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Resumen

En México se encuentra el poblado denominado San Joaquín, en la Sierra 
Gorda de Querétaro. En ese lugar, la población se dedica a la extracción de 
mercurio y al turismo, también ahí se desarrolla el Festival del Huapango, 
evento con reconocimiento a nivel internacional.  El atractivo de esta región 
ha hecho que en años recientes se desarrollen deportes extremos entre las 
montañas y ríos que conforman la Sierra Gorda. Sin embargo, desde el 
punto de vista ambiental, la extracción de mercurio ha sido de importancia 
por el impacto que genera y porque la población y los turistas conviven con 
las emisiones de mercurio.  Por tal motivo, es el interés de este capítulo de 
libro mostrar una alternativa tecnológica para disminuir las concentraciones 
actuales de mercurio en el suelo y en los jales mineros de la región de San 
Joaquín, con la ayuda de métodos electroquímicos, como el tratamiento 
electrocinético del suelo contaminado con mercurio en presencia del ácido 
etilendiaminotetracétido acoplado a la fitorremediación del suelo con La-
vándula vera, y  también el consecuente tratamiento de agua con mercurio 
empleando barreras permeables reactivas de hierro.

*	Maestra en Ciencia y Tecnología con especialidad en Ingeniería Ambiental. Coordinadora 
de carreras de la Universidad Tecnológica Minera de Zimapán, México. orcid: https://orcid.
org/0000-0001-5883-6650

**	Doctora en Ingeniería Ambiental. Investigadora en el Centro de Investigación y Desarrollo 
Tecnológico en Electroquímica, S. C., México. orcid: https://orcid.org/0000-0001-6026-9501

***	Doctora en Electroquímica en el Centro de Investigación y Desarrollo Tecnológico en Elec-
troquímica, S. C. orcid: https://orcid.org/0000-0003-0955-7684



158 	 M I R A D A S  T R A N S V E R S A L E S  Y  R E F L E X I O N E S  D E S D E  L A  E D U C A C I O N ,  L A  E M P R E S A  Y  E L  A M B I E N T E �

Palabras clave: san Joaquín, tratamiento electrocinético, Lavándula vera, ba-
rrera permeable reactiva, hierro.

Introducción 

El mercurio elemental (Nº CAS 7439-97-6) es un elemento de color platea-
do, inodoro, pesado, 13.5 veces más denso que el agua; su punto de ebulli-
ción es de 356.72 °C y emite vapores a temperatura ambiente (insht, 2001). 
También es buen conductor de la electricidad y su coeficiente de dilatación 
es prácticamente constante. Es el único metaloide que se encuentra en es-
tado líquido a temperatura ambiente. El mercurio puede ser encontrado en 
forma elemental (metal), como parte de compuestos inorgánicos y orgáni-
cos, en estado de oxidación 1+y 2+, y es el que se encuentra con más fre-
cuencia en suelos (Yarto-Ramírez et al., 2004; Weinberg, 2007). La principal 
fuente de mercurio es el cinabrio o sulfuro de mercurio (HgS), un compues-
to estable e insoluble, usualmente recuperado como subproducto del pro-
cesamiento de minerales. El mercurio en esta forma se encuentra en la 
corteza terrestre con concentraciones promedio de 0.5 ppm. El mercurio es 
un elemento tóxico que afecta el sistema nervioso central y, en su forma 
gaseosa, es absorbido por los tejidos pulmonares (Mason et al., 1995; Selin, 
2009; Walvoord et al., 2008). 

El primer registro escrito del mercurio fue realizado por Aristóteles en 
el siglo iv a. C., quien describió su uso en ceremonias religiosas. El cinabrio 
se usaba como pigmento para decoración corporal y en pinturas rupestres 
en distintas culturas, dada su alta calidad como colorante (Yarto-Ramírez 
et al., 2004; Weinberg, 2007). Las dos fuentes posibles de contaminación 
por mercurio son las naturales y las antropogénicas. Las naturales compren-
den las erupciones volcánicas, los incendios y la evaporación desde cuerpos 
de agua contaminados y la erosión de las rocas. En cuanto a las fuentes 
antropogénicas, estas se encuentran asociadas a la extracción de recursos 
naturales, disposición de residuos y combustión (Weinberg, 2007). 

Una de las características más importantes del mercurio radica en su 
capacidad para disolver muchos otros metales, entre ellos la plata, para 
formar soluciones llamadas amalgamas, usadas por muchos años por den-
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tistas y, actualmente, descontinuadas por sus efectos tóxicos (Ebinghaus et 
al., 1999; Selin, 2009). El mercurio elemental (Hg0) se usa principalmente 
para la producción de gas cloro y sosa caustica, y forma parte de algunos 
tipos de baterías alcalinas, lámparas fluorescentes, contactos eléctricos, e 
instrumentos como manómetros y termómetros. Las sales de mercurio se 
usaban en cremas y ungüentos antisépticos y para aclarar la piel (Jelusic y 
Lestan, 2014). 

Entre las actividades que generan la mayor contaminación por mercu-
rio, se encuentra la combustión de carbón y las plantas cloro-álcali, otras 
fuentes importantes son la minería y la metalurgia, así como la quema de 
residuos sólidos municipales, que pueden contener instrumentos como ma-
nómetros, termómetros, baterías alcalinas y lámparas fluorescentes. El mer-
curio liberado al aire tiende a depositarse y adherirse a la materia orgánica 
del suelo (Volke-Sepúlveda et al., 2005).

El mercurio presente en el medio ambiente puede existir en forma 
elemental (Hg0), reducida como mercúrica (Hg2+) o mercurosa (Hg22+), y 
alquilada como metilmercurio (CH3Hg+) o etilmercurio (C2H5Hg+). Las 
formas mercúrica y mercurosa son estables bajo condiciones oxidantes. En 
condiciones reductoras, el Hg orgánico o inorgánico puede reducirse a su 
forma elemental y ser convertido a formas alquiladas por procesos bióticos 
o abióticos, estas son las formas más tóxicas del mercurio, además de ser 
solubles y volátiles. El Hg2+ forma fuertes complejos solubles con una va-
riedad de ligandos orgánicos e inorgánicos en sistemas acuosos oxidados. 
La adsorción de mercurio en suelos, sedimentos y materiales húmicos es 
un proceso que ocurre de manera natural, puesto que sus componentes 
pueden fácilmente complejarse con el mercurio (Volke-Sepúlveda et al., 
2005). 

El ciclo biogeoquímico del mercurio se lleva a cabo en la atmósfera, en 
el compartimento terrestre, el acuático y el biótico de manera interconec-
tada. Cada compartimento está ligado entre sí por una serie de ciclos bio-
lógicos que se controla por la especiación y el flujo de mercurio (figura 11.1; 
Mason et al., 1994; Selin, 2009). En la atmósfera, la especie predominante 
es el mercurio elemental (Hg0), aunque existen también algunas partículas 
asociadas al mercurio inorgánico (Hg2+), así como el denominado mercurio 
reactivo gaseoso (Selin, 2009). El óxido de mercurio (II) (Hg0) presenta una 
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alta volatilidad y baja reactividad, por lo que presenta menores tasas de 
deposición, en comparación con las formas oxidadas del Hg2+.

Figura 11.1. Ciclo biogeoquímico del mercurio en el que se presenta la minería como una de las 
principales fuentes de emisión de mercurio y sus interacciones en los diferentes compartimentos 

ambientales de agua, atmósfera, sedimentos y suelo

Fuente: Adaptado de Government of Canada (2016).

Por su parte, los suelos representan un gran almacén de mercurio y la 
especie que domina es Hg2+. Cuando existen procesos de oxidación en sue-
los y sedimentos, el mercurio puede estar asociado a la materia orgánica y 
a los óxidos de hierro, mientras que en un ambiente de reducción se asocia 
a la materia orgánica y a los sulfuros (Chen et al., 2006; Skyllberg et al., 
2000). Estas propiedades del suelo influirán en reactividad y susceptibilidad 
de transporte. El mineral cinabrio (HgS) parece ser relativamente estable 
cuando está expuesto en el ambiente, manteniendo su estequiometria aún 
después de la exposición y el transporte (Walvoord et al., 2008). 

Cuando el mercurio se encuentra en el componente terrestre en forma 
iónica, una porción es adsorbida por las plantas (mediante bioacumulación), 
otra por el humus del suelo y finalmente, por los constituyentes minerales 
(Schuster, 1991; Biester et al., 2002). La deposición de mercurio atmosféri-
co en suelo se debe a la oxidación de Hg0 a Hg2+. La deposición de Hg2+ y su 
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incorporación a la vegetación, al suelo y/o a la hojarasca y, subsecuentemen-
te, a los procesos de escorrentía, pueden incrementar substancialmente la 
incorporación de mercurio a las cuencas hidrológicas, mientras tanto, en el 
suelo se presentan reacciones de reducción de Hg2+ a Hg0 gaseoso, lo que 
permite un flujo de intercambio del suelo a la atmósfera. La volatilización 
de Hg0 del sistema terrestre puede estar influenciada por la humedad del 
suelo, la luz solar incidente (reducción fotoquímica de Hg2+) y la retención 
de mercurio en las raíces de las plantas (Frescholtz y Gustin, 2004).

La actividad minera y sus procesos secundarios, como desechos de 
mina, provocan fuertes emisiones de mercurio que son potencialmente dis-
ponibles para el suelo y el cuerpo acuático. El flujo de mercurio de las aguas 
naturales, como ríos y lagos, a la atmósfera es similar al del compartimien-
to terrestre. En las aguas naturales hay una gran cantidad de Hg0; sin em-
bargo, existe una rápida fotooxidación de Hg0 a Hg2+, lo que disminuye la 
volatilización (Lalonde et al., 2001). Más del 98% del mercurio en suelos se 
encuentra como compuesto no alcalino en forma de Hg2+ y otros complejos 
(Hintelmann et al., 2002). La presencia de mercurio en el ambiente se ori-
gina a partir de procesos naturales como el intemperismo de suelos y rocas, 
no obstante, el exceso de mercurio en suelo, agua y atmósfera tiene su origen 
por las actividades antropogénicas, especialmente las referidas a la extrac-
ción minera (sgm y se, 2021).

Como consecuencia, la exposición a niveles altos de mercurio en cual-
quiera de sus formas (metálico, inorgánico u orgánico), puede causar daño 
permanente en el cerebro y los riñones. Se ha observado también que du-
rante el embarazo, afecta el desarrollo del feto, incluso meses después de la 
exposición de la madre. Entre los efectos nocivos que pueden pasar de la 
madre al feto están daño cerebral, retraso mental, ceguera e incapacidad 
para hablar (Weinberg, 2007). En lo que respecta al mercurio metálico, 
puede provocar graves daños a la salud si hay inhalación de sus vapores. Si 
esto llegara a suceder, sería introducido en el cuerpo a través del tracto 
respiratorio y llegaría, así, al sistema circulatorio para ser distribuido por 
todo el cuerpo, como siguiente paso pudiera llegar al cerebro y ocasionar 
daño neurológico (Castillo-Rodríguez, 2005).

Cuando el suelo se encuentra contaminado con mercurio (Hg), puede 
generar un alto grado de toxicidad en el ambiente y en la salud humana 
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(Hutchison y Atwood, 2003). Sin embargo, en el suelo se puede encontrar 
de forma natural como Hg2+, así como derivado de distintas fuentes, como: 
depósito atmosférico, meteorización del sustrato litológico o por la descom-
posición de la vegetación (aunque en menor medida). De cualquier mane-
ra, el mercurio puede encontrarse en los suelos en alguno de sus tres estados 
de oxidación: Hg0, Hg+, y Hg2+. Una vez depositado en el suelo, el mercurio 
es retenido por la materia orgánica (ácidos húmicos y fúlvicos) y por ma-
teriales arcillosos (Millán et al., 2007). La adsorción de mercurio en suelos, 
sedimentos y materiales húmicos es un proceso que ocurre de manera na-
tural, puesto que sus componentes pueden fácilmente acomplejarse con este 
metal (Walvoord et al., 2008). Aunado a esto, el Hg2+ es considerada la es-
pecie más estable del mercurio (epa, 1997).

Los alimentos contaminados constituyen un factor importante de ries-
go para la ingesta de mercurio por humanos y, puede deberse al consumo 
de granos o plantas que se han desarrollado en un medio con presencia de 
mercurio. Este es un claro ejemplo de la vulnerabilidad de los seres humanos 
ante este contaminante (Hutchison y Atwood, 2003). A través de las raíces, 
las plantas pueden extraer el mercurio presente en el suelo y traslocarlo en 
alguno de sus tejidos o partes aéreas. Si esto sucede, implica un riesgo ele-
vado, ya que la mutación genética puede transferirse tanto a animales como 
a humanos cuando consuman estas plantas. De esta forma el mercurio en-
tra a la cadena trófica (Sierra et al., 2009).

Un riesgo importante para la ingesta de mercurio por humanos es a 
través de alimentos contaminados. El consumo de granos o plantas conta-
minadas con este metal es un claro ejemplo de la vulnerabilidad de los seres 
humanos ante el mercurio (Millán et al., 2007). Por esta razón, es necesario 
implementar los tratamientos adecuados a los suelos contaminados, a través 
de métodos físicos, químicos y/o biológicos; sin embargo, para elegir la 
mejor opción es importante considerar varios factores, tales como la exten-
sión del área contaminada, la topografía del lugar, la estructura y propieda-
des físico-químicas del suelo, así como el tipo y cantidad de contaminante 
presente (Dağhan, Öztürk, 2014). 

Las técnicas más comúnmente utilizadas para la remediación de suelo 
contaminado con metales pesados, se pueden clasificar como se muestra en 
la figura 11.2A. Las tecnologías on/off site se refieren a los tratamientos que 
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se realizan extrayendo el suelo del sitio en que se encuentra, como ejemplo 
se pueden mencionar: la inmovilización, que consiste en impedir la movi-
lidad del agente contaminante; el tratamiento térmico, es aquel en el que se 
hace uso de altas temperaturas para lograr la separación del contaminante 
al volatilizarlo; en cuanto a la lixiviación, es necesario el uso de agentes 
extractantes para lograr la remoción del metal (Stegman et al., 2001). Las 
técnicas in-situ son menos invasivas para el suelo, por lo que suelen tener 
mayor grado de aceptación y costos asociados menores debido al manteni-
miento (Cameselle, 2015), entre ellas se encuentran el tratamiento electro-
cinético (Manohar et al., 2002; Reddy, 2008) y la fitorremediación (Tober-
gte y Curtis, 1996). 

Figura 11.2. Técnicas de remediación para suelos contaminados con metales pesados. Tratamiento 
electrocinético en suelo
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La remediación electroquímica, electrorremediación o tratamiento elec-
trocinético, ha sido reconocida como una alternativa prometedora para la 
remoción de metales pesados y metaloides en suelos. El tratamiento elec-
trocinético se basa en la generación de un campo eléctrico debido a la im-
posición de una corriente directa o un potencial mediante electrodos que 
son superficies conductoras de corriente eléctrica (figura 11.2), los cuales 
se colocan directamente en el suelo para promover fenómenos de transpor-
te como electroforesis, electro-ósmosis, y electromigración (Page y Page, 
2002). Durante este tratamiento se utiliza un electrolito soporte para mejo-
rar el transporte de los contaminantes. El electrolito es una sal inerte que 
favorece los procesos de transporte de carga por el movimiento iónico entre 
los poros del suelo contenidos en la matriz sólida. Esta técnica ha mostrado 
tener eficiencias mayores a 80% en compuestos orgánicos e inorgánicos en 
tiempos cortos (horas o días), de acuerdo con el tipo, ubicación y extensión 
del suelo; también ha mostrado altas eficiencias en suelos de baja permea-
bilidad (> 90%; Giannis y Gidarakos, 2005; Glendinning et al., 2007). 

El tratamiento electrocinético presenta la flexibilidad de ser aplicado 
in-situ, on-site y ex-situ, puede ser aplicado tanto a suelos de baja permea-
bilidad, heterogéneos, como en suelos saturados o insaturados, y puede ser 
integrado con otro tratamiento para incrementar las eficiencias de remoción 
de contaminantes. Alguna de las limitaciones del tratamiento es promover 
la solubilidad de los metales entre las partículas del suelo, por lo que se 
adicionan sustancias removedoras, tanto complejantes como secuestradoras 
(Giannis y Gidarakos, 2005; Lestan et al., 2008; Robles et al., 2014). 

Actualmente, se ha estudiado la incorporación de agentes complejan-
tes para incrementar la eficiencia de remoción de metales pesados y meta-
loides presentes en el suelo, un ejemplo es el ácido etilendiaminotetraacé-
tico (pvc, por sus siglas en inglés). El pvc es un agente complejante que 
tiene como propiedades formar complejos estables en solución. Para el caso 
específico del mercurio, de acuerdo con la literatura, forma un complejo de 
gran estabilidad con el pvc (Kf = 6.3 × 1021; Giannis y Gidarakos, 2005; 
Robles et al., 2014), el cual se ha empleado en una concentración de 0.1 M 
para ingresar al suelo y estar en contacto con los iones de mercurio, de esta 
manera, se forma un complejo estable con carga negativa y, posteriormen-
te, si se aplica un campo eléctrico como en el caso del tratamiento electro-
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cinético, los iones de (Hg2+ − EDTA)2− son removidos hacia la zona cercana 
al ánodo (Hutchison y Atwood, 2003), y logra un porcentaje de remoción 
superior a 75% después de 72 h de tratamiento (Robles et al., 2014), en 
donde pueden ser extraídos de la solución resultante, para luego someterla 
en algún tipo de tratamiento adicional.

Los metales pesados y metaloides en el suelo suponen un riesgo por su 
lixiviación hacia aguas superficiales y subterráneas, absorción por las plan-
tas y, finalmente, el paso a la cadena trófica. Cuando se dan niveles muy 
altos de biodisponibilidad, tanto los elementos esenciales (Cu, Zn, Mn, Fe, 
Ni, y Mo) como los no esenciales (Cd, Pb, Cr, y Hg) pueden ser tóxicos. La 
amenaza que suponen para la salud humana y animal se agrava por su lar-
ga persistencia en el suelo. Es así como, para la descontaminación de ele-
mentos tóxicos en suelos, se han empleado las técnicas de fitoextracción y 
fitoestabilización o fitoinmovilización, que conforman la fitorremediación, 
además de la fitovolatización, fitodegradación y rizofiltración (figura 11.2c).

Además, se ha reportado que la fitorremediación aprovecha la capacidad 
de ciertas plantas para absorber, acumular, metabolizar, volatilizar o esta-
bilizar contaminantes presentes en el suelo, aire o sedimentos como: meta-
les radioactivactivos, compuestos orgánicos y compuestos derivados del 
petróleo, metales pesados y metaloides. De esta manera, la fitorremediación 
aplicada al suelo contaminado con mercurio se ha probado en distintas 
partes del mundo, como en Almadén, España, que tiene una historia de 
explotación de minas de mercurio de más de 2 000 años (Robles et al., 2014). 
Ante esta problemática, se optó por proponer como solución la implemen-
tación del tratamiento biológico con la especie Lavándula stoechas que dio 
resultados favorables, pues se lograron remociones de aproximadamente 
30% de mercurio en tres años de aplicación de esta tecnología en campo, y 
se observó que tiene su mayor efecto sobre el mercurio biodisponible (Sie-
rra et al., 2009; Sierra et al., 2012). 

Una vez que se remueven los contaminantes del suelo, en algunas oca-
siones pasan a formar parte de una matriz líquida, que se almacena o se 
trata para reducir la contaminación del agua. Se han reportado diversos 
tratamientos para eliminar metales y metaloides presentes en agua que han 
mostrado altas eficiencias (Fu y Wang, 2011; Matlock et al., 2002), como la 
adsorción (Fu y Wang, 2011; Manohar et al., 2002), electro-depósito (Mat-
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lock et al., 2002; Sirajuddin et al., 2007;), electrocoagulación (Kumar et al., 
2009; Nanseu-Njiki et al., 2009; Prica et al., 2015) y barreras permeables 
reactivas de hierro (BPR-Fe0). Las BPR son un tipo de tratamiento semipa-
sivo con un medio que promueve reacciones químicas, bioquímicas o de 
adsorción, para transformar o inmovilizar contaminantes, ya sea mediante 
precipitación, adsorción o degradación de los contaminantes. 

Estas barreras reactivas pueden contener catalizadores metálicos para 
degradar contaminantes orgánicos volátiles, quelantes para inmovilizar me-
tales y metaloides, nutrientes y oxígeno para que microorganismos mejoren 
la biorremediación, entre otros agentes. Las reacciones llevadas a cabo en 
estas barreras promueven la generación de productos inocuos. Las barreras 
de precipitación reaccionan con los contaminantes para generar productos 
insolubles. Las barreras de adsorción adsorben o acomplejan los contami-
nantes a la superficie de la barrera. Las reacciones que tienen lugar en las 
barreras son funciones de variables tales como concentración del contami-
nante, pH, potencial redox y reacciones cinéticas, con las que se han repor-
tado eficiencias de hasta 97% (Fu y Wang, 2011; Ruíz et al., 2011). 

Diversos tratamientos de remoción de metales pesados y metaloides se 
han aplicado en suelos; sin embargo, el tratamiento electrocinético favore-
ce la remoción de los contaminantes por tener la ventaja de ser una técnica 
relativamente rápida en la que se concentra el metal o metaloide en una de 
las zonas electródicas de donde puede posteriormente ser removido. Si, 
además de ello, se le adiciona una sustancia removedora como el comple-
jante edta, las eficiencias de remoción se mejoran.  Por esta razón, se pro-
puso estudiar el tratamiento electrocinético para favorecer la remoción de 
mercurio presente en los suelos originarios de San Joaquín, Querétaro, don-
de la actividad minera propició la acumulación de este metaloide en zonas 
de cultivo y jales mineros, dejando expuestos a la población y al ecosistema 
ante la acumulación de mercurio (Glendinning et al., 2007; Fu y Wang, 
2011). 

De este modo, el tratamiento de agua contaminada con mercurio em-
pleando barreras permeables reactivas de hierro, puede ser fácilmente 
acoplado después del tratamiento electrocinético, con el fin de reducir el 
volumen de agua contaminada con mercurio, así como, desarrollar la fi-
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torremediación con lavanda del suelo, una vez electrorremediado en pre-
sencia de edta. 

Área de estudio 

La extracción de mercurio en México se desarrolla principalmente en Gue-
rrero, San Luis Potosí y Querétaro. En este último estado, las operaciones se 
localizan en la Sierra Gorda Queretana de San Joaquín y Peñamiller, que 
alcanza 2 680 m de altura y cuenta con cañones profundos de hasta 700 m 
(Vega-González y Vega-Reséndiz, 2010), en donde se encuentran varias mi-
nas grandes y pequeñas (Herrera-Muñoz, 2012). La Sierra Gorda Queretana 
es parte de la provincia geológica de la Sierra Madre Oriental, compuesta 
por numerosas formaciones marinas mesozoicas, por lo que esta región es 
relevante en la producción de mercurio a nivel nacional en México. 

Una característica del sur de la Sierra Gorda son sus múltiples bocami-
nas de mercurio y se tienen registros arqueológicos que muestran que, des-
de el siglo iv, los habitantes de esa región llevaban a cabo actividades mine-
ras relacionadas con la explotación y manejo del cinabrio (HgS) 
(Herrera-Muñoz, 2012). El municipio de San Joaquín se ubica entre los 
paralelos 21° 07′ y 20° 52′ de latitud norte; los meridianos 99° 21′ y 99° 42′ 
de longitud oeste; altitud entre 600 y 2 700 m; colinda al norte con los mu-
nicipios de Pinal de Amoles, Jalpan de Serra y el estado de Hidalgo; al este 
con el estado de Hidalgo y el municipio de Cadereyta de Montes; al sur con 
el municipio de Cadereyta de Montes; al oeste con los municipios de Cade-
reyta de Montes y Pinal de Amoles.

En la figura 11.3 se muestra el mapa de Querétaro, en donde se ubica 
San Joaquín, que ocupa 2.4% de la superficie del estado, cuenta con 74 lo-
calidades y una población total de 7 634 habitantes (sgm y se, 2011), así 
como una extensión territorial de 499 km2 (Vega-González y Vega-Resén-
diz, 2010). El río Extoraz es el más importante del municipio y atraviesa 
algunas de sus localidades. Este río nace en el estado de Guanajuato y su 
corriente es de origen pluvial con varios arroyos, de los cuales, el más im-
portante es el de San Lorenzo. Además, existen 48 sistemas hidráulicos, 
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algunos de origen natural y otros artificiales, como bordos y ollas distribui-
dos por todo el municipio (Vega-González y Vega-Reséndiz, 2010).

Figura 11.3. Mapa del Estado de Querétaro con la ubicación de los principales minerales extraídos 
(SGM y SE, 2021) y ejemplo de los tipos de suelo predominantes en el municipio de San Joaquín: (a) 

Luvisol crómico, (b) Redzina, (c) Regosol calcárico, (d) Cambisol crómico

Oro, plata, plomo, zinc

Antimonio

Mercurio

Plata, plomo, zinc, cobre

Oro, plata, plomo, zinc, Antimonio

Oro, plata

ESCALA GRÁFICA

Fuente: FAO/UNESCO (1998).

En el municipio de San Joaquín se presentan cuatro tipos de suelo (Ve-
ga-González y Vega-Reséndiz, 2010): Luvisol crómico asociado con Cam-
bisol crómico y Acrisol férrico, Redzina asociado con Luvisol crómico y 
Acrisol férrico, Regosol calcárico asociado con Litosol y, por último, Cam-
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bisol crómico asociado con Luvisol crómico (la morfología de estos suelos 
se puede observar en la figura 11.3). En este sentido, es importante mencio-
nar que alrededor de toda la región de San Joaquín se encuentra vegetación 
muy diversa como: bosque de encino, bosque de pino, selva baja caducifo-
lia, matorral submontano, matorral inerme, bosque de táscate y pastizal 
inducido (inegi, 1986).

Por su altura sobre el nivel del mar y por su ubicación en la Sierra Gor-
da, predomina en el municipio un clima de montaña, aunque con variacio-
nes de temperatura y humedad durante las diferentes estaciones del año. La 
temperatura en invierno oscila entre −6 °C y 10 °C mientras que en los 
meses de abril y mayo la temperatura promedio es de 18 °C y con una pre-
cipitación pluvial de 1 150 mm anuales aproximadamente (Vidal-Durango 
et al., 2010; Vega-González y Vega-Reséndiz, 2010). 

En la región de San Joaquín en Querétaro, la actividad minera ha sido 
vital desde hace más de 200 años y representa una de las industrias más 
lucrativas, especialmente por la extracción de oro, plata y mercurio (So-
lís-Valdez et al., 2009). En el caso particular del cinabrio (HgS), se sabe que 
fue un material ampliamente utilizado en ceremonias, ritos y decoraciones, 
entre otras actividades culturales de la sociedad mesoamericana que, por 
su pigmento rojizo, lo asociaron con los símbolos de la vida (Lalonde et al., 
2001; Scharek et al., 2010; Slowey et al., 2005). Desde épocas muy remotas, 
la explotación de mercurio ha sido la más importante actividad económica 
de la región.  Entre los años 1940 y 1960, la región fue considerada como la 
más importante productora de mercurio a nivel nacional, tuvo un declive 
en la década de 1970, para resurgir en 2012. A la fecha existen más de 12 
minas de mercurio operando de manera regular (Banda, 2013). Esta inten-
sa actividad minera en San Joaquín ocasiona la generación de depósitos de 
desechos mineros (jales) con altos contenidos de diversos metales y meta-
loides, así como residuos de mercurio y, al no tener una disposición ade-
cuada, han permanecido expuestos al ambiente y se han convertido en 
fuente de metales pesados y metaloides para los organismos y el ecosistema 
en general. En estas áreas, los pobladores llevan a cabo también la siembra 
y el cultivo de plantas como maíz y frijol principalmente, que entran en 
contacto con los metales pesados y el mercurio que se encuentran en el 
ambiente (Solís-Valdez et al., 2009). Estudios realizados por el Centro de 
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Geociencias de la unam, en 2009 demostraron presencia importante de mer-
curio en las raíces, tallos, hojas y semillas del maíz (Zea mays), especie 
predominante en los cultivos locales, dado que se utiliza para alimento de 
personas y de ganado. Este maíz fue sembrado en la periferia de las minas, 
en donde los valores en raíz se encuentran en un intervalo de concentración 
de 0.010 a 4.35 mg/kg; en tallo van de 0.083 hasta 1.041 mg/kg; en hojas de 
0.21 a 8.29 mg/kg y en granos de 0.048 a 0.951 mg/kg. Los valores más altos 
se localizaron en raíz (8.7 mg/kg) y hoja de maíz (8.3 mg/kg) (Solís-Valdez 
et al., 2009). Como resultado de las actividades mineras en México a lo 
largo del tiempo, existe una cantidad importante de terreros a cielo abierto, 
lo que origina una fuente de contaminación para los ecosistemas acuáticos 
y terrestres. En la actualidad, la explotación de cinabrio está vedada en la 
región de San Joaquín, ya que la presencia de mercurio en bocaminas, te-
rreros y jales —expuestos a las corrientes de agua y vientos— lo dispersan 
en toda el área, por lo que existe un alto nivel de contaminación debido a 
este elemento tóxico, que también es un factor de riesgo para la ingesta de 
mercurio a través de alimentos de procedencia agrícola (Gaona-Martínez, 
2004; Martínez-Trinidad et al., 2010; Martínez-Trinidad, 2013).

Materiales y métodos

Para este estudio se tomaron muestras de suelo provenientes de la mina El 
Otatal, ubicada entre las coordenadas 20°56′ 51.23″ al Norte y 99°32′ 54″ al 
Oeste, del municipio de San Joaquín, Querétaro (figura 11.4a), con el fin de 
realizar los análisis correspondientes y determinar la concentración de mer-
curio en el suelo. Las muestras recolectadas corresponden a tres distintas 
zonas:  

1.	Área de cultivo (20°56′38.46″ N, 99°32′42.63″ O, altura: 1 941 msnm) 
que corresponde a un sitio de cultivo que se encuentra dentro de la 
periferia de la mina El Otatal. Es utilizado para cultivo de manzana, 
calabaza, maíz, frijol, con riego temporal; y es abonado principalmen-
te por estiércol de ganado bovino y compost elaborado por los agri-
cultores. 
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2. Jales mineros (20°56′31.70″ N, 99°32′59.36″ O, altura: 2 045 msnm) 
se trata de una muestra que no se considera como suelo propiamen-
te, ya que son residuos procedentes del proceso de incineración del 
cinabrio HgS. Estos desechos son depositados en la periferia de las 
minas sin ningún tratamiento adicional y terminan por convertirse 
en terreros, algunos, incluso, con antigüedad de más de 50 años.

3. Fuera del sitio (20°56′57.97″ N, 99°33′00.60″ O, altura: 2 336 msnm) 
es la muestra que se consideró para tomarse como referencia, ya que, 
por ubicarse lejos de la mina, no se esperaba encontrar presencia de 
mercurio.  

Figura 11.4. Imagen satelital de los sitios de muestreo de suelo y fotografías de los sitios de toma de 
muestra en la mina El Otatal, en el municipio de San Joaquín, Querétaro 

Barrera Permeable Reactiva

Solución tratada
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Ánodo

Solución contaminada

Suelo contaminado

Cátodos

Jales mineros Suelo de cultivo

Referencia

B

A

Todas las muestras fueron almacenadas en recipientes plásticos sellados 
herméticamente para su traslado, posteriormente las muestras fueron refri-
geradas por un periodo de 15 días hasta su utilización en el Tec. Para el 
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seguimiento de la concentración de mercurio —tanto en solución como en 
el suelo— se utilizó la técnica de AAS. Posteriormente, se implementó el 
arreglo circular en 2D para el tratamiento electrocinético del suelo conta-
minado con mercurio, de esta forma, el ánodo (Ti) fue colocado al centro 
de la celda  y seis cátodos (Ti) alrededor, con un espacio de 6 cm entre cada 
electrodo. El esquema de la configuración se observa en la figura 11.4B, en 
donde además se utilizaron dos piezas de acrílico que funcionaron como 
separadores de la zona anódica, para recolectar posteriormente la solución 
resultante (Pérez-Corona et al., 2013; Robles et al., 2015).

(A). Esquema del Tec en arreglo circular acoplado a una BPR 
para la rehabilitación de suelo contaminado con mercurio (B)

Con este tipo de arreglo, se implementó el Tec en dos de las tres muestras 
de suelo obtenidas del municipio de San Joaquín. Las muestras fueron se-
leccionadas conforme a su importancia y disponibilidad de materiales, por 
lo que se decidió trabajar con las muestras de suelo que mayor y menor 
cantidad de Hg2+ presentaron, estos fueron jales mineros y suelo de cultivo 
respectivamente. Para el desarrollo de estas pruebas, una vez montada la 
celda electroquímica para el Tec, se pesaron 1.2 kg de muestra sin cribar, la 
cual se hidrató con 350 ml de edta 0.1 M hasta saturarlo y se dejó reposar 
durante 24 horas. Posteriormente se insertaron los separadores circulares 
de pvc en el centro del sistema, dejando espacio para la zona anular, donde 
se colectó la solución resultante después de aplicar el tratamiento electro-
cinético. Después se insertaron los electrodos conectados a los caimanes 
—protegidos con cinta de teflón para evitar la corrosión del caimán— dichos 
electrodos se dispusieron en un arreglo circular y posteriormente se conec-
taron a la fuente de poder. En el Tec se aplicó un potencial de 20 v durante 
90 min. En estas pruebas se estuvo siguiendo la corriente de celda con un 
multímetro al minuto 0, 30, 60 y 90 min. Después de los 90 min se detuvo 
el paso de corriente eléctrica y se extrajo la solución de la zona anular con 
ayuda de una bomba peristáltica, con el fin de hacer pasar toda la solución 
a través del reactor que contenía una BPR con 18 g de Fe° (hierro) para, 
posteriormente, almacenar la solución etiquetada en refrigeración hasta su 
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análisis. Se repitió el mismo procedimiento hasta tener 72 horas de trata-
miento en el sistema completo: suelo y solución (Robles et al., 2015). 

En cuanto a la fitorremediación de suelo contaminado, la propagación 
de plántulas de lavanda se llevó a cabo mediante crecimiento de esquejes, 
que fueron tomados de una planta madre, colocados posteriormente uno 
en cada receptáculo de la caja de germinación, usando como sustrato peat 
moss. Este tipo de sustrato se utiliza para que la semilla o esqueje tenga una 
óptima penetración en el medio para germinar y pueda enraizar adecuada-
mente, puesto que proporciona la humedad, temperatura y porosidad ade-
cuadas para el desarrollo de los cultivos. La caja de germinación fue colo-
cada dentro de una cámara de crecimiento, adaptada con luz artificial con 
8 horas de luz y 16 horas de oscuridad al día y riego constante cada 2 días 
con agua corriente. Transcurrieron entre 21 y 25 días desde que se trasplan-
taron los esquejes de lavanda —tomados de la caja de crecimiento— hasta 
que crecieron sus raíces. Una vez desarrolladas las raíces en los esquejes y, 
con el fin de implementar el proceso de fitorremediación, se inició con el 
trasplante a los diferentes tipos de suelo para evaluar su desarrollo y creci-
miento durante cinco semanas. También se evaluó la capacidad de esta 
planta para fitorremediar el suelo contaminado con mercurio procedente 
de San Joaquín, Querétaro. Para este análisis, al final del tratamiento se 
estudió la concentración de mercurio presente en distintas partes de la plan-
ta, así como la concentración final en la muestra de suelo. Para estas pruebas, 
se utilizaron dos recipientes por muestra, para tener un total de 12 plantas 
de lavanda en cada tipo de muestra, así como 12 plantas creciendo en el 
suelo de control. De igual forma, las plantas fueron regadas cada dos días 
con agua corriente y se mantuvieron en la cámara de crecimiento con 8 
horas de luz y 16 de oscuridad durante el desarrollo de todo el experimen-
to. Se siguió el crecimiento de la lavanda durante cinco semanas, tomando 
la medida del tallo con Vernier, cada siete días se tomaba una planta de cada 
recipiente para posteriormente ser secada a temperatura ambiente con la 
finalidad de obtener el peso seco, con estos datos se calcularon los índices 
de crecimiento y de tolerancia al contaminante. 
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Resultados y discusión

Durante el Tec, se observó una disminución en la respuesta de corriente en 
ambos tipos de suelo conforme el tiempo de tratamiento transcurrió, con 
un ligero aumento cerca de las 30 horas, pero con tendencia a disminuir 
después de las 50 horas, de 3.5 μA a 1.0 μA, en donde la variación en la 
medida de corriente está asociada al movimiento de los iones presentes en 
la celda, que migran hacia el ánodo o cátodo según su carga,  a causa de la 
aplicación del campo eléctrico. Para comprobar que dentro de este movi-
miento de iones se encontraba el Hg2+, la solución extraída de Tec, se ana-
lizó mediante espectroscopía de absorción atómica (AAS, por sus siglas en 
inglés, Atomic Absortion Spectroscopy). De igual manera, se observó que 
la señal de corriente aumentó para la muestra de jales mineros tratados 
mediante Tec, en arreglo circular con un máximo de 47 µA respecto a la 
respuesta obtenida de la solución extraída del sistema Tec, en arreglo 1D 
con sólo un par de electrodos (aproximadamente 8 µA), lo que indica un 
aumento en la eficiencia del tratamiento con el arreglo propuesto. Esto se 
comprobó posteriormente con el análisis de Hg total presente en las mues-
tras tratadas con AAS, en donde se observó que —la eficiencia de remoción 
en la muestra de jales mineros que fue tratada electrocinéticamente— pre-
sentó un mayor porcentaje de remoción (83.38%) respecto a la muestra de 
suelo de cultivo (29.80%; tabla 11.1). El comportamiento que se observó en 
la remoción de Hg2+ en cada zona de la celda, distinto para cada tipo de 
muestra, se debe principalmente a la composición de cada una de estas, 
mientras que en los jales mineros la remoción fue similar en cada zona de 
la celda. En cuanto a la muestra de suelo de cultivo, presentó modificaciones 
muy evidentes en la zona cerca del ánodo respecto a la zona de media celda, 
fenómeno que se asocia a la manera en que el contaminante fue removido 
dentro de la celda por la carga negativa del complejo (Hg2+ − EDTA)2−, el 
cual migra hacia el ánodo (Robles et al., 2014). Y, finalmente, la solución es 
colectada en la zona anular. Esta puede ser una de las causas de que la efi-
ciencia de remoción en la zona cerca del ánodo de la celda resulta ser menor.

La gráfica 11.1 muestra la concentración de mercurio total en ambas 
muestras antes y después del Tec. La diferencia que se presenta se atribuye 
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a la distinta composición de cada una y se observa que la concentración de 
Hg2+ (que es finalmente el elemento que la técnica implementada puede 
remover), es mayor en los jales mineros. Es decir, que esta forma de mer-
curio no puede retirarse fácilmente del suelo de cultivo, como consecuencia 
de la complejación que se presenta del mercurio con la materia orgánica 
(Ernst, 1996). En cuanto a la solución que se hizo pasar por la BPR-Fe° para 
la remoción de mercurio, fue analizada mediante AAS, con lo que se com-
probó una eficiencia de remoción de 84.47% (Robles et al., 2015). En lo que 
respecta a los resultados del proceso de fitorremediación, se evaluó el cre-
cimiento de las plantas en condiciones de suelo contaminado con mercurio, 
durante las cinco semanas programadas, tomando los datos correspondien-
tes de altura y peso seco tanto de las plantas que fueron trasplantadas al 
suelo de cultivo, como de jales mineros y su respectivo control. 

Tabla 11.1. Concentración de Hg2+ en muestras de suelo y jales mineros, antes y después del Tec, 
así como las eficiencias de remoción obtenidos por AAS

Muestra
[Hg] (ppm)

Eficiencia (%)
Antes Tec Después Tec

Cultivo 440.462 309.189 29.80

Jales mineros 2061.771 342.766 83.38

Gráfica 11.1. Concentración de mercurio (ppm) en las muestras de cultivo y jales mineros antes 
 y después del Tec
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El índice de tolerancia (ti) se encuentra definido como la relación que 
existe entre el peso seco de la biomasa producida por las plantas que crecie-
ron en suelo contaminado, con respecto al peso seco de la biomasa produ-
cida por las plantas que crecen en un suelo no contaminado (Audet y Cha-
rest, 2007). En este caso, el índice de tolerancia es igual al peso seco de la 
biomasa que fue producida por las plantas de lavanda en las muestras de 
suelo de cultivo y jales mineros, ambas contaminadas con Hg, el cual se 
medió en función del rendimiento en biomasa de lavanda en el suelo no 
contaminado (control). 

De acuerdo a Audet y Charest (2007), valores de ti menores a uno sig-
nifican estrés en la planta debido a la contaminación por metales. Si el valor 
de ti es igual a uno, se considera que no existe diferencia respecto al control. 
En contraste, si ti es mayor que uno, significa que la planta no está siendo 
afectada por el contaminante y que puede ser un hiperacumulador del 
metal. 

De acuerdo con los resultados que se muestran en la tabla 11.2, la la-
vanda que creció en condiciones de extrema contaminación —es decir, en 
la muestra de jales mineros— no pudo adaptarse realmente a las condicio-
nes a las que fue sometida, solamente presentó crecimiento la primera se-
mana después del trasplante y, para los días posteriores, el índice de tole-
rancia de la planta disminuyó a menos de uno, lo que indica que la planta 
sufrió estrés en el tiempo que fue evaluado su crecimiento, por lo que no 
fue capaz de adaptarse realmente al tipo de sustrato. 

Tabla 11.2. Índice de tolerancia de las plantas de lavanda utilizadas para fitorremediación en jales 
mineros y de suelo de cultivo

Índice de tolerancia

Tabla 9: Índice de tolerancia de las plantas de 
lavanda utilizadas pata fitorremediación en suelo de 
cultivo y jales mineros

7 d 14 d 21 d 28 d 35 d

Cultivo 1.258 1.251 1.119 1.230 1.106

Jales mineros 1.163 0.921 0.679 0.491 0.514

Por otro lado, las plantas que se trasplantaron al suelo de cultivo tuvie-
ron una excelente respuesta (gráfica 11.2), ya que el índice de tolerancia se 
muestra mayor que uno en cada uno de los períodos de tiempo. Por tanto, 
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se puede inferir sobre una propiedad hiperacumuladora de la especie de 
lavanda utilizada. Lo que favorece su uso para fitorremediación, ya que se 
trata de una característica deseable en las plantas que son utilizadas para 
tal fin. 

Gráfica 11.2. Peso seco y crecimiento normalizado de las plantas de lavanda que fueron utilizadas 

para fitorremediación de suelo de cultivo, jales mineros y suelo control durante cinco semanas
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Posteriormente, la eficiencia de remoción del mercurio presente en el 
suelo se evaluó mediante AAS, de igual forma que para el tratamiento elec-
trocinético. Los resultados de este análisis se muestran en la gráfica 11.3, 
tomando en cuenta la concentración inicial ya conocida.
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Gráfica 11.3. Concentración del mercurio total inicial y final de suelo fitorremediado, así como  
el contenido de mercurio en cada sección de la lavanda utilizada para fitorremediación de suelo de 
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De esta forma, se observa que para el caso del suelo de cultivo, la mayor 
concentración de mercurio se presentó en las hojas. Por otro lado, las plan-
tas que fueron desarrolladas en los jales mineros tuvieron una acumulación 
mayor en las raíces y los tallos, así se comprueba que la lavanda tiene una 
acción fitorremediadora en el suelo, porque hace uso del proceso de fitoa-
cumulación, mientras que las muestras de jales mineros y suelo de cultivo 
obtenidas en el municipio de San Joaquín contienen entre 7 y 15% de mer-
curio biodisponible para algunas especies vegetales como la lavanda.
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Conclusiones

Se implementó el Tec en arreglo circular 2D con seis cátodos de ti alrededor 
y el ánodo del mismo material al centro, en dos muestras de suelo contami-
nado procedentes de San Joaquín. La eficiencia de remoción para el suelo 
de cultivo fue de 32.4% mientras que para los jales mineros fue de 84.2%, 
utilizando EDTA 0.1M en 72 horas de tratamiento. El proceso de fitorreme-
diación con lavanda fue evaluado mediante el índice de tolerancia al con-
taminante. Las plantas que fueron utilizadas para remediar jales mineros 
presentaron estrés a partir de la segunda semana de crecimiento, en cambio, 
las plantas de lavanda sembradas en la muestra de suelo de cultivo mostra-
ron índices de tolerancia por encima de uno, lo que demuestra una posible 
acción hiperacumuladora de esta planta. Finalmente, se demuestra la efi-
ciencia del Tec acoplado a la BPR-Fe° para tratamiento de jales mineros, 
con una alternativa para ofrecer un tratamiento adecuado a los residuos que 
son desechados por la industria minera y, que son, finalmente, la fuente 
principal de contaminación ambiental por Hg. Por otro lado, el Tec acopla-
do a la BPR-Fe° y la fitorremediación con lavanda son una opción adecua-
da si se pretende remediar un suelo de cultivo, ya que presenta un elevado 
índice de tolerancia al Hg, además de ser una tecnología limpia y social-
mente aceptada. Podría evaluarse posteriormente el aprovechamiento de la 
planta para producción de infusiones y/o esencias. 

Perspectivas

De acuerdo con los resultados obtenidos en esta investigación, el tratamien-
to electrocinético acoplado a la fitorremediación con lavanda es una alter-
nativa más para la rehabilitación de suelos contaminados con mercurio por 
las eficiencias obtenidas, así como el posterior tratamiento del agua residual 
con mercurio, empleando barreras permeables reactivas de hierro. Hasta el 
momento se ha desarrollado este sistema a nivel laboratorio, el cual se pue-
de escalar a nivel piloto para su aplicación en México y demás países inte-
resados.
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