFP, MGFP, MASP  y MGSP)  se  encuentran  igualmente 
agrupadas en un cluster independiente aunque de baja significación (valor de confianza inferior a 
50%).  Estas  comunidades  se  caracterizan  por  altos  valores  de  diversidad  (índice  de  Shannon‐
Wiener)  y  una  mayor  abundancia  de  bacterias  quimioheterótrofas  aerobias  implicadas  en  los 
procesos de degradación aerobia de la materia orgánica, como bacterias del orden Rhizobiales y el 
orden Burkhoderiales. 

Se  ha  identificado  un  tercer  cluster  que  agrupa  con  un  alto  valor  de  confianza  (>99,9%)  los 
tratamientos de la planta piloto para el tratamiento de agua residual  industrial que funcionan sin 
vegetación y  flujo superficial  (MAFC y MGFC). La comunidad de bacterias asociada al  sustrato en 
estos dos tratamientos tiene a las cianobacterias como taxón más abundante. 

El resto de comunidades se asocian en otro gran cluster, de baja significación (valor de confianza 
inferior a 50%,  técnica  Jacknife de  remuestreo), dentro del  cual  se diferencian varios  subgrupos. 
Por una parte, con un nivel de significación de entre 70 y 90%, las comunidades de los tratamientos 
control  y  flujo  subsuperficial  de  la  planta  piloto  a  pequeña  escala  para  el  tratamiento  de  agua 
residual  industrial  (MASC  y  MGSC),  dominadas  por  individuos  de  los  órdenes  Burkholderiales, 
Sphingomonadales y Sphingobacteriales.  

Por  otro  lado,  se  agrupan  las  comunidades  asociadas  a  la  rizosfera  de  Typha  latifolia  en  los 
tratamientos  plantados  con  esta  especie  en  la  planta  piloto  a  pequeña  escala  junto  con  la 
comunidad  de  bacterias  asociada  a  la  rizosfera  de  Salix  atrocinerea  muestreada  en  invierno 
(BMSW). Todas estas comunidades presentan bajos valores de diversidad y riqueza específica (ver 
Tablas 50 y 51). Se diferencian dos subgrupos con un alto nivel de significación (entre 90 y 99,9%), 
uno  formado por  las  comunidades dominadas por bacterias del  filo Gammaproteobacteria, orden 
Pseudomonadales  (BMSW,  MAFT  y  MGFT)  y  otro  dominado  por  bacterias  del  orden 
Enterobacteriales (MAST y MGST).  

Otro  grupo  lo  configuran  las  comunidades  asociadas  a  la  rizosfera  de  Typha  latifolia  y  Salix 
atrocinerea muestreadas a finales de verano en la planta piloto a escala real para el tratamiento de 
agua residual urbana (BMTS y BMSS) que son comunidades muy diversas (ver Tabla 51) en las que 
predominan bacterias del filo Proteobacteria.  

Finalmente,  las  comunidades  presentes  en  el  agua  de  la  laguna  de  micrófitos  y  del  humedal 
plantado con Typha  latifolia  (BWL y BWT) dominadas por bacterias aerobias quimioheterótrofas 
del orden Burkholderiales,  se agrupan  formando un cluster  con valor de confianza de entre 70 y 
90%, al que se une la comunidad de bacterias asociada a la rizosfera de Typha latifolia muestreada 
a finales de invierno en la planta piloto a escala real para el tratamiento de agua residual urbana, 
aunque con una baja significación (valor de confianza inferior a 50%). 
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Figura 71. Análisis cluster jerárquico (UPGMA) de las comunidades de bacterias estudiadas. Se indica 
en los nodos el valor de confianza obtenido mediante la técnica Jaknife de remuestreo. * <50%, **50‐
70%, *** 70‐90%, ****90‐99,9%, ***** >99,9%. 

 

Finalmente,  se  ha  realizado  un  Análisis  de  Componentes  Principales  (ACP)  con  el  objetivo  de 
estudiar los factores que explican la variabilidad entre las distintas comunidades de bacterias. Este 
análisis se ha realizado utilizando  la  información  filogenética de  las comunidades estudiadas. Los 
resultados  indican  que  el  porcentaje  de  variabilidad  entre  comunidades  explicado  por  los  ejes 
principales  I,  II  y  III  (componentes  principales)  es  relativamente  bajo,  y  la  interpretación  de  la 
variabilidad de las comunidades en base a determinados gradientes o factores se muestra con baja 
intensidad (Tabla 54 y Figura 72). 

Tabla 54. Resultados del Análisis de Componentes Principales (ACP). Se presenta el porcentaje de la 
variabilidad explicado por los seis primeros ejes o dimensiones.  

Eje  I  II  III  IV  V  VI 

Varianza explicada (%)  10,67 10,25 7,64  6,44  5,67  5,41 

 

 



4. Resultados y Discusión 
 

172 
 

 

 

Figura 72. Diagramas biplot con los ejes I y II, y I y III del Análisis de Componentes Principales (ACP). 
Estos tres ejes se han seleccionado como componentes principales. 

El eje  I ha permitido diferenciar dos grandes grupos,  las  comunidades de  la planta piloto para el 
tratamiento  de  agua  residual  industrial  (excepto  los  tratamientos  con  Typha  latifolia)  y  las 
comunidades de la planta piloto para el tratamiento de agua residual urbana.  

Las comunidades de los tratamientos con Typha latifolia de la planta piloto para el tratamiento de 
agua residual  industrial se separan de  las comunidades de  la planta piloto para el  tratamiento de 
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agua residual urbana a lo largo del gradiente establecido por el eje II. Este segundo eje ha permitido 
diferenciar  también  el  conjunto de  comunidades  de  la  planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua 
residual urbana, de forma que separa claramente el grupo formado por las comunidades asociadas 
al sedimento de la laguna de micrófitos.  

Las comunidades asociadas a la rizosfera de Typha latifolia y Salix atrocinerea en la planta para el 
tratamiento  de  agua  residual  urbana  se  distribuyen  según  la  estacionalidad  (eje  I  y  eje  III)  y  la 
especie de macrófito (eje II). 

El tercer eje seleccionado (eje III) ha permitido diferenciar las comunidades de los tratamientos de 
la planta piloto para agua residual industrial en función de la especie vegetal utilizada o la ausencia 
de vegetación. 

Estos  resultados  sugieren  que  en  la  planta  piloto  a  pequeña  escala  para  el  tratamiento  de  agua 
residual industrial la especie vegetal seleccionada en el diseño del humedal puede tener un efecto 
en  la  composición  de  la  comunidad  de  bacterias  asociada  a  su  rizosfera,  tal  y  como  indican  los 
resultados  obtenidos  en  el  análisis  de  correspondencias  realizado,  en  las  estimaciones  de 
diversidad y  riqueza de  las  comunidades y  finalmente en el  análisis de  componentes principales. 
Estas  diferencias  se  han  puesto  de  manifiesto  de  forma  más  intensa  entre  las  comunidades 
asociadas  a  la  comunidad  de Phragmites australis,  las  cuales  se  diferencian  de  las  asociadas  a  la 
rizosfera de Typha  latifolia y  las de  los tratamientos control. Mientras que entre  las comunidades 
asociadas a  la  rizosfera de Typha  latifolia y  las de  los  tratamientos control  las diferencias no han 
sido claras en todos los análisis.  

En esta misma planta piloto para el  tratamiento de agua residual  industrial, otra de  las variables 
estudiadas  ha  sido  el  tipo  de  sustrato  empleado  (arlita  o  grava  silícea).  Esta  variable  no  se  ha 
mostrado como un factor relevante en la composición y estructura de las comunidades de bacterias 
asociadas a  la  rizosfera de  la vegetación o al  sustrato en  los  tratamientos control. Este  resultado 
difiere  de  lo  propuesto  por  Vacca  et  al.  (2005),  ya  que  estos  autores  identifican  diferencias 
significativas en la composición de comunidades de bacterias asociadas a la rizosfera de Phragmites 
australis en función de tipo de sustrato empleado. Finalmente, el diseño del humedal artificial, con 
flujo hidráulico superficial o subsuperficial, tampoco ha resultado ser un factor determinante en los 
parámetros  de  diversidad  y  riqueza  específica  de  las  comunidades  de  bacterias  estudiadas  en  la 
planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual  industrial,  si  bien  la  composición  de  estas 
comunidades si presenta diferencias en cuanto a la presencia de bacterias aerobias o anaerobias.  

En  cuanto  a  la  planta  piloto  a  escala  real  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  las 
comunidades de bacterias estudiadas han presentado diferencias en función del ambiente en el que 
se han muestreado (agua, sedimento o rizosfera de Typha latifolia y Salix atrocinerea), siendo estas 
diferencias más acusadas en las comunidades de bacterias asociadas al sedimento de la laguna de 
micrófitos,  dominadas  por  bacterias  anaerobias.  En  el  caso  de  las  comunidades  asociadas  a  la 
rizosfera de especies vegetales, no se han identificado diferencias significativas en la composición, 
diversidad y riqueza entre las comunidades asociadas a Typha latifolia y Salix atrocinerea, aunque sí 
que los análisis de correspondencias y análisis de componentes principales realizados si sugieren 
un  cierto  grado  de  diferencia  entre  ambas,  si  bien  en  este  caso,  hay  que  considerar  que  estas 
comunidades reciben un agua residual de distintas características.  

Por  tanto,  los  resultados  obtenidos  en  las  dos  plantas  piloto  indican  que  la  especie  vegetal 
seleccionada  tiene  influencia  en  la  comunidad  de  bacterias  pero  no  condiciona  de  manera 
importante  la  diversidad  y  composición  de  la  misma,  resultado  igualmente  sugerido  por  otros 
autores  (Ahn et al.,  2007; DeJournett et al.,  2007; Gorra et al.,  2007; Tietz et al.,  2007; Zhu et al., 
2007).  En  cuanto  a  las  diferencias  obtenidas  entre  las  comunidades  de  bacterias  asociadas  a  la 
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rizosfera de especies vegetales en la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial y 
las  de  la  planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  los  análisis  realizados  han 
permitido establecer una agrupación diferenciada entre las comunidades procedentes de estas dos 
plantas de tratamiento, si bien estas diferencias quedan matizadas por las comunidades asociadas a 
la rizosfera de Typha latifolia en la planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial, que 
no se agrupan claramente en todos  los análisis con  las comunidades de dicha planta piloto. Estos 
resultados se encuentran en la misma línea que los obtenidos por Sleytr et al. (2009) en humedales 
artificiales.  Estos  autores  no  identifican  diferencias  claras  en  el  estudio  realizado  con  técnicas 
“fingerprinting”  entre  las  comunidades  de  bacterias  presentes  en  dos  sistemas  expuestos  a 
diferentes  condiciones  climáticas,  plantados  con  distintas  especies  vegetales  y  que  reciben  agua 
residual de distinta composición. 
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CONCLUSIONES 
1. La planta piloto para el tratamiento de agua residual industrial permite eliminar zinc y arsénico 

en disolución.  Los  tratamientos más  eficaces  son aquellos plantados  con Phragmites australis, 
mientras que los tratamientos menos eficaces son los plantados con Typha latifolia. 

2. El flujo hidráulico es un factor clave en el diseño de un humedal artificial para la eliminación de 
zinc de agua. Los sistemas de  flujo hidráulico superficial eliminan más zinc. La eliminación de 
arsénico es favorecida por la presencia de Phragmites australis. 

3. El  Mosaico  Jerarquizado  de  Ecosistemas  Artificiales  (MJEA®)para  el  tratamiento  de  agua 
residual  urbana  de  la  localidad  de  Bustillo  de  Cea  ha  permitido  dar  cumplimiento  a  los 
requisitos  establecidos  por  la  legislación  vigente  en  materia  de  aguas  residuales  durante  el 
periodo comprendido entre los años 2006 y 2009. 

4. La  baja  concentración  de  metales  pesados  en  el  agua  residual  urbana  garantiza  que  su 
reutilización como agua para  riego una vez depurada no  conlleve ningún  riesgo para  la  salud 
pública, pese a la baja eficacia del sistema en su eliminación. 
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5. El  sedimento  acumulado  en  las  distintas  etapas  del MJEA®,  particularmente  la  capa  orgánica, 
permite retirar metales pesados del agua  funcionando como un sumidero. A pesar de ello,  las 
bajas concentraciones de metales permiten permiten que los sedimentos pudieran ser utilizados 
directamente como abono en el sector agrario. 

6. En  los  tejidos  vegetales  de  las  plantas  utilizadas  en  el  MJEA®  se  acumulan  en  mayor 
concentración el hierro, manganeso y boro. La poda y  recogida de  la biomasa aérea de Typha 
latifolia, labor realizada anualmente, no resulta un método eficaz para la eliminación de metales 
del sistema, ya que su concentración en esta especie es relativamente baja. 

7. Todas  las  comunidades  de  bacterias  estudiadas  están  dominadas  por  bacterias  del  filo 
Proteobacteria a excepción de las comunidades de los tratamientos control con flujo superficial 
de  la  planta  piloto  para  el  tratamiento  de  agua  residual  industrial,  en  los  que  el  filo 
Cyanobacteria es el más abundante. 

8. En  la  planta  para  el  tratamiento  de  agua  residual  industrial  la  presencia  de macrófitos  y  en 
menor  medida  el  flujo  hidráulico  son  los  factores  que  más  influyen  en  la  composición  de  la 
comunidad de bacterias.  

9. Las comunidades de bacterias del MJEA® difieren en su composición en función del ambiente en 
el  que  se  han  muestreado,  siendo  estas  diferencias  más  acusadas  en  las  comunidades  de 
bacterias  asociadas  al  sedimento  de  la  laguna  de  micrófitos,  dominadas  por  bacterias 
anaerobias. 

10. Las  curvas  de  acumulación  y  rarefacción muestran  que  si  los  OTUs  se  definen  en  función  de 
distancias filogenéticas próximas a cero el esfuerzo de muestreo realizado es insuficiente para 
caracterizar  de  forma  completa  la  riqueza  y  diversidad  de  las  comunidades.  Cuando  las 
distancias  filogenéticas  consideradas  son  mayores  el  esfuerzo  de  muestreo  realizado  es 
suficiente. 

11. Todas las comunidades de bacterias analizadas muestran altos valores de diversidad y riqueza, 
característicos  de hábitats  complejos  como  los  estudiados.  Estos  valores  son más  altos  en  las 
comunidades  de  bacterias  del  sistema  para  el  tratamiento  de  agua  residual  urbana,  que 
constituye un sistema maduro y que además recibe un agua de contenido más complejo. 

12. Los  análisis  estadísticos  aplicados  tanto  a  la  composición  como  a  las  distancias  filogenéticas 
entre  secuencias  permiten  agrupar  lar  comunidades  en  función  de  la  planta  piloto  de  la  que 
proceden, la presencia de una determinada especie vegetal y del tipo de flujo hidráulico. 
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