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La idea del agua como bien económico no es nueva, pero 
se ha extendido desde la Conferencia de Dublín (1992). Es 
posible identificar dos acercamientos o interpretaciones: como 
un input productivo en un sistema económico o en una segunda 
interpretación menos estrecha en su sentido económico. Tratar 
el agua como un recurso económico no implica el uso de un 
conjunto específico de herramientas económicas. Los precios, 
los mercados, la propiedad privada, etcétera son herramientas 
en una caja de herramientas; pero hay otras, otros medios 
para gestionar el agua de una manera social, económica y 
ecológicamente sostenible. Ver el artículo “Regreso a Dublín: 
¿gestionan las comunidades tradicionales el agua como recurso 
económico?” de José Antonio Batista-Medina (pp. 99-109).
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Río Ebro, tramo bajo en Móra d’Ebre, España. Muestreador Helley-Smith de 29 kg y boca de 76 mm para la carga de fondo. 
Se observan las gravas dentro de la bolsa después de un muestreo de cinco minutos.

Foto: Ramon J. Batalla.
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Resumen

López, R., Vericat, D., & Batalla, R. J. (marzo-abril, 2015). 
Evaluación de fórmulas de transporte de fondo en un río de 
gravas acorazado. Tecnología y Ciencias del Agua, 6(2), 5-20.

El curso bajo del río Ebro (NE península Ibérica) presenta un 
cauce con lecho de gravas que discurre aguas abajo de un 
complejo de embalses. En dicho tramo, el lecho experimenta 
ciclos de rotura y restablecimiento de la capa superficial 
acorazada como consecuencia tanto de avenidas naturales 
como de crecidas de mantenimiento. En el citado contexto, 
el objetivo de la presente investigación fue doble. En primer 
lugar, la evaluación de la capacidad predictiva del transporte 
de fondo de tres fórmulas seleccionadas en condiciones de 
coraza rota o alterada. En segundo lugar, el análisis de la 
capacidad de dichas fórmulas para predecir el umbral de 
rotura o alteración de la coraza. Todo ello se fundamentó 
en la comparación entre predicciones y mediciones de carga 
de fondo en el tramo de estudio que abarcaron dos años 
hidrológicos. Conforme a los condicionantes del tramo de 
estudio, las fórmulas finalmente seleccionadas fueron las 
ecuaciones desarrolladas por Parker, Klingeman y McLean 
(1982) (P‑K‑M), Bathurst (2007) (B) y Recking (2010) (R). De 
acuerdo con los resultados, se recomiendan las fórmulas 
P‑K‑M y R para la predicción de la carga de fondo cuando 
se rompa o altere la coraza, y se desaconseja la fórmula B 
por su marcada tendencia a la infrapredicción. En cambio, 
para la predicción del umbral de rotura o alteración de la 
coraza se recomiendan las fórmulas B y R. Sin embargo, 
cabe advertir que en este caso ambas fórmulas tendieron a 
predecir umbrales bastante inferiores a los medidos.

Palabras clave: fórmulas de transporte de fondo, transporte 
de fondo, carga de fondo, transporte de sedimentos, río de 
gravas, lecho acorazado, río Ebro.

Tecnología y Ciencias del Agua,  vol. VI, núm. 2, marzo-abril de 2015, pp. 5-20

López, R., Vericat, D., & Batalla, R. J. (March-April, 2015). 
Assessment of Bed Load Transport Formula for an Armoured 
Gravel-Bed River. Water Technology and Sciences (in Spanish), 
6(2), 5-20.

The lower Ebro River (NE Iberian peninsula) has a gravel bed which 
flows downstream from a reservoir complex. In this section of the 
river, the armoured surface of the bed undergoes cycles of breaking 
and reestablishment as a result of natural and control floods. The 
objective of the present work is two-fold. First, to evaluate the capacity 
of three formulas to predict bed load transport under conditions 
in which the armour is broken or disturbed.  Second, to analyze 
the ability of the formulas to predict the breakage or disturbance 
threshold of the armour. This was all based on a comparison between 
predictions and measurements of the bed load transport in the study 
section for two hydrological years. Based on the characteristics of 
the study section, the formulas which were finally selected  were 
the equations developed by Parker, Klingeman and McLean (1982) 
(P‑K‑M), Bathurst (2007) (B) and Recking (2010) (R). Given the 
results, the P‑K‑M and R formulas are recommended to predict 
bed load transport when there is breakage or disturbance of the 
amour, and not formula B because of its considerable tendency to 
underestimate.  Formulas B and R are recommended to predict the 
breakage or disruption threshold of the armour. Nevertheless, it is 
worth cautioning that in this case both formulas tended to predict 
thresholds much lower than those measured.

Keywords: Bed load formulae, bed load transport, sediment 
transport, gravel bed-river, armoured bed, River Ebro.

Abstract

Recibido: 30/09/2013
Aceptado: 31/10/2014

Introducción y objetivos

La predicción del transporte de fondo adquiere 
particular relevancia en disciplinas diversas: 
ingeniería fluvial, geomorfología fluvial, ecolo

gía fluvial, gestión de embalses, ingeniería 
medioambiental, dispersión de contaminantes y 
predicción de desastres naturales (p. ej., Martín-
Vide, 2013; Re, Kazimierski, & Menéndez, 2014). 
Las presas comportan una discontinuidad en la 
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transferencia de sedimento a través de la red de 
drenaje y modifican el régimen hidrológico de 
la corriente. Si aguas abajo de la presa la ten-
sión de corte del flujo no supera el valor crítico 
de inicio del movimiento de las partículas de 
mayor tamaño del lecho, pero sí es suficiente 
para transportar los granos más finos, en la 
capa superficial el sedimento deviene más 
grueso y, en consecuencia, puede comenzar la 
formación de una coraza. El grado de acora-
zamiento del lecho condiciona la distribución 
granulométrica y la magnitud de la carga de 
fondo, por ejemplo, mediante la reducción 
del tamaño de partícula y de la cantidad del 
sedimento transportado (Parker & Sutherland, 
1990). En general, la coraza resulta estable du-
rante avenidas de magnitud inferior al caudal 
formativo, pero puede romperse o alterarse al 
paso de crecidas de mayor caudal. Sin embargo, 
la coraza también puede persistir incluso para 
caudales altos, siendo ello concomitante con el 
transporte de partículas de todos los tamaños 
presentes en la capa superficial acorazada 
(Wilcock & DeTemple, 2005). En ocasiones, la 
coraza se estabiliza (p. ej., condición crítica de 
acorazamiento; Chin, Melville, & Raudkivi, 
1994) y deviene estática, impidiendo que la ero-
sión progrese. A efectos del presente artículo, el 
término coraza alude a la capa superficial del 
lecho, de carácter semipermanente, formada en 
el curso bajo del río Ebro, tramo que discurre 
aguas abajo de un complejo de embalses.

En ríos con lecho acorazado, algunos au-
tores han coincidido en distinguir diferentes 
fases del transporte de fondo en función de la 
movilidad o grado de alteración de la coraza 
(p. ej., Jackson & Beschta, 1982; Bathurst, 2007; 
Recking, 2010). En caso de que el umbral de 
rotura o alteración de la coraza no haya sido 
alcanzando, el transporte de fondo se califica 
como de fase 1, en la cual la carga de fondo se 
encuentra integrada por sedimento relativa-
mente fino (proveniente de tramos aguas arri-
ba o movilizado desde parches de sedimento 
fino presentes en el propio tramo) circulando 
sobre la coraza inmóvil e inalterada. Cuando el 
flujo provoca la rotura o alteración parcial de 

la coraza, se define la fase 2. En la fase 2 del 
transporte pueden participar partículas más 
gruesas constitutivas de la coraza y se inicia la 
incorporación de sedimento fino proveniente 
del material subyacente o subsuperficial a una 
tasa, que es función del grado de alteración 
de la coraza. Por último, una fase 3 puede 
ser concebida una vez que la capacidad del 
flujo logra movilizar todos los tamaños de 
sedimento presentes en el lecho (tanto de la 
capa superficial acorazada como del material 
subyacente). Es preciso advertir que no todos 
los investigadores distinguen entre las fases 2 y 
3, sino que consideran un modelo más simple 
de dos fases. En tal modelo, la fase 1 se caracte-
riza por un flujo que transporta sedimento fino 
circulando sobre una coraza sin romper. Una 
vez que la coraza se ha roto, se inicia la fase 
2, caracterizada por el transporte de partículas 
gruesas provenientes de la coraza, acompaña-
das del material fino incorporado desde la capa 
subyacente. En este sentido, la fase 3 ocurre con 
mucha menor frecuencia de modo estricto (es 
decir, movilización de todos los tamaños de 
sedimento presentes en lecho), en especial en 
ríos de montaña de alta pendiente y sedimento 
muy pobremente clasificado (con presencia 
de elementos extremadamente gruesos, con 
frecuencia de origen coluvial), en los que muy 
difícilmente el flujo es competente para trans-
portar el sedimento de mayor tamaño.

La mayoría de las fórmulas de carga de 
fondo que de manera tradicional han sido 
usadas fueron parcialmente (y en no pocos 
casos totalmente) desarrolladas a partir de ex-
perimentos en canales de laboratorio en los que 
se utilizó sedimento de granulometría cuasi-
uniforme y se daban condiciones de transporte 
en equilibrio (en las que la disponibilidad de 
sedimento no limitaba el caudal sólido) (p. ej., 
Meyer-Peter & Müller, 1948; Schoklitsch, 1950). 
Por lo tanto, en su desarrollo o formulación no 
se distinguió entre las diferentes capas o ám-
bitos granulométricos del material (superficial, 
subsuperficial o la combinación de ambas) 
que pueden ser relevantes en ríos de grava. 
En consecuencia, su aplicación a ríos de grava 
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con lecho acorazado plantea diversas incerti-
dumbres (en cuanto al diámetro característico 
del sedimento más adecuado a sustituir en las 
fórmulas, así como en lo concerniente al um-
bral de rotura o alteración de la coraza, y a las 
diversas fases de transporte) y su rendimiento 
es potencialmente limitado. Por consiguiente, 
ha resultado necesario el desarrollo de fórmu-
las que tuviesen en cuenta de forma expresa el 
efecto del acorazamiento en la carga de fondo 
(p. ej., Parker, 1990; Bathurst, 2007; Recking, 
2010), así como la evaluación o análisis de su 
capacidad predictiva a la hora de aplicarla a un 
río en concreto.

Los objetivos de esta investigación se 
inscribieron al curso bajo del río Ebro, en un 
tramo ubicado aguas abajo de un complejo de 
embalses, y cuyo lecho experimenta un proceso 
cíclico de rotura y restablecimiento de la cora-
za. En este sentido, un primer objetivo fue la 
evaluación de la capacidad para la predicción 
del transporte de fondo de una selección de fór-
mulas en condiciones de coraza rota o alterada 
(es decir, en las fases del transporte 2 o 3). Un 
segundo objetivo consistió en el análisis de la 
capacidad de las ecuaciones seleccionadas para 
predecir el umbral de rotura o alteración de la 
coraza. Dichos análisis se fundamentaron en el 
contraste entre las predicciones de las fórmulas 
y las mediciones de carga de fondo en el citado 
tramo de río.

Material, métodos y tratamiento de la 
base de datos

El tramo de estudio y las mediciones en 
campo

La escorrentía anual de la cuenca del río Ebro 
está muy condicionada por las regiones de 
montaña: el área de montaña representa sola-
mente alrededor de 30% de la superficie total 
de la cuenca del río Ebro, pero genera cerca 
de 60% de la escorrentía media anual (López 
& Justribó, 2010). La cuenca del río Ebro drena 
85 530 km2 del noreste de la península Ibérica, 
desembocando en el mar Mediterráneo. La 

precipitación media anual de la cuenca es de 
entre 600 y 700 mm. El caudal medio registrado 
en la estación de aforo de la desembocadura es 
de 450 m3·s-1, lo que equivale a una aportación 
hídrica anual media de 14  300 hm3. Casi 190 
grandes presas regulan 67% (≈ 7  700 hm3) de 
la escorrentía anual de la cuenca. El complejo 
de presas más grande de la cuenca se completó 
en 1969 en el curso bajo del río y está integrado 
por tres presas: Mequinenza, Riba-Roja y Flix. 
El conjunto cuenta con una capacidad de 1 750 
hm3 (equivalente al 13% de la aportación hídri-
ca anual media de la cuenca) (Batalla, Gomez, 
& Kondolf, 2004) (figura 1).

La hidráulica del flujo y el transporte de 
sedimento fueron medidos de forma regular y 
continua durante las crecidas en la sección de 
muestreo de Móra d’Ebre (SMME) durante el 
periodo 2002-2004. Esta sección de registro se 
ubica 27 km aguas abajo de la presa de Flix y en 
ella el ancho del cauce es de 160 m (figura 1). A 
lo largo de este tramo de registro el río muestra 
un cauce único y de baja sinuosidad, siendo su 
pendiente longitudinal media de 8.5·10−4 m·m−1. 
En dicho tramo, el cauce del río puede conce-
birse como un canal de ensayos natural, válido 
para el estudio de los cambios en la superficie 
del lecho en función del transporte de fondo. La 
coraza que se ha desarrollado controla la movi-
lidad del sedimento y la estabilidad del cauce, 
siendo el acorazamiento una expresión de la 
limitación de la disponibilidad del sedimento 
proveniente de los tramos aguas arriba y de la 
frecuencia de ocurrencia de los flujos compe-
tentes. En este apartado se presenta un breve 
resumen de la metodología de adquisición de 
datos con la que se caracterizó el sedimento del 
lecho del río y se midió el transporte de fondo 
en la SMME. Una descripción pormenorizada 
de dicha metodología puede consultarse en Ve-
ricat y Batalla (2006), Vericat, Batalla y Garcia 
(2006), y Vericat, Church y Batalla (2006).

Los años hidrológicos del periodo de estu-
dio (2002-2003 y 2003-2004) pueden conside-
rarse medianos en cuanto a caudal medio anual 
(415 m3·s-1 en el primero año y 465 m3·s-1 en el 
segundo). Varias crecidas acaecieron durante el 
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periodo de estudio, midiéndose en la mayoría 
de ellas el transporte de fondo. Algunas fueron 
crecidas de mantenimiento (flushing flows) 
(Batalla & Vericat, 2009). El caudal máximo re-
gistrado durante el periodo de estudio alcanzó 
los 2 500 m3·s-1 (aconteció en febrero de 2003), 
correspondiéndole un periodo de retorno de 
ocho años, por lo que dicho episodio se con-
sideró una avenida importante en el contexto 
de la distribución histórica de caudales punta 
de avenida.

Para el propósito de este estudio, se usó la 
distribución granulométrica del material del 
lecho (tanto del material superficial como del 
subyacente) obtenida en una barra expuesta 
cercana a la SMME. Dicha barra se encuentra a 
menos de 500 m aguas abajo de la SMME (dis-
tancia equivalente a tres veces el ancho medio 
del cauce) (figura 1). Es el depósito de grava 
accesible más cercano a la sección de medida y 
fue considerado plenamente representativo de 

la distribución granulométrica del sedimento 
activo del río. Por otra parte, el sedimento 
inactivo, el cual fue distinguido por la cubierta 
vegetal, fue evitado, dado que puede guardar 
poca relación con el régimen actual del río. 
El muestreo del material del lecho se llevó a 
cabo en dos ocasiones: a) en el verano de 2002, 
justo antes del comienzo del año hidrológico 
2002-2003 (material del lecho I, MLI); y b) en 
el verano de 2003, justo antes del comienzo del 
año hidrológico 2003-2004 (material del lecho 
II, MLII). Por lo tanto, pudo establecerse una 
división cronológica de los datos en función 
del material del lecho (DML). En el cuadro 1 se 
muestra el valor de diversos percentiles granu-
lométricos de ambas muestras o divisiones 
tanto para el material superficial como para el 
subyacente. La capa superficial más gruesa fue 
caracterizada mediante el método de conteo de 
partículas (Wolman, 1954; Rice & Church, 1996) 
en el caso de MLI. En el caso de MLII, se empleó 

Figura 1. Localización de la zona de estudio en el curso bajo del río Ebro (NE península Ibérica).
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el método de área por peso (Kellerhals & Bray, 
1971) debido a que se detectó una no desprecia-
ble proporción de partículas de tamaño inferior 
a 8 mm. El material subyacente fue muestreado 
siguiendo el método volumétrico, previa elimi-
nación de la capa superficial (Church, McLean, 
& Wolcott, 1987).

El número de muestras de transporte de 
fondo utilizables para el propósito de este es-
tudio resultó de 172 (123 del año 2002-2003 y 49 
del año 2003-2004) (véase el cuadro 2). Aproxi-
madamente 96% del intervalo del caudal circu-
lado fue muestreado a efectos de transporte de 
fondo durante el periodo de estudio. La carga 
de fondo se midió empleando un muestreador 
Helley-Smith con boca de 152 mm operado 
desde una grúa.

El acorazamiento cíclico y la división y 
tratamiento de la base de datos

El análisis detallado de las características y 
dinámica del acorazamiento del río Ebro en 

el tramo de estudio se describió en Vericat 
et al. (2006a). El lecho del río, en el tramo de 
estudio, experimenta un proceso cíclico de 
incisión y acorazamiento relacionado con la 
magnitud del flujo. El análisis granulométrico 
de las muestras de carga de fondo, junto con 
observaciones de campo durante el periodo 
de estudio revelaron que: a) con posterioridad 
a la primera crecida de diciembre de 2002 la 
coraza persistía; b) las crecidas acontecidas en 
febrero y marzo de 2003 alteraron o rompieron 
la coraza; y c) la coraza puede considerarse 
ya restablecida durante las avenidas de no-
viembre y diciembre de 2003 (véase el cuadro 
2). Con arreglo a dichas consideraciones se 
dividieron cronológicamente los datos, en fun-
ción de las condiciones o estado de la coraza 
(DEC), constituyéndose tres conjuntos (cuadro 
2): 1) coraza sin romper (CSR); 2) coraza rota 
o alterada (CR), y 3) coraza restablecida (CRe). 
Asimismo, y en consecuencia, se adoptó una 
hipótesis de asociación entre cada uno de los 
tres conjuntos y la fase de transporte de fondo. 

Cuadro 1. Percentiles granulométricos del material superficial y subyacente del lecho correspondientes al tramo bajo del río 
Ebro (500 m aguas abajo de la sección de muestreo de la carga de fondo).

Tamaño de partícula 
Di (mm)

Material del lecho I (MLI)a Material del lecho II (MLII)b

Subyacente Superficial Subyacente Superficial

D35 10 34 12 19

D40 13 39 15 23

D50 19 50 21 33

Dm 26 55 26 38

D84 52 88 48 70

a MLI: las muestras se tomaron en 2002, al comienzo del año hidrológico 2002-2003.
b MLII: las muestras se tomaron en 2003, al comienzo del año hidrológico 2003-2004.

Cuadro 2. Clasificación de las mediciones del transporte de fondo en función de la fecha de la crecida, de la división del 
material del lecho (DML), de la división del estado de la coraza (DEC) y de la fase de transporte de fondo.

Crecidas Nba Nab DML DEC Fase del transporte

Diciembre, 2002 40 9 MLI CSR Fase 1

Febrero-marzo, 2003 83 15 MLI CR Fase 2 o 3

Noviembre-diciembre, 2003 49 17 MLII CRe Fase 1

aNúmero total de mediciones del transporte de fondo correspondientes al periodo indicado.
bNúmero de datos del transporte de fondo resultantes de la agrupación de mediciones por clases de caudal líquido y correspondientes al periodo 
indicado.
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Es decir, se consideró que en los conjuntos CSR 
y CRe, la fase de carga de fondo representativa 
era la 1, y que las fases 2 o 3 caracterizaban el 
transporte de fondo en el conjunto CR (cuadro 
2). Además, nótese la relación resultante entre 
los conjuntos integrantes de las divisiones DEC 
y DML (cuadro 2).

En la figura 2a se ha representado la rela-
ción entre las mediciones de caudal líquido 
(Q) y de transporte de fondo (qs, expresado 
en unidades de peso) para los tres conjuntos 
delimitados por la condición de acorazamiento 
(DEC). En el cuadro 2 se especifica el número 
de datos que integran cada uno de los tres 
conjuntos. La figura 2a desvela un elevado 
grado de dispersión de los datos; es decir, dado 
un valor de Q, se registra un amplio intervalo 
de variación en el valor de qs (dicho intervalo 
puede alcanzar una amplitud de incluso varios 
órdenes de magnitud). El fenómeno de la alta 
fluctuación temporal de la carga de fondo ha 
sido ampliamente descrito, incluso en con-
diciones (medias) de flujo constante, como 
consecuencia de estocasticidad, migración de 
formas de fondo, clasificación granulométrica, 
histéresis o limitación de la disponibilidad de 
sedimento (p. ej., Recking, Liébault, Peteuil, & 
Jolimet, 2012). En la figura 2a, las curvas de re-
gresión de los conjuntos CR y CSR discurren en 
extremos opuestos, representando diferentes 
condiciones de suministro del material sólido 
de fondo o fases del transporte. Dado un valor 
de caudal, una mayor carga de fondo se espera 
para condiciones CR que para CSR, pues la 
primera representaría la fase de transporte 1 y 
la segunda una fase 2 o 3. La curva de regresión 
de la condición CRe transcurre entre ambos 
extremos, representando una situación inter-
media. Todas estas observaciones deberían 
considerarse con precaución, habida cuenta del 
bajo valor del coeficiente de determinación (R2) 
de las curvas de regresión, en especial la co-
rrespondiente al conjunto CR. En este sentido, 
una de las técnicas que pueden utilizarse para 
suavizar el efecto de la fluctuación de la carga 
de fondo y la consiguiente dispersión de datos 
es la agrupación de dichos datos en clases de 

la variable independiente (en este caso, Q). En 
el presente estudio se agruparon los datos de 
los tres conjuntos en clases cuya amplitud de 
intervalo correspondía a 40 m3·s-1, asignando 
a cada clase un único valor calculado como el 
promedio aritmético de los datos incluidos en 
la clase. En el cuadro 2 se especifica el número 
de datos que constituyeron cada conjunto se-
gún la agrupación descrita. En la figura 2b se 
observa que la agrupación por clases conllevó 

Figura 2. Relación entre las mediciones de caudal líquido 
(Q) y de transporte de fondo (qs) para las distintas 

condiciones de acorazamiento: coraza rota (CR), coraza sin 
romper (CSR) y coraza restablecida (CRe). Figura 2a: base 

de datos completa; figura 2b: base de datos agrupada según 
clases de caudal líquido (Q).
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una atenuación importante de la dispersión y, 
en consecuencia, el valor de R2 de las curvas de 
regresión de los tres conjuntos se incrementó de 
manera notable (en especial el de CR). Puede 
apreciarse cómo la posición relativa de las tres 
curvas se mantiene respecto a la de la figura 2a.

Selección de las fórmulas de transporte de 
fondo en lecho acorazado

El requisito fundamental para la elección de 
las fórmulas evaluadas fue que hubiesen sido 
desarrolladas ex profeso para la predicción del 
transporte de fondo en ríos de grava, teniendo 
en cuenta de forma explícita el efecto provoca-
do por el acorazamiento del lecho. Dichas fór-
mulas debían, al menos, permitir el cálculo de 
la carga de fondo en la fase 2 o 3 del transporte, 
es decir, cuando el flujo fuera capaz de alterar 
o romper la coraza. Asimismo, se impuso como 
requisito que también incorporasen un método 
de cálculo del umbral de rotura o alteración de 
la coraza (es decir, de inicio de la fase 2 o 3). 
Sin embargo, no se consideró preciso que per-

mitiesen la predicción del transporte de fondo 
en la fase 1, por no ser necesario para cumplir 
con los objetivos de la presente investigación. 
En consecuencia, las fórmulas seleccionadas 
se aplicaron sólo para la condición de coraza 
rota (CR), involucrando tanto al subconjunto 
completo (N = 83, véase el cuadro 2) como al 
subconjunto agrupado (N = 15, véanse los cua-
dros 2 y 3). Además, como requisito adicional, 
se obviaron de manera expresa aquellas fórmu-
las basadas en el cálculo de la carga de fondo 
por fracciones granulométricas (p. ej., Parker, 
1990). En la práctica, la aplicación de este tipo 
de ecuaciones es difícil debido, por ejemplo, a 
la frecuente escasez de datos granulométricos 
completos, al mayor esfuerzo de cálculo o al 
mayor número de variables que requieren ser 
medidas en campo (Recking, 2010).

Dadas las restricciones expuestas, las 
fórmulas finalmente seleccionadas para su 
evaluación fueron las desarrolladas por Parker 
et al. (1982), Bathurst (2007) y Recking (2010) 
(referidas en lo sucesivo como P‑K‑M, B y R, 
respectivamente). En el cuadro 4 se muestran 

Cuadro 3. Valor de las variables hidráulicas para el conjunto agrupado de datos (según clases de caudal líquido y para la 
condición de coraza rota, CR) (véase el cuadro 2).

Dato
Q

(m3·s-1)
T

(m)
ya

(m)
qsm

(N·s-1·m-1)
A1 727 144 3.43 1.09

A2 759 145 3.50 0.81

A3 810 146 3.62 1.37

A4 861 147 3.74 0.51

A5 888 147 3.80 2.57

A6 921 148 3.88 2.04

A7 962 149 3.97 1.33

A8 993 149 4.05 0.88

A9 1 044 150 4.17 1.99

A10 1 092 151 4.28 2.15

A11 1 121 152 4.35 1.34

A12 1 208 154 4.55 0.54

A13 1 278 155 4.71 2.00

A14 1 454 158 5.13 10.68

A15 1 493 159 5.22 6.66

a La sección de estudio puede considerarse hidráulicamente ancha (el valor del radio hidráulico tiende al del calado medio).
Q es el caudal líquido de la corriente; T, el ancho superficial del flujo; y, la profundidad del flujo, y qsm es la carga de fondo unitaria medida.
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de forma sintética las variables requeridas y el 
intervalo experimental o de aplicación de las 
ecuaciones (nótese que en los tres casos, la base 
empírica incluye datos de ríos). Puede obser-
varse que tanto el valor de pendiente media 
del cauce como del tamaño de las partículas de 
sedimento del tramo de estudio cumplen con 
los intervalos experimentales de las fórmulas 
evaluadas. La fórmula R permite determinar 
en cuál de las tres fases teóricas se produce el 
transporte de fondo (es decir, fase 1, 2 o 3) y pre-
decir el correspondiente valor de caudal sólido. 
En cambio, la fórmula B sólo predice la carga 
de fondo en el caso de rotura o alteración de la 
coraza (sin distinguir de manera explícita entre 
las fases 2 y 3). Por último, la fórmula P‑K‑M 
predice el transporte de fondo solamente en 
caso de alteración de la coraza y suponiendo 
que todos los tamaños de partícula inician de 
manera simultánea su movimiento cuando 
acontece la condición crítica de alteración o 
rotura (concepción que guarda mayor relación 
con la definición de la fase 3 del transporte).

Evaluación estadística de la capacidad 
predictiva de las fórmulas

La capacidad predictiva de las fórmulas estu-
diadas se evaluó mediante la comparación de 
los valores medidos (qsm) y predichos (qsp) de 
carga de fondo unitaria (caudal de sedimento 

expresado en peso y por unidad de ancho, 
en N·s-1·m-1). Diversos índices estadísticos y 
métodos gráficos se emplearon para evaluar 
dicha capacidad. Los índices utilizados se 
fundamentan en la relación o razón de dis-
crepancia (r), definida como el cociente entre 
el valor predicho y el medido (r = qsp/qsm). El 
intervalo de dicha razón es (0, + ∞). En estu-
dios de transporte de fondo en ríos de grava, 
r puede expandirse en un amplio intervalo de 
valores: frecuentemente de dos o más órdenes 
de magnitud (p. ej., Duan, Chen, & Scott, 2006; 
Recking, 2010). Por consiguiente, las compa-
raciones estadísticas entre valores predichos 
y medidos requieren incluir transformaciones 
logarítmicas e índices que resulten menos sen-
sibles a los valores extremos.

A continuación se exponen los índices esta-
dísticos que se emplearon para evaluar el ajus-
te entre predicciones y medidas de la carga de 
fondo. En primer lugar, se calculó el porcentaje 
de datos cuyo valor de r (qsp/qsm) no superase 
una proporción de 2 (0.5 < r < 2), 5 (0.2 < r < 5) y 
10 (0.1 < r < 10). Asimismo, se empleó la media 
aritmética de r (mr):

	 mr = (1/N) rii=1

N 	 (1)

siendo ri el i-ésimo valor de r y N el número de 
datos. Dicho índice varía en el intervalo (0, + ∞),
indicando menor discrepancia cuanto más cer-

Cuadro 4. Selección de fórmulas de transporte de fondo de aplicación a ríos con lecho de grava acorazado.

Referencia Sigla Variables requeridasa Nb Ámbito 
empírico

Intervalo empírico 
o de aplicación

Parker et al. (1982) P‑K‑M S, g, ρ, ρs, y, D50s — Río D50s < 28 mm

Bathurst (2007) B S, g, ρ, q, D84, D50, D50s ≈ 600 Río
12 < D50 (mm) < 146
30 < D84 (mm) < 540
1.52 < D50 / D50s < 11

Recking (2010) R S, g, ρ, ρs, R, D84, D50 ≈ 7 600 Río y laboratorio 0.02 < S(%) < 8
0.9 < D84 (mm) < 558

aVariables requeridas para el cálculo de la carga de fondo en las fases de transporte 2 o 3.
bNúmero de datos involucrados en el desarrollo de la fórmula.
S es la pendiente longitudinal del cauce; g, la constante de aceleración de la gravedad; ρ y ρs, la densidad del agua y de las partículas de sedimen-
to, respectivamente; y, profundidad media del flujo en la sección transversal del cauce; R, el radio hidráulico de la sección transversal del cauce; 
D84 y D50, el tamaño de partícula de la capa superficial del lecho para el que 84 y el 50% de la muestra de sedimento es inferior, respectivamente, 
y D50s es el tamaño de partícula del material subyacente o subsuperficial del lecho para el que 50% de la muestra de sedimento es inferior.
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cano sea su valor a 1. También se usó la media 
aritmética del logaritmo de r (mlr):

	 mlr = (1/N) logrii=1

N 	 (2)

denotando ri el i-ésimo valor de r y N el núme-
ro de datos. Dicho índice varía en el intervalo 
(– ∞, + ∞), indicando menor discrepancia cuan-
to más cercano sea su valor a 0. Asimismo, se 
usó una modificación de la media geométrica 
de r (gr) (Habersack & Laronne, 2002):

	 gr = (r1r2···ri···rN)1/N	 (3)

donde se tomó el valor inverso de ri si ri < 1, 
para asegurar que gr ≥ 1. El índice así definido 
varía en el intervalo (1, + ∞), indicando menor 
discrepancia cuanto más cercano sea su valor a 
1. Además, se utilizó una variación ponderada 
del índice gr (gpr) (Habersack & Laronne, 2002):

	
	 gpr = (rp1rp2···rpi···rpN )1/N	 (4)

denotando rp un valor de r ponderado por la 
potencia del caudal sólido de fondo medido 
(rp = rqsm) y donde se tomó el valor inverso de 
rpi si rpi < 1, para asegurar que gpr ≥ 1. El índice, 
así definido, varía en el intervalo (1, + ∞), indi-
cando menor discrepancia cuanto más cercano 
sea su valor a 1.

Además de los índices estadísticos expues-
tos, también se emplearon representaciones 
gráficas de la divergencia entre valores predi-
chos y medidos, que favorecieron una interpre-
tación visual del rendimiento de las fórmulas. 
Se representó en coordenadas logarítmicas el 
valor predicho (qsp), en función del valor me-
dido (qsm) para cada uno de los datos de carga 
de fondo (diagrama de dispersión). Asimismo, 
se analizó la distribución de la razón de dis-
crepancia (r) mediante un diagrama de cajas 
representado en escala logarítmica.

La clasificación de las fórmulas evaluadas 
en función de su rendimiento puede variar de-
pendiendo de las propiedades estadísticas del 
índice tomado como criterio clasificador. Inves-
tigaciones previas (p. ej., Barry, Buffington, & 

King, 2007) hallaron que dada la frecuencia con 
la que los índices utilizados cometen errores 
de sesgo, no existe un índice perfecto para la 
evaluación estadística del rendimiento de las 
ecuaciones. Por consiguiente, lo más recomen-
dable es el uso de una adecuada combinación 
de varios índices, práctica que se siguió en este 
trabajo. En cualquier caso, para una correcta 
interpretación de los resultados es necesario te-
ner presente las principales limitaciones de los 
índices utilizados. Por ejemplo, el índice mr es 
más sensible a valores de r mayores que 1 (p. ej., 
un valor de r = 10 pesa mucho más en el cálculo 
de mr que un valor de 0.1, pese a que de hecho 
ambos representan una desviación de un orden 
de magnitud respecto al eje de simetría r = 1). 
Por el contrario, en el índice mlr, los errores 
de igual magnitud pesan lo mismo, con inde-
pendencia de cuál sea su posición relativa con 
respecto al eje de simetría logr = 0 (p. ej., r = 10
y r = 0.1). Sin embargo, una de sus mayores 
desventajas es que los valores de logr de igual 
magnitud y signo contrario se compensan mu-
tuamente y dan lugar a mlr = 0. Por lo tanto, 
es más sensible a desviaciones pequeñas, pero 
sin simetría (p. ej., si r1 = 1.5 y r2 = 2, entonces 
mlr = 0.24), que a grandes desviaciones que 
guarden simetría (p. ej., si r1 = 0.01 y r2 = 100, 
entonces mlr = 0). Por último, el índice gpr, por 
su propia definición, es más sensible al error 
cometido en la predicción de los valores más 
altos de la carga de fondo medida (qsm).

Resultados y discusión

En los cuadros 5 y 6 se muestran los valores de 
los índices estadísticos para las tres fórmulas 
evaluadas para la condición de coraza rota (CR), 
involucrando al subconjunto completo (N = 83, 
véase el cuadro 2) y al subconjunto agrupado 
(N = 15, véase el cuadro 2), respectivamente. 
En la figura 3 se representó para cada dato la 
relación entre el transporte de fondo medido y 
predicho (según las tres fórmulas evaluadas) 
para la condición de CR y los subconjuntos 
completo (figura 3a) y agrupado (figura 3b), 
respectivamente. Asimismo, en la figura 4, 
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Figura 3. Representación del transporte de fondo predicho por las fórmulas evaluadas en función del transporte de fondo 
medido. Figura 3a: base de datos completa; figura 3b: base de datos agrupada según clases de caudal líquido (Q). Únicamente 
se han representado los datos para los que se predijo, transporte de fondo en fase 2 o 3. Las líneas paralelas a la línea de ajuste 

perfecto (r = 1) corresponden a r = 0.1 y r = 10.

para cada fórmula y subconjunto de datos de la 
condición CR (es decir, subconjunto completo y 
agrupado), se representaron los diagramas de 
cajas correspondientes a la distribución de la 
relación de discrepancia (r).

En primer lugar se analizó la capacidad 
de las fórmulas para la predicción del um-
bral de rotura o alteración de la coraza. Para 
ello se atendió al valor de los índices dc y ndc 

consignados en los cuadros 5 y 6. El índice dc 
se definió como el porcentaje de datos del sub-
conjunto CR (condición de coraza rota), para 
los que la fórmula predijo rotura de la coraza 
o fases de transporte 2 o 3. En los cuadros 5 y 6 
puede comprobarse que la fórmula P‑K‑M es la 
que mejor rendimiento mostró, con un 100% en 
ambos subconjuntos (completo y agrupado). 
La fórmula R también alcanzó porcentajes 
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Figura 4. Diagramas de cajas de la distribución de la razón 
de discrepancia entre el valor predicho y medido de carga 
de fondo (r). El distintivo (_a) indica que la fórmula se ha 
aplicado al conjunto de datos agrupado por clases de Q.

elevados, entre 80 y 93%, dependiendo del sub-
conjunto. Por último, el resultado de la fórmula 
B fue más sensible a la agrupación de datos, ya 
que su porcentaje descendió de 81 a 53%. En 
un sentido complementario, el índice ndc se 
definió como el porcentaje de datos de la suma 
de los subconjuntos CSR y CRe para los que la 
fórmula no predijo rotura de la coraza o predijo 
fase de transporte 1. En este caso, el rendimien-

to de las fórmulas resultó muy inferior al ana-
lizado antes. En efecto, las fórmulas B y R, que 
mostraron resultados similares, no superaron 
30% en el mejor de los casos, mientras que la 
fórmula P‑K‑M apenas superó 1%. Por consi-
guiente, en términos generales, en el tramo de 
estudio, las fórmulas evaluadas predijeron un 
umbral de rotura o alteración de la coraza que 
se encontró por debajo del observado. Es decir, 
predijeron el inicio de la fase de transporte 2 
o 3 antes de que ésta se produjera realmente. 
En función de los resultados expuestos y a 
efectos prácticos del tramo estudiado, lo más 
recomendable sería emplear de forma conjunta 
las fórmulas B y R (evitando, en cualquier caso, 
el uso de la fórmula P‑K‑M) para predecir el 
umbral de rotura o alteración de la coraza, y 
el inicio de la fase de transporte de fondo 2, 
aunque teniendo en cuenta que muy probable-
mente dicho umbral resulte demasiado bajo.

En segundo lugar se analizó la capacidad 
de las fórmulas evaluadas para predecir la 
magnitud de la carga de fondo de los datos 
que integran el conjunto CR tanto para el sub-
conjunto completo como para el agrupado. Es 
importante señalar respecto a los estadísticos 
consignados en los cuadros 5 y 6, que su valor 
se obtuvo involucrando sólo a aquellos datos 
para los que las fórmulas predijeron rotura o 
alteración de la coraza, es decir, para el por-

Cuadro 5. Capacidad predictiva de las fórmulas evaluadas respecto a la condición de coraza rota (CR) y subconjunto completo 
(83 datos). Los valores en negrita y subrayados corresponden a los primeros y segundos mejor clasificados, respectivamente, de 

acuerdo con cada índice estadístico.

Fórmula
dca

(%)
ndcb

(%)
r (0.5-2)c

(%)
r (0.2-5)d

(%)
r (0.1-10)e

(%)
mrf

(-)
mlr
(-)

gr
(-)

gpr
(-)

P-K-M 100 1.2 43 70 87 6.27 0.083 3.4 5.3

B 81 30 16 39 64 0.62 -0.685 6.1 170

R 93 27 47 77 87 12.45 0.388 3.2 3.2

a Porcentaje de datos correspondientes a la condición de coraza rota (CR), para los que la fórmula predice transporte en fase 2 o 3.
b Porcentaje de datos correspondientes a las condiciones de coraza sin romper (CSR) y coraza restablecida (CRe), para los que la fórmula predice 
transporte en fase 1.
c 0.5 < r < 2, porcentaje de datos cuyo cociente entre el transporte de fondo predicho y el medido (r) no supera un factor de 2.
d 0.2 < r < 5, porcentaje de datos cuyo cociente entre el transporte de fondo predicho y el medido (r) no supera un factor de 5.
e 0.1 < r < 10, porcentaje de datos cuyo cociente entre el transporte de fondo predicho y el medido (r) no supera un factor de 10.
f A efectos de comparación y clasificación de la capacidad predictiva de las fórmulas, los valores de mr en el intervalo (0, 1) fueron considerados 
de acuerdo con su recíproco (1/mr).
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centaje de datos especificado en el estadístico 
dc. Lo anterior también se aplicó a la hora de 
representar los gráficos de las figuras 3 y 4. 
Ello debe tenerse presente a la hora de valorar 
la comparación de la capacidad predictiva de 
las tres fórmulas entre sí, ya que el conjunto 
de datos no resultó ser exactamente el mismo. 
Además, como ya se advirtió en el apartado de 
métodos, la clasificación del rendimiento de las 
fórmulas puede variar en función del estadísti-
co tomado como referencia.

En términos generales, la capacidad pre-
dictiva de las fórmulas evaluadas fue relati
vamente baja. El valor medio para las tres 
(involucrando al conjunto CR, sin agrupar) del 
porcentaje de datos con una desviación de la 
carga de fondo predicha respecto a la medida 
inferior a un factor de 2 (0.5 < r < 2), 5 (0.2 < r < 5)
y 10 (0.1 < r < 10) fue de 35, 62 y 79%, respec-
tivamente. Aunque tal grado de divergencia 
pueda parecer elevado es del mismo orden y 
frecuentemente menor que el hallado en inves-
tigaciones previas sobre el rendimiento de fór-
mulas de carga de fondo en ríos de grava. Por 
ejemplo, a modo de muestra de publicaciones 
precedentes, el valor promedio correspondien-
te a desviaciones inferiores a un factor de 2, 5 
y 10 fue de 19, 44 y 75%, respectivamente, en 
el estudio de Martin (2003); de 11, 25 y 47%, 
respectivamente, en el trabajo de Martin y Ham 
(2005), y de 13, 27 y 34% en la investigación de 

Recking (2010). Además, debe tenerse en cuen-
ta que las mediciones de la carga de fondo, en 
el tramo de estudio, fueron cuasi-instantáneas 
(es decir, de corta duración respecto a la dura-
ción total del episodio de avenida) y se ha en-
contrado que cuanto mayor es la duración del 
periodo de medida mayor es el rendimiento de 
las fórmulas evaluadas (Recking et al., 2012).

En la figura 4 se representaron los diagra-
mas de cajas de la distribución de la razón de 
discrepancia entre el valor de carga de fondo 
predicho por cada fórmula y el medido (r) 
tanto para el subconjunto completo como 
para el agrupado. Al comparar los diagramas 
correspondientes a los dos subconjuntos (com-
pleto y agrupado) para una misma fórmula, se 
comprobó cómo la eliminación de la fluctua-
ción por clases (motivada por la agrupación 
de datos) produjo una acusada reducción de 
la dispersión en los valores de la razón de 
discrepancia (r) para las tres ecuaciones. Ello 
fue acompañado de una disminución del valor 
de la mediana de la distribución para las tres 
fórmulas, debido a que la reducción de la dis-
persión no fue simétrica sino que fue mucho 
más intensa para los valores de r mayores de 1.

En términos generales, en los cuadros 5 y 6 
se observó que la fórmula B es la que mostró 
una menor capacidad predictiva tanto para el 
subconjunto completo (cuadro 5) como para 
subconjunto agrupado (cuadro 6). La única 

Cuadro 6. Capacidad predictiva de las fórmulas evaluadas respecto a la condición de coraza rota (CR) y subconjunto agrupado 
(15 datos). Los valores en negrita y subrayados corresponden a los primeros y segundos mejor clasificados, respectivamente, de 

acuerdo con cada índice estadístico.

Fórmula
dca

 (%)
ndcb

 (%)
r (0.5-2)c

(%)
r (0.2-5)d

(%)
r (0.1-10)e

(%)
mrf

(-)
mlr
(-)

gr
(-)

gpr
(-)

P-K-M 100 0 47 67 93 0.90 -0.33 3.1 6.6

B 53 19 13 25 50 0.20 -0.88 7.6 1 842

R 80 15 75 92 100 1.73 0.12 1.7 2.9

a Porcentaje de datos correspondientes a la condición de coraza rota (CR), para los que la fórmula predice transporte en fase 2 o 3.
b Porcentaje de datos correspondientes a las condiciones de coraza sin romper (CSR) o coraza restablecida (CRe), para los que la fórmula predice 
transporte en fase 1.
c 0.5 < r < 2, porcentaje de datos cuyo cociente entre el transporte de fondo predicho y el medido (r) no supera un factor de 2.
d 0.2 < r < 5, porcentaje de datos cuyo cociente entre el transporte de fondo predicho y el medido (r) no supera un factor de 5.
e 0.1 < r < 10, porcentaje de datos cuyo cociente entre el transporte de fondo predicho y el medido (r) no supera un factor de 10.
f A efectos de comparación y clasificación de la capacidad predictiva de las fórmulas, los valores de mr en el intervalo (0, 1) fueron considerados 
de acuerdo con su recíproco (1/mr).
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excepción se dio para el índice mr y el subcon-
junto completo (cuadro 5). En dicho caso, la 
fórmula B resultó la mejor clasificada debido al 
sesgo del índice mr respecto a los valores de r 
muy superiores a 1, mucho más frecuentes en 
el caso de las fórmulas P‑K‑M y R (figura 4). La 
fórmula R fue la que mostró un mayor ajuste 
entre predicción y medición, salvo algunas 
pocas excepciones. Dos de las excepciones se 
dieron para el índice mr (cuadros 5 y 6) y fueron 
motivadas por la mayor sensibilidad de dicho 
estadístico con respecto a valores de r muy 
superiores a 1, como se ha expuesto más arriba. 
La otra excepción, que se dio para el subcon-
junto completo y conforme al valor del índice 
mlr (cuadro 5), se atribuyó a la baja sensibilidad 
de dicho estadístico cuando las desviaciones se 
disponen de forma simétrica (lo que se pone 
de manifiesto en la figura 3a, al comparar los 
diagramas de dispersión de las fórmulas R y 
P‑K‑M, la ecuación mejor clasificada en este 
caso). La fórmula P‑K‑M se clasificó mayorita-
riamente en segunda posición, si bien su valor 
en los estadísticos se aproximó mucho más a la 
fórmula R que a la B (figuras 3 y 4). Asimismo, 
las fórmulas P‑K‑M y R predijeron con mucho 
menor error los datos de mayor magnitud de 
carga de fondo medida y, por el contrario, para 
los valores más bajos de transporte de fondo 
registrado, el error de predicción fue en com-
paración mucho más elevado (figura 3).

Más allá del grado de ajuste concreto entre 
medición y predicción, es de interés conocer si 
una fórmula tiende a la sobrepredicción o la 
infrapredicción del transporte de fondo. En las 
figuras 3 y 4 se observó la acusada tendencia 
de la fórmula B a predecir valores de la carga 
de fondo inferiores a los medidos. Igualmente 
la fórmula P‑K‑M mostró tendencia a la infra-
predicción, aunque en un grado mucho más 
moderado. Por último, la fórmula R tendió a 
sobrestimar las mediciones de carga de fondo, 
aunque con un sesgo también comparativa-
mente leve. Las tendencias descritas lo son 
en términos generales, es decir, abarcando e 
integrando toda la amplitud del intervalo de 
carga de fondo medida. Sin embargo, resulta 

también de utilidad conocer si la tendencia 
varía en función de la magnitud de otras va-
riables correlacionables con la carga de fondo, 
por ejemplo, el caudal líquido. Para ello, en la 
figura 5 se representaron, en función del cau-
dal líquido medido (Q), los datos del conjunto 
de condición CR (subconjunto agrupado), su 
curva de regresión y las curvas de regresión 
correspondientes a las tres fórmulas evaluadas. 
La figura 5 develó claramente: la infrapredic-
ción sistemática de la fórmula B para todo el 
rango de caudal, que para caudales inferiores a 
aproximadamente 1 100 m3/s, la fórmula R es 
la que más se ajustó y que para caudales supe-
riores a dicho valor se dio poca diferencia entre 
las predicciones de las fórmulas P‑K‑M y R.

Cabe advertir que en el desarrollo de la 
fórmula de Recking (2010) se involucraron 46 
datos pertenecientes al subconjunto de condi-
ción CRe (cuadro 2), tomados de Vericat et al. 
(2006b). Sin embargo, dado que únicamente 
se utilizaron (junto a más de 3 000 datos) para 
verificar el rendimiento de la fórmula y no para 
su ajuste o calibración, ello no compromete la 
independencia de la base datos del presente 
estudio respecto a la fórmula R. Asimismo, im-

Figura 5. Relación entre las mediciones de caudal líquido 
(Q) y de transporte de fondo (qs) para el conjunto coraza 

rota (CR) y su curva de regresión (en trazado discontinuo) 
representadas junto a las curvas de regresión de las 

fórmulas P-K-M, B y R para el mismo conjunto de datos.
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porta destacar que los resultados de la presente 
investigación pueden ser sensibles al periodo 
de muestreo (dos años) y al hecho de que las 
mediciones de carga de fondo se limitaron a un 
único tramo de río. Un periodo de muestreo 
más prolongado hubiese podido revelar dife-
rencias en la distribución de la carga de fondo 
medida, pudiendo a su vez originar cambios en 
el rendimiento de las fórmulas evaluadas. No 
obstante, algunas de las ventajas de los años 
concretos que se registraron radican en que és-
tos representan años hidrológicos medios, que 
permitieron observar de manera significativa, 
y poco habitual en ríos de esta magnitud, di-
ferentes etapas del ciclo de acorazamiento del 
lecho, variando entre un lecho más estabilizado 
debido a la presencia de una coraza bien de-
sarrollada y otro lecho más móvil a causa del 
efecto de la rotura o alteración de la coraza.

Conclusiones

La investigación se considera de aplicación 
práctica directa al tramo de estudio (p. ej., di-
seño de crecidas de mantenimiento o inyección 
de gravas), aunque la metodología e incluso 
los propios resultados podrían considerarse 
extrapolables a ríos de grava acorazados de 
características hidráulicas, sedimentarias y 
geomorfológicas similares.

En términos generales, las fórmulas evalua-
das predijeron umbrales de rotura o alteración 
de la coraza que se encontraban por debajo de 
los observados; es decir, predijeron el inicio de 
la fase 2 o 3 antes de que ésta tuviese lugar. Sin 
embargo, se detectaron importantes diferen-
cias entre las tres ecuaciones, lo que conlleva 
implicaciones prácticas. En efecto, dado su me-
jor resultado relativo, se recomienda aplicar las 
ecuaciones B y R como predictores del umbral 
de rotura de la coraza en el tramo de estudio y 
se desaconseja el uso de la ecuación P‑K‑M.

Para la predicción de la carga de fondo en las 
fases 2 o 3 del transporte, y después de calcular 
el umbral de rotura o alteración de la coraza de 
acuerdo con las recomendaciones anteriormen-
te expuestas, se propone la aplicación de las 

fórmulas P‑K‑M y R. Ello, teniendo en cuenta 
que, en términos generales, la primera tendió a 
la infrapredicción y que la segunda mostró un 
sesgo hacia la sobrepredicción. Se desaconseja 
el uso de la fórmula B, dado que infrapredijo de 
manera acusada. En cualquier caso, debe tener-
se presente que el rendimiento de las fórmulas 
hallado en este estudio se encontró dentro del 
orden de magnitud del rendimiento referido en 
investigaciones previas, e incluso fue mayor.
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Resumen

Amábilis-Sosa, L. E., Siebe, C., Moeller-Chávez, G., Durán-
Domínguez-De-Bazúa, M. C. (marzo-abril, 2015). Remoción 
de mercurio, cromo y plomo por humedales artificiales 
inoculados con cepas tolerantes. Tecnología y Ciencias del 
Agua, 6(2), 21-34.

En la presente investigación se evaluó el desempeño de 
humedales artificiales a escala de laboratorio, inoculados con 
cepas tolerantes a metales pesados. Estos sistemas fueron 
comparados con humedales artificiales con las mismas 
características constructivas y de operación, pero con 
bacterias convencionales que, naturalmente, se encuentran 
presentes en la rizosfera de los reactores. Ambos tipos de 
reactores fueron evaluados considerando la remoción de 
mercurio, plomo y cromo en solución durante 151 días de 
operación. A partir del día 100, los sistemas inoculados con 
bacterias tolerantes presentaron estabilidad en el porcentaje 
de remoción alrededor de 50% de Hg, 57% de Pb y 45% de 
Cr. Por su parte, los reactores con bacterias convencionales, 
a pesar de remover cierto porcentaje de metales pesados, 
fueron reduciendo su eficiencia en función de los días de 
operación, además de que no llegaron a presentar valores 
estables.

Palabras clave: bacterias rizosféricas, cepas tolerantes, 
humedales artificiales, metales pesados.

Tecnología y Ciencias del Agua,  vol. VI, núm. 2, marzo-abril de 2015, pp. 21-34

Abstract

Amábilis-Sosa, L. E., Siebe, C., Moeller-Chávez, G., Durán-
Domínguez-De-Bazúa, M. C. (March-April, 2015). Mercury, 
Chromium and Lead Removal Using Constructed Wetlands 
Inoculated with Tolerant Strains. Water Technology and Sciences 
(in Spanish), 6(2), 21-34.

The present investigation evaluated the performance of constructed 
wetlands inoculated with strains tolerant to heavy metals.  The 
evaluation was conducted at the laboratory scale. These systems were 
compared to constructed wetlands having the same construction 
and operating conditions but containing conventional bacteria that 
is naturally present in the rhizosphere of the reactors. Both types 
of reactors were evaluated for the removal of mercury, lead and 
chromium in solution over 151 days of operations. By day 100, the 
systems inoculated with tolerant bacteria attained a stable removal 
percentage of roughly 50% for Hg, 57% for Pb and 45% for Cr. The 
reactors with conventional bacteria removed a percentage of heavy 
metals but the efficiency decreased as the days of operation increased 
and it did not reach stable values.

Keywords: Rhizospheric bacteria, tolerant strains, constructed 
wetlands, heavy metals.

Recibido: 23/04/2014
Aceptado: 12/12/2014

Introducción

Dentro de los diversos problemas ambientales 
y de salud pública, los relacionados con las 
aguas residuales con metales pesados han pre
sentado un incremento en los últimos años 

(Fu & Wang, 2011). La alta toxicidad de estos 
compuestos, aunada a su larga persistencia en 
el ambiente, les confiere la denominación de 
contaminantes prioritarios, establecida por la 
Organización Panamericana de la Salud (OPS) 
y por la Organización Mundial de la Salud 



22

  Tecnología y C
ie

nc
ia

s d
el

 A
gu

a,
 v

ol
. V

I, 
nú

m
. 2

, m
ar

zo
-a

br
il 

de
 2

01
5

Amábilis- Sosa  et  al . ,  Remoción de mercurio,  cromo y plomo por humedales ar tificiales inoculados con cepas tolerantes

 

(OMS) (CEPIS, 2001). Entre los más peligrosos 
se encuentran el cromo (Cr), mercurio (Hg) y 
plomo (Pb), que son utilizados y generados 
de manera exhaustiva en todo el mundo por 
industrias relacionadas con la minería, papel, 
curtido de pieles, galvanoplastia, producción 
de baterías, etc. (Fu & Wang, 2011; Khan, 
Ahmad, Shah, Rehman, & Khaliq, 2009). 
Tan solo en México, 18 estados presentan 
problemas derivados de las industrias que 
utilizan como materia prima o subproducto 
Hg, Cr o Pb, e incluso una combinación de 
estos metales pesados (INE, 2004; SSA, 2006). 
La concentración en las formas totales de 
estos compuestos varía de modo amplio en 
función del tipo y la capacidad de producción 
de la industria. Los intervalos reportados en 
los efluentes descargados se encuentran entre 
0.0005 y 2.2 mg l-1 de Hg (Loredo, Álvarez, & 
Ordóñez, 2003), de 5 a 75 mg l-1 de Cr (Barrera, 
Romero, & Martínez, 2003) y de 7 hasta 130 
mg l-1 de Pb (Lavado, Sun, & Bendezu, 2010).
Las plantas de tratamiento de aguas residuales 
convencionales actualmente no son capaces 
de tratar las aguas con metales pesados, ya que 
el sistema biológico colapsaría por la toxicidad 
de estos cationes inorgánicos o saldrían sin 
tratamiento con el efluente. Las opciones fi
sicoquímicas que existen en la actualidad, 
como el carbón activado, intercambio iónico 
y precipitación química, siempre presentan 
alguna desventaja operacional, económica o 
de eficiencia (Barakat, 2010; Cheng, Grosse, 
Karrenbrock & Thoennessen, 2002).

En paralelo, recientes estudios se han 
enfocado en investigar los mecanismos de re-
sistencia que presentan algunas bacterias hacia 
los metales pesados más tóxicos, incluyendo 
Hg, Cr y Pb. En este sentido, las bacterias que 
han sido aisladas y caracterizadas de forma 
genética han sido identificadas del género 
Bacillus y en la mayoría de los casos Gram 
(+) (Becerra-Castro et al., 2012; Çolak, Atar, 
Yazicioĝlu, & Olgun, 2011; Salgado-Bernal, 
Carballo-Valdés, Martínez-Sardiñas, Cruz-
Arias, & Durán-Domínguez-de-Bazúa, 2012). 
En estos microorganismos se han identificado 
mecanismos que dan lugar a la tolerancia de 

metales pesados, incluyendo la presencia de 
metaloproteínas transportasas, en conjunto 
con la capacidad de excretar sideróforos, los 
cuales brindan protección extracelular al ser 
compuestos quelantes (Schalk, Hannaver, & 
Braud, 2011). Otro mecanismo de tolerancia 
hacia metales pesados, como el cromo, es la 
capacidad genética de reducir los cationes por 
medio de genes cromosómicos específicos que 
utilizan enzimas reductasas (He et al., 2011; 
Kumar et al., 2013).

A raíz de los resultados anteriores autores 
como Rathnayake, Megharaj, Bolan y Naidu 
(2010), Salgado-Bernal et al. (2012), y Xie, Fu, 
Wang y Liu (2010), han trabajado con bacterias 
tolerantes a metales pesados, para el sanea-
miento de suelos y cuerpos de agua superfi-
ciales. Entre estas investigaciones destaca la de 
Salgado-Bernal et al. (2012), en la que las cepas 
bacterianas, además de tolerar la contaminación 
por Hg, Cr y Pb, presentaron cierta remoción 
de éstos en la fase acuosa. Estos resultados, en 
conjunto con la problemática expuesta, plan-
tean que los sistemas de humedales artificiales, 
con presencia de bacterias tolerantes, pueden 
ser una opción técnicamente eficiente para el 
tratamiento de las aguas residuales que con-
tienen metales pesados, dado que son sistemas 
caracterizados por remover contaminantes a 
través de la interacción de las bacterias con la 
vegetación. Esta interacción ha permitido que 
los humedales artificiales puedan tratar aguas 
con cierto contenido de metales pesados, a 
diferencia de otros sistemas biológicos que no 
contienen vegetación. Así, se plantea que el 
uso de bacterias tolerantes a metales pesados 
en humedales artificiales propiciará o mejorará 
la capacidad de remoción de Hg, Pb y Cr, en 
comparación con sistemas con bacterias con-
vencionales de un agua residual. Asimismo, 
podrán tratarse niveles de concentración ca-
racterísticos de los efluentes industriales de las 
empresas que los generan.

El presente trabajo se circunscribe a evaluar 
el desempeño de un sistema de humedales ar-
tificiales inoculados con cepas tolerantes sobre 
la eficiencia de remoción de mercurio, cromo 
y plomo, comparado con el mismo sistema de 
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tratamiento, pero sin la adición de las bacterias 
tolerantes. Los resultados obtenidos aportan 
los primeros datos experimentales y elemen-
tos iniciales de diseño que pueden emplearse 
en futuros estudios a escala piloto, enfocados 
en el tratamiento de efluentes con los metales 
pesados en estudio.

Metodología

Diseño experimental

Se utilizaron seis reactores a escala de labora-
torio, que consistieron en cilindros de cloruro 
de polivinilo (PVC por sus siglas en inglés) 
con dimensiones de altura y diámetro de 39 
cm y 20 cm, respectivamente, lo cual exhibe 
una relación altura/diámetro de 1.7/1, que 
se encuentra dentro de las proporciones reco-
mendadas y utilizadas de forma amplia para 
la implementación de este tipo de sistemas 
(Lüderitz, 2004; Puigagut, Caselles-Osorio, 
Vaello, & García, 2008; Winter & Goetz, 2003; 
Wood, 1995). Estas dimensiones corresponden 
al volumen de llenado con el medio de soporte, 
el cual consistió en roca volcánica denominada 
tezontle, con diámetro de partícula de 3.8 a 
4.5 mm, lo cual exhibe una porosidad de 38% 
(Kadlec et al., 2000; USEPA, 2000). El nivel de 
agua en cada uno de los seis humedales fue 
ajustado a 5 cm por debajo de la superficie del 
medio de empaque, resultando en un volumen 
del líquido de ~ 4.0 l. Tres de los seis sistemas 
fueron esterilizados e inoculados con un con-
sorcio de cepas bacterianas tolerantes, identi-
ficándose como  RCT. Los otros tres sistemas 
no fueron esterilizados para que contuvieran 
a las bacterias asociadas con la rizosfera de la 
vegetación sembrada, identificándose como 
RCC por reactores con cepas convencionales.

Condiciones operacionales de los 
humedales artificiales

Todos los humedales artificiales (RCT y RCC) 
fueron sembrados con la especie Phragmites 
australis y en el caso de los tres inoculados 

con cepas tolerantes (RCT), la rizosfera fue 
esterilizada por medio de la aplicación de 
NaClO (hipoclorito de sodio) al 10%, seguido 
por C2H6O (etanol) al 70% (De Souza, Huang, 
Chee, & Terry, 1999). De manera similar, el ma-
terial de empaque fue lavado y esterilizado con 
calor húmedo a 115 °C durante 15 minutos, por 
medio de un autoclave (Black, 1999; Ramírez et 
al., 2011).

Una vez empacados y sembrados los seis 
sistemas de humedales, los tres RCT fueron 
inoculados con un consorcio bacteriano con-
formado por cinco cepas tolerantes a meta
les pesados estudiadas previamente por 
Salgado-Bernal et al. (2012), denominadas 
como TAN117, TAN119, TAN1113, TAN1115 
y TAN217, todas del género Bacillus y Gram 
(+). La inoculación se realizó sembrando 
cada una de las cepas tolerantes mencionadas 
en un matraz Erlenmeyer con un litro de 
caldo nutriente. Una vez que las bacterias 
proliferaron, el medio fue diluido hasta obtener 
una solución con una concentración de 400 
mg l-1 de DQO. Posteriormente, esta solución 
fue vertida en cada uno de los tres reactores 
RCT que, considerando sus dimensiones, 
exhibieron una carga orgánica de 16 gm-2d-1, el 
cual es un valor característico de los sistemas 
de humedales artificiales (Kadlec et al., 2000; 
Kadlec & Wallace, 2009).

Por su parte, los reactores RCC fueron ali-
mentados con una solución con un contenido 
de C12H22O11 (sacarosa), equivalente a 400 mg 
l-1 de DQO (Masters & Ela, 2008), para que la 
carga orgánica mencionada antes sea la misma 
en todos los reactores. 

Para los dos tipos de reactores, a partir del 
tercer día y de manera diaria, se cuantificó el 
desarrollo de la densidad microbiana a través 
de las unidades formadoras de colonias (UFC), 
que es un conteo de células viables subsecuen-
te a un vertido en placa. Esta cuantificación 
se realizó hasta el día 15, punto en el que se 
consideraron colonizados los seis reactores, 
al presentar un comportamiento asintótico de 
la densidad bacteriana en función del tiempo, 
alcanzando un valor alrededor de 37 x 106 UFC 
ml-1.
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Posterior a la colonización bacteriana, los 
seis reactores operaron durante 136 días (151 
días en total desde la inoculación) de forma 
discontinua o por lotes (“batch”, en inglés), 
con tiempos de cambio de agua de cuatro días. 
La composición del agua residual sintética con 
la que fueron alimentados se muestra en el 
cuadro 1 y se basa en los estudios de Orduña-
Bustamante, Vaca-Mier, Escalante-Estrada y 
Durán-Domínguez-de-Bazúa (2011), además 
de ser valores característicos de agua residual 
municipal típica (Crites & Tchobanoglous, 
2000; Masters y Ela, 2008). Asimismo, las 
concentraciones de metales pesados fueron 
establecidas con base en pruebas de toxicidad 
bacteriana y fitotoxicidad, para garantizar que 
los componentes biológicos de los humedales 
artificiales no sean inhibidos y estos sistemas 
puedan operar a lo largo de los días como 
sistemas de tratamiento de aguas residuales. 
Además, fueron consideradas las concentracio-
nes características de metales pesados que con-
tienen los efluentes de industrias propias de la 
rama (Barrera et al., 2003; Lavado et al., 2010; 
Loredo et al., 2003). A continuación se describe 
el procedimiento de las pruebas de toxicidad.

Pruebas de fitotoxicidad y toxicidad 
bacteriana

Para la prueba de fitotoxicidad se realizó un 
bioensayo con semillas de Lactuca sativa, para 
evaluar los efectos de la mezcla de metales 
pesados de interés. La metodología utilizada 

fue la descrita por Sobrero y Ronco (2004), en 
la que se considera de manera estática tanto el 
proceso de germinación de las semillas como el 
desarrollo de las plántulas de lechuga a través 
de mediciones de la radícula (raíz en fase em-
brionaria) e hipocótilo (tallo en fase embriona-
ria). Las diferentes concentraciones probadas 
se describen en el cuadro 2. Las pruebas de 
germinación se realizaron por triplicado para 
cada concentración y cada réplica contenía, de 
manera dispersa, 10 semillas de L. sativa. Una 
vez incubadas las semillas, se procedió a obser-
var las inhibiciones en germinación y/o desa-
rrollo del hipocótilo y radícula, para contrastar 
los resultados contra el control (concentración 
cero de metales pesados) y así establecer los 
porcentajes de inhibición para cada concentra-
ción evaluada.

En relación con el bioensayo para conocer 
el efecto de cada una de las mezclas de metales 
pesados sobre la densidad bacteriana del con-
sorcio tolerante, se evaluaron, al igual que con 
las pruebas de fitotoxicidad, las concentracio-
nes indicadas en el cuadro 2, que de acuerdo 
con los estudios previos de Salgado-Bernal et 
al. (2012), son las máximas concentraciones a 
las que logran proliferar las bacterias de interés 
y son cercanas a las máximas evaluadas en este 
estudio. En términos generales, se preparó por 
triplicado caldo nutriente para cada concentra-
ción de la mezcla de metales pesados a probar 
(cuadro 2) y, posteriormente, se procedió a 
inocular, con asadas, tomando el inóculo por 
picadura de cada agar nutriente que contenía 

Cuadro 1. Composición del agua residual sintética utilizada para la alimentación de cada uno de los sistemas 
de humedales artificiales.

Nutriente Concentración, mg l-1 Compuesto utilizado

Carbono 400 (expresada como DQO) C12H22O11

Nitrógeno 30 (NH4)2SO4

Fósforo 6 Na3PO4

Potasio 30 KNO3

Mercurio 0.106 HgCl2

Plomo 26 Pb(NO3)2

Cromo 16.5 Cr(NO3)6
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las bacterias que conforman el consorcio tole-
rante. Luego de 40 horas de incubación a 34 °C, 
se realizó la cuantificación de las bacterias, pos-
terior al vertido en placa, para así obtener los 
resultados en UFC ml-1 (Aquiáhuatl & Pérez, 
2004; Ramírez et al., 2011). Al relacionar éstos 
con su respectiva concentración de metales pe-
sados, se calcularon las concentraciones letales, 
CL, proporcionales al grado de inhibición. Es 
decir, la CL50 se refiere a la concentración de 
metales pesados que inhibe 50% de la pobla-
ción bacteriana respecto al control sin metales 
pesados y en función de la ecuación resultante 
(comportamiento cinético). En efecto, la CL50 es 
la variable utilizada en los estudios de pruebas 
de toxicidad, sobre todo cuando los organis-
mos de prueba son bacterias, ya que a pesar 
de reducir su población en 50%, su inhibición 
es proporcional a su reproducción, pues ésta 
es por fisión binaria (duplicación) (Sobrero & 
Ronco, 2004).

Determinaciones analíticas y análisis 
estadísticos

La toma de muestras de cada reactor se realizó 
cada cuatro días, en función del tiempo de 
recambio del agua, en frascos de polietileno 
previamente lavados con HNO3 (ácido nítrico) 
al 5%. La determinación de metales se realizó 
mediante espectrometría de absorción atómica, 
en un equipo Perkin-Elmer Optima 4 300DV, 
con generación de hidruros para las muestras 
de mercurio y con el método de flama para plo-

mo y cromo, siguiendo el protocolo del método 
3 005A de la USEPA (1996).

Todos los resultados de metales pesados 
fueron analizados estadísticamente para con-
trastar las eficiencias de remoción entre los dos 
tipos de humedales artificiales, a través de un 
análisis de varianza, ANDEVA (ANOVA, en 
inglés) de medidas repetidas. Previo al análi-
sis tipo ANOVA, se verificó la normalidad y 
homogeneidad de los datos con la prueba de 
Kolmogorov-Smirnov. Para todo lo anterior se 
utilizó el paquete estadístico Minitab 15 para 
Windows.

Resultados y discusión

A continuación se presentan los resultados de 
esta investigación, más que en el orden en que 
fueron presentadas las metodologías seguidas, 
en el orden en que fueron realizados los experi-
mentos. Esto es, las concentraciones adecuadas 
de metales para realizar las pruebas en los reac-
tores de laboratorio que simularon humedales 
artificiales y, posteriormente, los resultados de 
estas pruebas con metales pesados.

Pruebas de toxicidad de la mezcla de metales 
pesados

En la figura 1 se observan las curvas dosis-res-
puesta de cada una de las pruebas de toxicidad 
realizadas. Para las pruebas de fitotoxicidad 
no existieron efectos letales por parte de los 
metales pesados, ya que todas las semillas 

Cuadro 2. Concentraciones de metales pesados en las mezclas aplicadas durante las pruebas de toxicidad tanto del consorcio 
microbiano como en las semillas de L. sativa.

Combinación de concentraciones de metales pesados, mg l-1

Nivel de concentración Cromo Plomo Mercurio

0 0 0 0

1 0.525 0.825 0.003

2 3.5 5.5 0.02

3 10.5 16.5 0.06

4 21 33 0.12

5 42 66 0.24

6 70 110 0.4
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lograron germinar después del tiempo de incu-
bación. No obstante, se observaron marcados 
efectos inhibitorios sobre el crecimiento de las 
plantas, en comparación con el control que no 
contenía mezcla de metales pesados, tal y como 
se muestra de manera objetiva en el cuadro 3. 
En este mismo cuadro también se aprecia que 
los tres últimos valores de la longitud del hi-
pocótilo (correspondientes a las tres mezclas 
más altas de metales) son muy similares, por 
lo que la respuesta (efecto) a las dosis altas 
es prácticamente la misma. Por su parte, en 
la columna que se refiere a la longitud de la 
radícula, se puede observar que ésta decrece 
de manera proporcional conforme incrementa 
la concentración de los metales pesados. Estos 
comportamientos de los órganos vegetales ante 
el efecto de las altas dosis de metales pesados 
suministradas coincide con lo reportado por 
Di Salvatore, Carafa y Carratú (2008), y Walter, 
Martínez y Cala (2006), quienes también traba-
jaron con al menos los tres metales utilizados 
en la presente investigación. De acuerdo con lo 
anterior, en las figuras 1a y 1b se señalan los 
porcentajes de inhibición para la longitud de 
hipocótilo y radícula, respectivamente, en fun-
ción de la concentración de metales aplicada. 
La tendencia asintótica de la inhibición exhi-
bida es característica en este tipo de pruebas 
con especímenes fotoautótrofos debido a que 
los compuestos tóxicos inorgánicos pueden 
circular a través de sus tejidos con un límite 
de saturación, resultando en una asimilación 
de primer orden (Nagajyoti, Lee, & Sreekanth, 
2010). Con base en las curvas de las figuras 1a 
y 1b, las concentraciones que causan 50% de 
inhibición en el desarrollo de la radícula e hi-
pocótilo son muy similares entre ambas partes 
de la planta, con 0.109 mg l-1 de Hg, 17.3 mg 
l-1 de Cr y 27.2 mg l-1 de Pb para la radícula, y 
0.106 mg l-1 de mercurio, 16.5 mg l-1 de Cr y 26 
mg l-1 de Pb para el hipocótilo.

Por otra parte, la figura 1c señala la ten-
dencia de inhibición bacteriana en función de 
la concentración de metales pesados aplicada. 
Por medio de la ecuación de la curva resultante 
(característica de primer orden), la CL50 para el 

Figura 1. Resultados de las pruebas de toxicidad producida 
por la mezcla de los tres metales pesados: inhibición 

del crecimiento del hipocótilo (figura 1a); inhibición del 
crecimiento radicular (figura 1b); inhibición del desarrollo 

o “crecimiento” bacteriano (figura 1c) (± desviación 
estándar).

consorcio bacteriano resultó en 0.112 mg l-1 de 
Hg, 18.2 mg l-1 de Cr y 29.5 mg l-1 de Pb, valores 
que se encuentran por arriba de los máximos 
tolerables por sistemas biológicos de tratamien-
to de aguas residuales (Jin, Yang, Yu, & Zheng, 
2012; Karvelas, Katsoyiannis, & Samara, 2003), 
y son muy similares a los reportados por Viti, 
Pace y Giovannetti (2002), aunque por debajo 
del estudio in vitro realizado por Congeevaram, 
Dhanaran, Park, Dexilin y Kaliannan (2007).

Considerando las concentraciones letales de 
las tres pruebas realizadas, se utilizaron las más 
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bajas en el agua de alimentación, que corres-
ponden a las del hipocótilo, lo cual garantiza 
que los sistemas de humedales puedan operar 
sin colapsar bajo la presencia de metales pesa-
dos. Cabe mencionar que estas concentraciones 
se encuentran dentro de los intervalos reporta-
dos para las diferentes industrias que generan 
al menos uno de los metales pesados probados 
en este estudio, tal y como se mencionó en la 
metodología. Así, los resultados obtenidos 
en esta primera fase experimental aportan 
criterios para la realización de subsecuentes 
estudios de remoción de metales pesados a 
través de este tipo de sistemas biológicos. En 
específico, permitirán establecer los niveles fac-
tibles de concentración a remover, además del 
procedimiento a seguir para identificar dichos 
niveles en el caso de que varíen los microorga-
nismos y/o los metales pesados a evaluar.

Remoción de metales pesados

En la figura 2 se presenta la remoción de los tres 
metales pesados que exhibieron los dos tipos 
de reactores evaluados, en función de los 151 
días de operación. Al aplicar la prueba Kolmo-
gorov-Smirnow para cerciorar la normalidad 
de los datos, se encontró que los resultados 
de Pb y Cr presentan una distribución normal 
(P > 0.05). Sin embargo, para los datos de mer-
curio, la distribución no se ajustó a la normal 
(P < 0.05), pero sí a una distribución Weibull, 
por lo que se procedió a una transformación 

con el método de Box Cox y, posteriormente, a 
su análisis tipo ANOVA de medidas repetidas.

La figura 2a señala la tendencia de la remo-
ción de mercurio en los humedales artificiales, 
que en promedio fue de 50% para los que 
contenían cepas bacterianas convencionales 
(RCC) y de 60% para los inoculados con bacte-
rias tolerantes (RCT). Al inicio de la operación, 
para ambos tipos de sistemas, se observaron 
valores arriba de 90% de remoción, con ten-
dencia a disminuir hasta el día 30, punto en el 
que ambos reactores volvieron a incrementar 
su remoción hasta el día 50, para nuevamente 
decaer de manera abrupta hasta llegar por 
debajo de 50% en el día de operación 74. Los 
altos porcentajes de remoción de mercurio 
hasta este punto probablemente se encuentren 
relacionados por fenómenos de volatilización, 
tal y como lo sugieren Ventura, Simoes, Tomaz 
y Costa (2005), y Schlüter (2000), aunado a la 
evapotranspiración del metal por parte de la 
vegetación (Han, Su, Monts, Waggoner, & Plo-
dinec, 2006; Kabatas-Pendias & Pendias, 2001). 
Esto explicaría por qué el comportamiento y la 
remoción fue prácticamente la misma para los 
dos tipos de reactores en la primera mitad de 
los experimentos. No obstante, a partir del día 
74 solamente los RCT mostraron un compor-
tamiento estable, sobre todo en los últimos 30 
días, lapso en el cual los reactores RCC, a pesar 
de presentar poca variación, exhibieron una 
tendencia a disminuir la eficiencia de remoción 
conforme transcurrían los días de operación, 

Cuadro 3. Efecto cuantitativo de las dosis de metales pesados, aplicadas durante las pruebas de fitotoxicidad y toxicidad 
bacteriana (± desviación estándar).

Cromo, mg l-1 Plomo, mg l-1 Mercurio, mg l-1 Densidad bacteriana, 
UFC ml-1 x 103

Longitud 
radícula, cm

Longitud 
hipocótilo, cm

0 0 0 30 000 ± 2 900 2.70 ± 0.08 4.50 ± 0.06

0.525 0.825 0.003 27 000 ± 3 100 2.14 ± 0.20 4.10 ± 0.46

3.5 5.5 0.02 22 000 ± 2 100 1.93 ± 0.20 3.96 ± 0.43

10.5 16.5 0.06 10 000 ± 1 400 1.41 ± 0.16 3.31 ± 0.25

21 33 0.12 3 900 ± 300 0.31 ± 0.26 1.87 ± 0.12

42 66 0.24 12 ± 1.10 0.26 ± 0.35 2.20 ± 0.51

70 110 0.4 2 ± 0.15 0.18 ± 0.23 1.60 ± 0.20
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Figura 2. Resultados de la remoción de mercurio (figura 2a), plomo (figura 2b) y cromo (figura 2c), que exhibe cada uno de 
los tipos de reactores estudiados. RCC: reactores con cepas convencionales, RCT: reactores con cepas tolerantes (± desviación 

estándar).

además de que no lograron estabilidad en la 
eficiencia de remoción. Esta diferencia entre 
los sistemas RCT y RCC radica en el tipo de 
organismos con el que fueron inoculados, ya 
que en sus estudios, Salgado-Bernal et al. (2012) 
señalan que el consorcio de los reactores RCT 
posiblemente haya desarrollado la capacidad 
de tolerar y proliferar a ciertas concentraciones 
de metales pesados a través de adaptaciones 
generacionales, es decir, a pesar de verse inhi-

bidos por los metales pesados, su proliferación 
por fisión binaria permite que la población 
bacteriana sea estable (De, Ramaiah, & Vardan-
yan, 2008; Xie et al., 2010). Esta diferencia se ve 
reflejada en el análisis estadístico, en el que se 
presentaron diferencias significativas (P < 0.05) 
a partir del día 80 de operación.

Las eficiencias de remoción de mercurio 
alcanzadas en este estudio se encuentran por 
debajo de las reportadas por De et al. (2008) y 
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por Filali et al. (2000), aunque las condiciones 
experimentales no son equiparables, ya que en 
estas dos investigaciones solamente realizaron 
pruebas in vitro, sin introducir las bacterias a 
condiciones operacionales de sistemas de tra-
tamiento de agua residual.

En cuanto a la remoción de Pb, en la figura 
2b se muestra que en el intervalo de 15 a 80 
días, la eficiencia de remoción que exhiben los 
reactores inoculados con cepas tolerantes (RCT) 
oscila alrededor de 55%. Una vez transcurrido 
este intervalo de tiempo, el comportamiento 
es muy estable hasta el final de la operación, 
ya que las variaciones son menores a 5%. En 
efecto, una vez que se alcanza la máxima remo-
ción (55%), la línea de tendencia se comporta 
de forma asintótica, lo cual probablemente se 
encuentra relacionado con la completa adapta-
ción de las bacterias tolerantes a las condicio-
nes de los humedales artificiales, en especial la 
interacción con la vegetación presente, ya que 
se tiene evidencia de que el plomo tiende a acu-
mularse en el rizoma y las raíces de las plantas 
acuáticas durante los primeros días (Deng, Ye, 
& Wong, 2004), y precisamente en los primeros 
días de operación la remoción de plomo era 
alta de manera relativa, pero inestable (figura 
2a). En este mismo orden de ideas, gran parte 
de la remoción exhibida durante los primeros 
80 días de operación (figura 2b) es probable 
que se derive de la asimilación por parte de 
la rizosfera de la vegetación, la cual es mayor 
en los sistemas RCT, pues dicha asimilación 
se debe en gran medida al paso de los metales 
pesados, unidos a transportadores secundarios 
como las proteínas, a través de la membrana 
plasmática vegetal (Clemens, Plamgreen y 
Kramer, 2002; Guerinot, 2000), y precisamente 
los microorganismos asociados con la rizosfera 
promueven la regeneración de las proteínas 
y otros compuestos exudados por las plantas 
(Clemens et al., 2002; Williams, Pittman y Hall, 
2000).

Por su parte, los sistemas con bacterias 
convencionales (RCC) presentan una tenden-
cia inversamente proporcional a los reactores 
RCT, decayendo en la remoción, hasta el día 80. 

No obstante, a partir de este punto presentan 
variaciones cada vez menores, estabilizándose 
en los últimos 20 días de operación, aunque 
el porcentaje de remoción es alrededor de la 
mitad que el alcanzado por los RCT, encontrán-
dose diferencias estadísticamente significativas 
a lo largo del factor tiempo (P < 0.005). Estos 
resultados denotan la habilidad de las bacterias 
para adaptarse a medios contaminados con 
plomo, y seguir desempeñando sus funciones 
metabólicas para interactuar con la vegetación 
y propiciar la remoción del metal, a pesar de 
no ser tolerantes en un principio, característica 
evolutiva que sugieren Rathnayake et al. (2010), 
y Vacca, Wand y Kuschk (2005). Esta afirmación 
coincide con lo mencionado por Lyer, Mody y 
Jha (2005), quienes establecen que los microor-
ganismos contienen mecanismos naturales de 
desintoxicación de plomo por medio de exu-
dados celulares, que a la vez funcionan como 
agentes quelantes.

Por último, la tendencia de remoción de 
cromo fue la que presentó el comportamiento 
más definido para ambos tipos de sistemas. En 
la figura 2c se observa que los reactores inocu-
lados con cepas tolerantes (RCT) iniciaron con 
valores alrededor de 60% de remoción, que fue 
decayendo hasta 47% el día 80. A partir de este 
punto y hasta el último día de operación, la 
remoción fue estable alrededor de 50%, con va-
riaciones menores a 10%. Este comportamiento 
contrasta con lo observado en los humedales 
artificiales con cepas convencionales (RCC), 
que presentaron cada vez menos eficiencia en 
la remoción de cromo conforme transcurría 
el tiempo. En los primeros días de operación 
alcanzaron remociones alrededor de 50%, pero 
esta eficiencia descendió hasta 24% al final de 
las pruebas de remoción; además, no se tuvo un 
comportamiento estable (figura 2c). De acuerdo 
con esto, los valores de los resultados entre am-
bos tipos de sistemas presentaron diferencias 
estadísticamente significativas a partir del día 
40 de operación (P < 0.05). La mayor remoción 
registrada en los sistemas con cepas tolerantes 
es probable que se deba a lo mismo que ocurre 
con el plomo, en la que las bacterias tolerantes 
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tienen una relación sinérgica con la vegetación. 
Además, la literatura señala que el cromo es 
traslocado en mayor proporción que el plomo 
(Cheng et al., 2002), situación que pudo haber 
propiciado que la remoción del cromo sea más 
estable que la del plomo, al exhibir movilidad 
en toda la planta y no sólo en las raíces (Khan 
et al., 2009) (figuras 2b y 2c). Asimismo, como 
se había mencionado, las bacterias tolerantes 
a metales pesados presentan como uno de los 
mecanismos de protección la capacidad de 
reducir los cationes a través de enzimas reduc-
tasas (He et al., 2011; Kumar et al., 2013) y en 
el presente estudio, esta reducción de valencia 
resulta beneficiosa en cuestiones de toxicidad 
para el caso del cromo.

Los porcentajes de remoción de cromo ob-
tenidos en la presente investigación coinciden 
con los reportados por Kröpfelová, Vymazal, 
Švehla y Štíchová (2009), y por Mant, Costa, 
Williams y Tambourgi (2006). Estos autores tra-
bajaron con humedales artificiales y aguas resi-
duales características de industrias curtidoras.

Los resultados de esta última parte experi-
mental indicaron en general que, para los tres 
metales, los sistemas con presencia de bacterias 
tolerantes (RCT) lograron estabilizarse después 
de 100 días de operación, con lo cual propor-
cionan información a considerar en estudios 
a escala piloto y real sobre diseño, arranque, 
operación y niveles de remoción a obtener una 
vez estabilizados los humedales artificiales. 
En efecto, en las áreas de diseño y operación 
de sistemas de tratamiento de agua residual se 
requiere de una variación máxima de 10% en 
los efluentes (Crites & Tchobanouglous, 2000; 
Masters & Ela, 2008) y, en la presente investiga-
ción, se logró dicha estabilización, en especial 
para el caso del plomo, donde la variación del 
efluente fue alrededor de 5%.

Cabe mencionar que la anterior aportación, 
enfocada al escalamiento para tratar aguas con 
presencia de mercurio, plomo y/o cromo pro-
venientes de industrias propias de la rama, re-
sulta aplicable por los resultados obtenidos en 
los sistemas con cepas bacterianas tolerantes, 
cuya presencia dio lugar a la remoción estable 
de los metales pesados. 

En este sentido, se sabe que los posibles me-
canismos de remoción dentro de los humedales 
artificiales son la fitoextracción, la adsorción 
por parte del medio de empaque y la volatili-
zación.

En efecto, la aportación de las cepas toleran-
tes a los sistemas es el incremento o mejora de 
estos mecanismos. En cuanto a la adsorción, las 
bacterias proliferan dentro de los humedales 
artificiales en forma de biomasa adherida al 
medio de empaque, lo que se conoce como bio-
película, la cual es un eficiente bioadsorbente 
de metales pesados (Chong, Ahmad, & Lim, 
2009) que, de modo eventual, los va liberando 
en forma suspendida. Así, al ser organismos 
tolerantes, el crecimiento, desarrollo y regene-
ración de la biopelícula se tiene ,a pesar de la 
presencia de metales pesados (Nies, 2003). Otro 
mecanismo maximizado por las bacterias tole-
rantes es la fitoextracción. En este fenómeno, 
la acumulación de los metales en los órganos 
vegetales se suscita porque estos cationes se 
encuentran unidos a proteínas bacterianas 
y las membranas de las raíces y rizomas son 
selectivas a dichas moléculas, permitiendo su 
ingreso. Esta modificación molecular a meta-
loproteínas es un mecanismo característico de 
microorganismos tolerantes a metales pesados 
(Schalk et al., 2011), por lo cual también se 
encontraron diferencias significativas entre los 
dos tipos de sistemas evaluados. Este aumento 
en la fitoextracción propiciado por las bacterias 
tolerantes se hace más evidente en la remoción 
de mercurio, ya que es un elemento susceptible 
a ser evapotranspirado a través de los órganos 
superiores de la vegetación (Clemens, 2006), 
además de su transferencia a la atmósfera 
(volatilización) por su baja presión de vapor 
(Kabatas-Pendias & Pendias, 2001; Ventura et 
al., 2005).

Con todo lo anterior, se pone de manifiesto 
la importancia de utilizar cepas tolerantes en 
humedales artificiales para la remoción de 
metales pesados. En este caso, la remoción 
de los tres metales fue similar (alrededor de 
50%), aunque al considerar las concentraciones 
influentes mencionadas en párrafos anteriores, 
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no se logra cumplir con los límites máximos 
permisibles que establece la NOM-001-SE-
MARNAT-1996 (DOF, 1996). No obstante, cabe 
resaltar que este hecho no es por el grado de 
eficiencia, sino por la alta concentración in-
fluente en tratamiento. Es decir, que aunque 
se hubieran obtenido eficiencias arriba de 95% 
de remoción, no se cumpliría con dicha norma. 
Ante esto, los pocos tratamientos de efluentes 
industriales con presencia de cromo, plomo y/o 
mercurio como contaminantes, siempre operan 
de manera secuencial o acoplados con otros 
sistemas (fisicoquímicos o electroquímicos) (Fu 
& Wang, 2011; Khan et al., 2009), los cuales po-
drían ser sustituidos por humedales artificiales 
como tratamiento principal o de pulimento en 
una segunda etapa, dado que son mucho más 
accesibles económica y operacionalmente, ade-
más de los beneficios colaterales que generan 
(Kadlec et al., 2000; Kadlec y Wallace, 2009).

Conclusiones

Con base en los resultados de remoción de 
metales pesados por los sistemas en estudio, 
se puso de manifiesto el aporte de las cepas 
tolerantes en los humedales artificiales, al dar 
lugar a una mayor remoción y, sobre todo, al 
propiciar la estabilidad de dicha remoción. Este 
último aspecto hace factible su implementa-
ción como sistemas de tratamiento para aguas 
residuales que contengan mercurio, plomo y/o 
cromo.

Dado que la mayor remoción y estabilidad 
alcanzadas durante el tratamiento de metales 
pesados es probable que se deba a un incre-
mento en los mecanismos de remoción que se 
suscitan dentro de los humedales (adsorción, 
fitoextracción y volatilización), es conveniente 
realizar estudios enfocados a identificar el 
papel que desempeñan las bacterias tolerantes 
en la acumulación y distribución de metales 
pesados dentro de los sistemas de humedales 
artificiales, considerando cada uno de los 
compartimientos implicados, los cuales son la 
vegetación, el medio de empaque, las bacterias 
y el efluente. Para este fin, los resultados del 

presente estudio aportan criterios para la cons-
trucción y operación de los sistemas, basados 
en pruebas experimentales.

En función de las eficiencias de remoción 
alcanzadas y de las concentraciones de mer-
curio, cromo y plomo reportadas para los 
efluentes industriales, los humedales artificia-
les inoculados con las cepas tolerantes podrían 
ser una alternativa pertinente a implementar, 
necesariamente acoplada con un tratamien-
to fisicoquímico para poder cumplir con lo 
estipulado en las normativas vigentes en la 
materia. Para poder corroborar esto, resulta 
conveniente la realización de estudios a escala 
piloto basados en los resultados de la presente 
investigación, ya que las concentraciones de 
metales pesados del influente, en función de 
las pruebas de toxicidad, y las características 
operacionales utilizadas, fueron las adecuadas, 
al garantizar la subsistencia y proliferación 
tanto de las bacterias como de la vegetación 
durante todo el tiempo de operación, además 
de encontrarse dentro de las reportadas para 
efluentes de industrias relacionadas con el uso 
y/o producción de los metales pesados.
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Resumen

García-Galindo, O., Pedroza-Sandoval, A., Chávez-Rivero, 
J. A., Trejo-Calzada, R., & Sánchez-Cohen, I. (marzo-abril, 
2015). Evaluación de fuentes de materia orgánica fecal como 
inóculo en la producción de metano. Tecnología y Ciencias del 
Agua, 6(2), 35-49.

Las energías alternativas están tomando auge ante los altos 
costos de los hidrocarburos fósiles y el impacto ambiental. 
El objetivo de este estudio fue determinar la mejor fuente 
de materia orgánica fecal como inóculo inicial a diferentes 
temperaturas en la producción de metano. Se establecieron 
reactores Batch de 1 000 ml en condiciones in vitro, a los 
cuales se les adicionó materia orgánica fecal y una solución 
microbiana como inóculo inicial. Se usó un diseño en 
bloques al azar con tres repeticiones. Se evaluaron cuatro 
fuentes de materia orgánica: humano, vaca, cerdo, cabra, 
más las combinaciones dobles posibles; cada tratamiento se 
sometió a temperaturas de 3, 37 y 50 °C. El pH con ligera 
tendencia hacia la acidez propició una mayor demanda 
química de oxígeno (DQO) y, por ende, mayor producción 
de metano. De acuerdo con la DQO, las fuentes orgánicas 
de cerdo y la combinación de cabra y cerdo fueron los 
mejores tratamientos (P < 0.05) en la producción de metano, 
principalmente a una temperatura de 37 °C. En una segunda 
fase de escalamiento del mejor tratamiento identificado en 
la fase in vitro, mediante uso de un reactor UASB (Upflow 
Anaerobic Sludge Blanket, por sus siglas en inglés), el pH 
se estabilizó hacia el valor neutro, con ligera tendencia al 
final hacia la acidez, haciendo más eficiente la remoción de 
la materia orgánica y, por tanto, la producción de metano.

Palabras clave: energía alternativa, gas metano, biogás, 
impacto ambiental.

García-Galindo, O., Pedroza-Sandoval, A., Chávez-Rivero, J. 
A., Trejo-Calzada, R., & Sánchez-Cohen, I. (March-April, 2015). 
Evaluation of Different Sources of Organic Fecal Matter as Inoculum 
for Methane Production. Water Technology and Sciences (in 
Spanish), 6(2), 35-49.

The use of alternative energies is growing in light of the high costs 
of fossil fuels and their environmental impact. The objective of this 
study was to determine the best source of organic fecal matter for 
use as an initial inoculum in the production of methane, at different 
temperatures. Batch reactors of 1 000 ml were established in vitro 
and organic fecal matter and a microbial solution were added as an 
initial inoculum. A random block design with three repetitions was 

used. Four sources of organic matter were evaluated —human, cow, 

pig and goat— as well as the possible double combinations. Each 
treatment was subjected to temperatures of 3, 37 and 50 °C. A 
slightly acidic pH created a higher chemical oxygen demand (COD) 
and therefore a larger production of methane. According to the COD, 
organic matter from pigs and the combination of pigs and goats 
were the best treatments (P < 0.05) for the production of methane, 
primarily at a temperature of 37°C. The removal of organic matter 
was more efficient and thus methane production was improved 
during a second scaling phase of the best treatment identified in the 
in vitro stage, using a UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) 
reactor, with a pH stabilized near neutral and slightly acidic at the 
end of the experiment.

Keywords: Alternative energy, methane gas, biogas, environmental 
impact.
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Introducción

Desde el punto de vista ecológico, la carencia 
de agua y el impacto ambiental por el uso de 
energía fósil son algunos de los problemas más 
frecuentes en el planeta, principalmente en 
las zonas áridas, donde el recurso hídrico es 
el factor de mayor restricción. La producción 
de gas metano mediante digestión anaerobia 
y el tratamiento de aguas residuales para su 
reutilización es una alternativa viable donde 
la producción del biogás y el uso eficiente del 
agua representan una opción alternativa a la 
problemática regional (Fang, Ke, & Shang, 
2004). En cuanto a la producción de biogás, 
se tiene que los principales gases de efecto 
invernadero (GEI) son el dióxido de carbono, 
el metano, los óxidos de nitrógeno y los cloro-
fluorocarbonos, entre otros de menor efecto. 
El dióxido de carbono es uno de los de mayor 
impacto, el cual llega a la atmósfera por efectos 
de la actividad humana, como la quema de 
combustibles fósiles y la tala de bosques, que 
reduce la fijación biológica del CO2 (Carmona, 
Bolívar, & Giraldo, 2005). El metano contribuye 
con 15% del calentamiento global. Es uno de 
los gases que posee mayor capacidad de ge-
nerar efecto invernadero, 23 veces más que el 
CO2; por fortuna, no se encuentra en grandes 
cantidades en la atmósfera, pero es importante 
no permitir que se incremente su presencia 
(Moss & Givens, 2000). Una de las fuentes que 
lo genera es la producción animal, en particular 
la cría de rumiantes: bovinos, caprinos, ovinos, 
búfalos y camélidos. Estos animales digieren 
los alimentos mediante un proceso que se 
conoce como “fermentación entérica”, donde 
los microorganismos presentes en el aparato 
digestivo (rumen) fermentan los alimentos; 
esta fermentación libera hacia la atmósfera me-
tano como subproducto. En los no rumiantes, 
la fermentación ocurre en el intestino grueso y 
las bacterias tienen una capacidad muy inferior 
de generar metano (McCaughey, Wittenberg, & 
Corrigan, 1999). 

Así, la cantidad de metano liberado depen-
derá del tipo de animal, tipo y digestibilidad 

de alimento y nivel de producción. Asimismo, 
el manejo del estiércol es causante de emisio-
nes de metano y óxido nitroso. Los animales 
alimentados en confinamiento con raciones 
de alimentos concentrados de alto valor ener-
gético producen un estiércol con el doble de 
capacidad de emisión de metano, en relación 
con el estiércol del ganado que consume forraje 
voluminoso (Orrico-Junior, Orrico, & Júnio, 
2011).

No obstante lo anterior, desde el punto de 
vista antropocéntrico, la producción de alimen-
tos de origen animal y principalmente de los 
rumiantes es una necesidad, pero no debe ser 
causa para seguir ignorando el problema; por 
el contrario, es necesario analizar soluciones al-
ternativas, aunque no tanto en erradicar el pro-
blema por la complejidad que ello implica, sino 
encaminadas a mitigar el impacto negativo que 
genera este tipo de actividades. Desde el punto 
de vista ecológico, una opción es la identifica-
ción de usar este tipo de desechos de acuerdo 
con su potencial de generación de gases de 
efecto invernadero (GEI), como el metano; por 
un lado, usarlos como fuente de materia prima 
y, por otro, hacer uso de energías alternativas, 
como los biocombustibles, en las necesidades 
domésticas o inclusive industriales que hoy día 
demanda la sociedad. Desde esta perspectiva, 
los biocombustibles constituyen una opción 
importante ante la demanda actual energética 
en los ámbitos nacional e internacional, ya que 
pueden ser utilizados como fuente energética 
para diferentes usos, con lo cual se mitiga el 
efecto de los GEI y se abona a la sustentabili-
dad de los procesos naturales (Carere, Sparling, 
Cicek, & Levin, 2008). En particular, la produc-
ción de metano a partir de desechos orgánicos 
es una alternativa viable y cada vez de mayor 
pertinencia. En las zonas rurales de los países 
en desarrollo, diversas biomasas de celulosa 
están disponibles en abundancia y, además, 
tienen un buen potencial para satisfacer las 
demandas de energía, en especial en el sector 
doméstico (Shanta & Ramakant, 2010). Con 
base en lo anterior, la producción de biogás me-
diante digestión anaerobia con uso de reactores 
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Batch tipo ASBR (Anaerobic Secuencing Batch 
Reactor, por sus siglas en inglés) es cada vez 
más común, por las ventajas que presenta este 
tipo de dispositivos: facilidad de operación, 
tratamiento efectivo de compuestos de difícil 
degradación, como el fenol, y estabilidad del 
proceso ante cambios de temperatura (Guieys-
se, Wikströnm, Forsman, & Mattiasson, 2001; 
Bermúdez, Rodríguez, Martínez, & Terry, 2003; 
Chen, Cheng, & Creamer, 2008). Además, los 
resultados obtenidos en este tipo de reactores 
facilitan la toma de decisiones al momento de 
diseñar y construir un sistema de tratamiento 
para la producción de biogás, el cual debe con-
siderar: 1) la máxima protección a la salud pú-
blica y el ambiente, y 2) que tenga los mínimos 
costos de construcción y operación (Lorenzo & 
Obaya, 2006). En este escenario surge la nece-
sidad de evaluar la eficiencia de los reactores 
tipo UASB en el tratamiento de aguas residua-
les, como opción de doble propósito: producir 
biogás y tratar aguas residuales para su reúso 
en regiones donde el agua es una limitante, pe-
ro que, a su vez, son regiones productoras de 
altas cantidades de materia orgánica (estiérco-
les), como es la situación del área de estudio. 

Los reactores del tipo UASB presentan una 
serie de ventajas sobre los sistemas aerobios 
convencionales, siendo las principales: un me-
nor costo de implementación y manutención; 
menor producción de lodos excedentes; menor 
consumo de energía eléctrica, y simplicidad 
del funcionamiento (Ramírez & Koetz, 1998). 
De esta manera, los filtros anaerobios son 
relativamente pequeños, fáciles de construir, 
presentan buenas eficiencias de remoción de 
materia orgánica (Castillo, Solano, & Rangel, 
2006) y mejoran el grado de tratamiento de las 
aguas para las etapas subsecuentes, ya que en 
ellos hay mayor concentración de bacterias que 
en otros sistemas, lo cual permite operar con 
velocidades de carga orgánica más elevadas, 
además de minimizar problemas de colma-
tación por sólidos y reducir la posibilidad de 
cortocircuitos.

Con base en lo anteriormente expuesto, 
el estudio tuvo como objetivo identificar la o 

las mejores fuentes de materia orgánica fecal 
o sus combinaciones en la producción de gas 
metano a diferentes temperaturas mediante 
degradación anaeróbica con uso de reactores 
Batch y, en una segunda etapa experimental, 
probar el mejor tratamiento de la primera fase 
para su aplicación en un reactor UASB en la 
producción de biogás.

Materiales y métodos

Ubicación geográfica

El estudio se realizó en condiciones in vitro en el 
laboratorio de la Unidad Regional Universitaria 
de Zonas Áridas (URUZA) de la Universidad 
Autónoma Chapingo (UACH) en Bermejillo, 
Mapimí, Durango, México. La región se ubica 
en las coordenadas 104° 36” 36’ y 103° 33” 36’ 
longitud oeste, y los 26° 5” 24’ y 25° 28” 48’ de 
latitud norte. Además, se contó con el apoyo del 
Centro de Investigación y Estudios Avanzados 
del Instituto Politécnico Nacional, ubicado en 
el kilómetro 9.6 Libramiento Norte, carretera 
Irapuato-León, 36821 Irapuato, Guanajuato, 
México, localizado en las coordenadas 20° 43” 
8’ norte, 101° 19” 43’ oeste (García, 1973).

Colecta de muestra

Los diferentes materiales orgánicos usados 
como fuente de inóculo para la producción de 
metano se obtuvieron de distintos sitios del área 
de influencia de la URUZA: la materia orgánica 
de humano se obtuvo del cárcamo recolector 
de aguas negras; la de cerdo, cabra y bovino, 
de la propia granja pecuaria universitaria. Las 
muestras fueron colectadas en frascos de plás-
tico transparente de un litro de capacidad, los 
cuales fueron cerrados una vez recolectadas las 
muestras y transportadas al laboratorio.

Establecimiento y operación del reactor Batch

El estudio se estableció en reactores Batch 
de 1 000 ml de capacidad, de acuerdo con lo 
citado por Guieysse et al. (2001). Para ello se 
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colocaron primero 10 g de trozos de plástico de 
botella, como soporte inerte para favorecer la 
formación de la biopelícula bacterial, después 
de haber aplicado el inóculo tanto de material 
orgánico fecal como microbiano. El consorcio 
bacteriano aplicado dentro de los reactores 
consistió en 50 ml de solución, conteniendo 
una diversidad de bacterias anaeróbicas dentro 
de las que destacan Pseudomonas spp. y Brevi-
bacillus sp., entre otras, las cuales degradan la 
materia orgánica mediante un proceso anaeró-
bico. El consorcio utilizado fue proporcionado 
por la planta tratadora de aguas residuales del 
municipio de Lerdo, Durango. Se emplearon 4 
g de materia fecal para cada fuente de inóculo, 
diluido en 700 ml de agua, en cada uno en los 
reactores de régimen estacionario o también 
denominados Batch tipo ASBR (Anaerobic 
Secuencing Batch Reactor) (Guieysse et al., 
2001). La cantidad de 4 g por reactor en 700 
ml de agua fue determinada de manera pro-
porcional a la carga orgánica promedio que la 
mayor parte de las aguas residuales tiene en la 
región de estudio, en la perspectiva de que la 
información que se pueda generar pueda ser 
aplicada, en caso positivo, para la producción 
de biogás y, al mismo tiempo, obtener aguas 
residuales tratadas. Una vez que se introdujo 
el material orgánico, los reactores se cerraron 
y se extrajo el aire hasta llevarlos a condiciones 
de anaerobiosis (figura 1). Después se tomó 
una muestra de gas con ayuda de una aguja y 
tubo vacutainer. La muestra se almacenó para 

su posterior cuantificación; este mismo proce-
dimiento se hizo cada semana hasta finalizar 
el experimento, el cual se estableció durante 
el periodo de noviembre y diciembre de 2011, 
con la finalidad de identificar la producción 
de metano durante las diferentes etapas de 
crecimiento bacteriano del consorcio. Por tal 
motivo, el tiempo de retención hidráulico fue 
de 30 días, tomando sólo en consideración 28 
para fines prácticos del experimento.

Diseño experimental

Se usó un diseño de bloques al azar con tres 
repeticiones. Un factor de variación fue las 
fuentes de materia orgánica fecal (FMOF): vaca 
(V), humano (H), cabra (Ca) y cerdo (Ce), y las 
diferentes combinaciones simples V-H, V-Ca, 
V-Ce, H-Ca, H-Ce, Ca-Ce, más el testigo; el otro 
factor de variación fue el de las temperaturas 
a las cuales se sometieron cada uno de los 
tratamientos: 3, 37 y 50 °C, mediante uso de 
incubadora para las temperaturas de 37 y 50 
°C, y refrigerador para la temperatura de 3 °C. 
Fue un total de 33 tratamientos producto del 
factorial 11 x 3.

Variables evaluadas

Potencial de hidrógeno (pH), medido con el 
potenciómetro Conductronic PC45; demanda 
química de oxígeno (DQO) como parámetro 
para establecer la remoción de materia orgá-

Figura 1. Preparación y montaje de los reactores Batch en el laboratorio.
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nica, medido mediante colorímetro HACH 
DR/890; producción de gas metano (CH4), 
obtenido mediante análisis de cromatografía 
de gases (CG) con uso de equipo Agilent Tech-
nologies, modelo 7890. Las variables de pH y 
DQO se midieron al inicio y final del experi-
mento, correspondientes al 24 de noviembre y 
15 de diciembre de 2011, respectivamente. Lo 
anterior, de acuerdo con los tiempos de análisis 
de agua-determinación mediante la demanda 
química de oxígeno en aguas naturales, resi-
duales y residuales tratadas, de acuerdo con 
la norma NMX-AA-154-SCFI-2011, que hace 
alusión a los criterios para la determinación en 
particular de la demanda química de oxígeno 
total y potencial de hidrógeno (Semarnat, 
2011). Durante el transcurso del proyecto se 
realizaron cuatro mediciones de metano de for-
ma semanal, para posteriormente cuantificarlo 
mediante cromatografía de gases.

En la fase de escalamiento se diseñó y montó 
un reactor UASB de 1 000 litros de capacidad. 
Con base en el mejor tratamiento resultado de 
la fase in vitro, se procedió a colectar materia 
orgánica de cerdo y cabra. Para ello se emplea-
ron 4 kg de materia orgánica (2 kg de cerdo y 
2 kg de cabra), 10 kg de soporte inerte basado 
en plástico de botellas y 50 l de consorcio bac-
teriano. Lo anterior en forma proporcional al 
peso y volumen usado en la fase in vitro. Una 
vez montado el reactor y obtenida la formación 
de la película, se adicionó la materia orgánica 
a tratar y se monitorearon la temperatura, 
potencial de hidrógeno y demanda química 
de oxígeno. El monitoreo fue cada tercer día, 
por un periodo de 33 días, dando un tiempo de 
retención hidráulica de 24 horas por carga de 
1 000 l. Con base en estas determinaciones, se 
estimó la producción de gas metano a partir de 
la ecuación identificada por Cámara, Hernán-
dez y Paz (s/f), mediante la ecuación:

	 VCH4 = (0.3516) [(So – S) (1/1 000) 1.42Px] 

Donde: 

VCH4 	 =	volumen de metano (m3). 
So 	 =	DQO última del influente (mg l-1). 

S 	 =	DQO última de efluente (mg l-1). 
Px 	 =	masa neta de tejido celular producida 

diariamente (kg día-1). 

Resultados y discusión

De acuerdo con los análisis estadísticos rea-
lizados (P ≤ 0.05), no se identificó efecto de 
interacción entre los factores de variación en 
estudio, correspondiente a las fuentes de ma-
teria orgánica fecal y temperaturas, por lo cual 
se procedió a hacer un análisis por separado de 
cada factor de variación. 

Potencial de hidrógeno

El potencial de hidrógeno (pH) varió de forma 
significativa (P ≤ 0.05) al inicio del experimento, 
dependiendo de la fuente de materia orgánica. 
Los valores más altos, que fueron superiores 
a 8, correspondieron a las fuentes orgánicas 
de H, Ce, H-Ce, H-Ca y Ce-Ca; en tanto que 
el resto registró pH menores que 7. En el pH 
final se identificó una mayor estandarización 
hacia el valor neutro (7.2), lo cual es un medio 
más favorable para el desarrollo microbiano 
(cuadro 1). El pH es un parámetro crítico en el 
crecimiento de microorganismos, ya que cada 
tipo de microorganismo sólo puede crecer en 
un rango estrecho de pH, fuera del cual decrece 
el crecimiento de su población. Durante la fase 
de crecimiento poblacional de los microorga-
nismos, éstos modifican el pH del medio que 
los contiene, por lo general hacia la acidez, lo 
cual puede deberse a diversos factores, uno de 
los cuales es la liberación de productos de reac-
ciones metabólicas. Van Haandel y Britz (1994) 
indican que el valor y la estabilidad del pH en 
un reactor es importante debido a que la acti-
vidad metanogénica es altamente vulnerable a 
los cambios de pH, comparada con las demás 
poblaciones presentes; si el pH es inferior a 6.3 
o superior que 7.8, la metanogénesis disminu-
ye de manera significativa. A valores bajos de 
pH, la fermentación ácida prevalece sobre la 
fermentación metanogénica, resultando en la 
acidificación del contenido del reactor. 
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Los resultados anteriores fueron similares a 
los reportados por Martínez, Maldonado, Ríos 
y Garza (2008), quienes trabajaron con aguas 
complejas en sistemas de tratamiento con bio-
películas, y observaron que los valores de pH 
variaron entre 6 y 9, con un promedio hacia el 
valor neutro, lo cual indica que en estas con-
diciones, la actividad microbiana se comporta 
de forma eficiente. Van Kessel y Russell (1995) 
indican que las bacterias metanógenas son 
sensibles a pH bajos y que la inhibición de la 
metanogénesis es causada por la toxicidad de 
los ácidos de la fermentación que se produce en 
estas condiciones.

Demanda química de oxígeno

Respecto a la eficiencia de remoción de la mate-
ria orgánica identificada a través de la DQO, se 
encontró que la materia fecal de vaca, la com-
binación vaca-humano y vaca-cabra (74.7, 88.4 
y 82.01%, respectivamente) y la combinación 
humano-cabra (83.92%) son las que mostraron 
una mejor eficiencia en la remoción de la mate-
ria orgánica (P < 0.05). Lo anterior puede estar 
relacionado con que el consorcio bacteriano 
utilizado se haya adaptado de forma más fácil 
a estas combinaciones de fuente de inóculo 
fecal, en comparación con la materia fecal de 

cerdo y las combinaciones de éste con las ex-
cretas humanas y de vaca, las cuales mostraron 
tener una menor eficiencia (56.4, 58.5 y 49.22%, 
respectivamente). De todo ello se deduce que 
el consorcio bacteriano requirió de un tiempo 
mayor en adaptarse al estiércol de cerdo por 
ser un material fecal de mayor complejidad, 
desarrollándose una mayor actividad de de-
gradación, lo cual requirió, a su vez, un mayor 
tiempo de adaptación del consorcio bacteriano 
utilizado. El testigo registró valores práctica-
mente nulos de DQO, lo cual es congruente, 
dada la ausencia de materia orgánica (cuadro 
2). De esta manera, se tiene que la DQO está 
relacionada de modo directo con la actividad 
de degradación de la materia orgánica y la 
producción de metano, ya que la digestión 
anaerobia es un proceso de transformación y 
no de destrucción de la materia orgánica; como 
no hay presencia de un oxidante en el proceso, 
la capacidad de transferencia de electrones 
de la materia orgánica permanece intacta en 
el metano producido. En vista de que no hay 
oxidación, se tiene que la DQO teórica del 
metano equivale a la mayor parte de la DQO 
de la materia orgánica digerida (de 90 a 97%), 
y una mínima parte es convertida en lodo (de 
3 a 10%). En las reacciones bioquímicas que 
ocurren en la digestión anaerobia, sólo una 

Cuadro 1. Efecto de la fuente de materia orgánica fecal (FMOF) en el potencial de hidrógeno inicial y final. 

FMOF pHi Phf

Sin MOF 7.0 k 7.1 ab

V 7.5 i 7.2 ab

H 8.5 a 7.2 ab

Ca 7.4 j 6.9 b

Ce 8.0 e 7.3 a

H-V 7.9 f 7.2 ab

H-Ca 8.3 c 7.2 ab

H-Ce 8.4 b 7.4 a

V-Ca 7.7 h 7.3 a

V-Ce 7.9 g 7.3 a

Ce-Ca 8.2 d 7.2 ab

Promedio 7.8 7.2

Prueba de Tukey (P ≤ 0.05). Cifras con diferente letra dentro de una misma columna son estadísticamente diferentes; pHi = potencial de hidró-
geno inicial; pHF = potencial de hidrógeno final.
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pequeña parte de la energía libre es liberada, 
mientras que la mayor parte de esa energía 
permanece como energía química en el metano 
producido (Rodríguez, s/f).

Asimismo, la DQO inicial fue estadísti-
camente mayor que los 37 °C con un valor 
de 1 077.6 mg l-1, en relación con los 1 073.1 
demandados en las temperaturas extremas 
(3 y 50 °C), entre las cuales no hay diferencia 
estadística. De igual forma, a 3 °C, la DQO final 
fue significativamente mayor, siguiéndole en 
importancia la de 50 °C; por último, la más baja 
fue la de 37 °C (figura 2). El aparente contraste 
de valores entre la DQOI y la DQOF puede 
deberse a la velocidad de degradación, donde 
la temperatura de 37 °C fue la de mayor acti-
vidad, de tal manera que al final ya no había 
materia orgánica suficiente por degradar, con 
lo cual inicia la cuarta etapa de la cinética de 
crecimiento bacteriano, conocida como la fase 
de muerte del consorcio. Esto puede indicar 
que la mayor parte de los microorganismos que 
conforman el consorcio bacteriano pueden ser 
del tipo mesófilo, es decir, adaptados a rangos 
de temperatura óptimos entre los 20 y 40 °C, 
donde se tiene la mayor actividad de degrada-
ción de la materia orgánica y reflejada ésta por 
los valores de DQO.

Producción de gas metano

El comportamiento a través del tiempo de la 
producción de gas metano —tomando como 
prototipo los dos tratamientos tanto en DQO 
como de producción de metano (Ce y Ce-Ca)— 
muestra una fase de crecimiento exponencial 
a partir de los siete días después de iniciado 
el experimento (DDIE), lo cual se mantiene 
hasta los 14 DDIE, expresándose en una alta 
actividad de degradación de materia orgáni-
ca, reflejada por la alta demanda química de 
oxígeno, lo cual finalmente se expresa en una 
mayor producción de metano. De los 14 a los 21 
DDIE, se identifica una fase de estabilización 
e inicio de decremento de la producción de 
metano, posiblemente asociado con la fase de 
decremento de la carga orgánica como alimen-
to de la población microbiana y también por 
el cambio dentro de la actividad enzimática, 
donde el consumo de sustrato será sólo para 
mantenerse. A partir de los 21 y hasta los 28 
DDIE se produce la fase de muerte de los mi-
croorganismos, reflejándose en la menor tasa 
de producción de metano, lo anterior asociado 
con la falta de materia orgánica fecal (figura 3). 
Este proceso es similar a lo reportado por Sanz 
(2011), y Behling, Caldera, Marín, Rincón y 

Cuadro 2. Efecto de diferentes fuentes de materia orgánica fecal (FMOF) en la demanda química de oxígeno inicial (DQOI) y 
final (DQOF). 

FMOF
DQOI
(mg l-1)

DQOF
(mg l-1)

Sin MOF 0.00 h 6.1 f

V 916.5 e 232.3 cde

H 564.0 g 183.0 def

Ca 1 500.0 b 364.0 bcd

Ce 1 516.6 a 660.5 a

H-V 744.0 f 86.3 ef

H-Ca 1 500.0 b 241.1 cde

H-Ce 1 005.8 d 416.8 bc

V-Ca 1 500.0 b 269.8 cde

V-Ce 1 074.0 c 545.3 ab

Ce-Ca 1 500.0 b 561.6 ab

Prueba de Tukey (P ≤ 0.05). Cifras con diferente letra dentro de una misma columna son estadísticamente diferentes.



42

  Tecnología y C
ie

nc
ia

s d
el

 A
gu

a,
 v

ol
. V

I, 
nú

m
. 2

, m
ar

zo
-a

br
il 

de
 2

01
5

García-Galindo et al . ,  Evaluación de fuentes de materia orgánica fecal como inóculo en la producción de metano

Figura 2. Efecto de la temperatura (T) en la DQO obtenida de los valores promedio de todos los tratamientos de las fuentes 
de materia orgánica fecal. Prueba de Tukey (P < 0.05). Cifras con letras diferentes sobre las barras apareadas son 

estadísticamente diferentes. DQOI = demanda química de oxígeno inicial. DQOF= demanda química de oxígeno final.

Figura 3. Comportamiento temporal en la producción de metano a los 7, 14, 21 y 28 días después de iniciado el experimento.

Fernández (2005), quienes indican la existencia 
de una baja producción de metano en la etapa 
de adaptación en los primeros cinco días; una 
producción exponencial dentro del rango de 5 
a 15 días; una etapa de estabilización del día 15 
al 20, y una disminución en la etapa de muerte 
de los días 20 a 25.

Los mejores tratamientos en la producción 
de metano fueron las fuentes de materia orgá-
nica fecal de cerdo (Ce) y la combinación de 
cerdo-cabra (Ce-Ca) y vaca-cerdo (V-Ce), con 
valores de 133.2, 197.4 y 154.9 mm ml-1 a los 14 
DDIE, respectivamente. Esta etapa fue la de 
máxima producción de metano en la mayoría 
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de los tratamientos. El resto de los tratamientos 
está en valores menores a los antes citados, sin 
una gran variación estadística entre ellos. Las 
fuentes orgánicas de humano (H) y la combi-
nación de vaca-humano (V-H) fueron los de 
menor efecto en la producción de metano, sin 
diferencia estadística con el testigo (cuadro 3), 
lo cual es congruente con lo identificado en el 
análisis estadístico de la DQO. 

Respecto a la temperatura, se obtuvo que la 
producción de metano fue significativamente 
mayor a los 37 y 50 °C, excepto esta última en 
la primera y tercera evaluación. Lo anterior es 
congruente, dado que se espera que a mayor 
temperatura se acelere el proceso de degrada-
ción de la materia orgánica y, por ende, haya 
una mayor producción de biogás, siendo la de 
37 °C la más consistente a lo largo del periodo 
del experimento; las temperaturas extremas 
tienden a inhibir dicho proceso (figura 4).

Lo anterior es relevante, pues la tempera-
tura de 37 °C es la más frecuente durante el 
periodo de primavera-verano en la región de 
estudio, lo cual permitiría tener una buena 
producción de metano usando materia orgá-
nica de cerdo o la combinación de ésta con la 
de cabra; ambos insumos orgánicos son de alta 
frecuencia en el área de influencia donde se 

llevó a cabo el estudio, que se destaca por la 
explotación intensiva de este tipo de especies 
ganaderas (Sagarpa-Ceiegdrs, 2003). Los resul-
tados anteriores coinciden con lo reportado por 
Martínez et al. (2008), quienes indican que las 
condiciones de temperatura óptima para el tra-
tamiento de agua residual se encuentra entre 30 
y 40°C, puesto que en rangos inferiores a 15 °C 
o superiores a 45 °C, el crecimiento de bacterias 
es inhibido, provocando una disminución en la 
eficiencia de remoción de DQO.

Desde el punto de vista de correlación entre 
variables se identificó una correlación signi-
ficativa entre el pH y la DQO: entre mayor es 
aquél, mayor es la DQO y a la inversa, lo cual 
es identificable en la DQO inicial (P = 0.0014) 
y la DQO final (P = 0.003). De igual forma 
se corrobora lo citado en la primera parte de 
los resultados: hay una correlación positiva 
significativa entre la DQO y la producción de 
metano (CH4), donde la correlación de la DQO 
inicial y la producción de metano es altamente 
significativa (P = 0.0001), y la DQO final es sig-
nificativa (P = 0.0146). En cuanto a la relación 
entre el pH con la producción de metano, se 
identificó que al principio no hay efecto del 
pH inicial con la producción de metano, pero 
sí con el pH final (P = 0.0008) (cuadro 4), lo que 

Cuadro 3. Efecto de la fuente de materia orgánica fecal (FMOF) en la producción de metano. 

FMOF
P.CH4

(µm ml-1)
7 DDIE

P.CH4

(µm ml-1)
14 DDIE

P.CH4

(µm ml-1)
21 DDIE

P.CH4

(µm ml-1)
28 DDIE

Sin MOF 0.24 d 0.2 d 0.2 d 0.2 b

V 18.0 cd 48.46 cd 38.7 bcd 33.1 ab

H 0.74 d 0.3 d 0.4 d 0.4 b

Ca 54.2 abc 72.7 bcd 103.2 abc 37.7 ab

Ce 76.6 ab 133.2 abc 120.0 ab 50.8 ab

H-V 4.3 cd 6.4 d 3.5 d 4.1 b

H-Ca 14.5 cd 22.1 d 8.0 cd 20.9 ab

H-Ce 46.2 bcd 83.2 bcd 40.7 bcd 92.7 ab

V-Ca 31.3 dcd 42.0 cd 16.7 cd 47.0 ab

V-Ce 80.0 ab 154.9 ab 85.8 abcd 127.1 a

Ce-Ca 97.0 a 197.4 a 154.0 a 123.2 a

Prueba de Tukey (P < 0.05). Cifras con diferentes letras dentro de una misma columna son estadísticamente diferentes. DQOI = demanda 
química de oxígeno inicial; DQOF = demanda química de oxígeno final; P.CH4 = producción de gas metano; DDIE = días después de iniciado el 
experimento.
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confirma que la actividad microbiana es mejor 
en pH neutros que en pH alcalino (Van Kessel 
& Russell, 1995). 

 En relación con la fase de escalamiento del 
mejor tratamiento identificado en la fase in vitro 
(materia fecal cerdo-cabra), se observó un efec-
to estadísticamente significativo (P ≤ 0.05) entre 
los días de muestreo en DDIE para el potencial 
de hidrógeno, temperatura y demanda quími-
ca de oxígeno, lo cual indica la variabilidad del 
proceso a través del tiempo (cuadro 5).

Al inicio del experimento, el potencial de 
hidrógeno (pH) fue significativamente más 

alcalino, cercano a valores de 8; en tanto que el 
resto del periodo se mantuvo más hacia el valor 
neutro con valores de 7, hasta finalizar con una 
tendencia hacia la acidez, con valores de 6.3. Lo 
anterior se debe a la liberación de productos 
de reacciones secundarias de las bacterias que 
conformaron el consorcio bacteriano. El pH de 
esta fase de estudio osciló entre 8.0 y 6.3 como 
pH inicial y pH final, respectivamente, en re-
lación directa con los parámetros establecidos 
por Van Haandel y Britz (1994), lo cual se vio 
reflejado en la producción de gas metano a lo 
largo del experimento, donde los valores de pH 
fueron de 7.0 (cuadro 5).

Figura 4. Efecto de la temperatura final en la demanda química de oxígeno y la producción de gas metano a partir del promedio 
de las diferentes fuentes de materia orgánica fecal. Prueba de Tukey (P < 0.05). Cifras con diferentes letras dentro de cada 

bloque de columnas son estadísticamente diferentes.

Cuadro 4. Análisis de correlación de Pearson entre las variables de potencial de hidrógeno (pH), demanda química de oxígeno 
(DQO) y producción de metano (CH4).

PHI DQOI PICH4 PHF DQOF PFCH4

PHI 1.00000 0.31625
0.0014

0.10176
0.3162

0.22235
0.0270

0.29541
0.0030

0.12638
0.2126

DQOI 1.00000 0.41026
< 0.0001

0.04887
0.06310

0.58003
< 0.0001

0.24470
0.0146

PICH4 1.00000 0.27543
0.0058

0.36984
0.0002

0.69855
< 0.001

PHF 1.00000 0.05959
0.5579

0.33051
0.0008

DQOF 1.00000 0.29200
0.0034

PICH4 1.00000

PHI = potencial de hidrógeno inicial; PHF = potencial de hidrógeno final; DQOI = demanda química de oxígeno inicial; DQOF = demanda quími-
ca de oxígeno final; PICH4 = producción inicial de gas metano; PFCH4 = producción final de gas metano.



45

             Tecnología y     C
ie

nc
ia

s d
el

 A
gu

a,
 v

ol
. V

I, 
nú

m
. 2

, m
ar

zo
-a

br
il 

de
 2

01
5

García-Galindo et al . ,  Evaluación de fuentes de materia orgánica fecal como inóculo en la producción de metano

En cuanto a la temperatura, se identificó que 
a los 9 DDIE se tuvo la fecha estadísticamente 
diferente del resto (P ≤ 0.05), con un valor de 20 
°C; en tanto que las demás fechas de muestreo 
registraron una temperatura inicial de 22 °C 
hasta finalizar con 18 °C, esta última como tem-
peratura más baja registrada durante el expe-
rimento. Los procesos biológicos de digestión 
anaerobia dependen fuertemente de la tempe-
ratura, por lo cual, de manera general, se puede 
decir que la tasa óptima de crecimiento de las 
bacterias ocurre dentro de rangos de tempera-
tura limitados, a pesar de que su sobrevivencia 
puede ocurrir dentro de rangos amplios (de 30 
a 40 °C); sin embargo, esta actividad es posible 
a temperaturas bajas (10 °C), pero la eficiencia 
del sistema de tratamiento anaerobio decrece 
de modo significativo con la disminución de 
la temperatura, lo cual no se observó de forma 
evidente en el presente estudio, puesto que los 
rangos de temperaturas que se registraron en 
el periodo de muestreo oscilaron en un rango 
de 18 a 22 °C.

En relación con la remoción de materia or-
gánica expresada mediante la variable DQO, se 
tiene que la mayoría de las fechas de muestreo 
presentó diferencias estadísticas (P ≤ 0.05), ex-
cepto los días 5 y 7; 9 y 11; 23, 25 y 27; 29 y 31, las 
cuales fueron estadísticamente iguales (cuadro 
5). Desde el inicio del monitoreo del influente 
sobre el efluente, se observó que a medida que 
el tiempo pasó, el consorcio bacteriano que 
conformó la biopelícula fue adaptándose al 
nuevo sustrato, con lo cual la concentración 
de materia orgánica fue disminuyendo día con 
día, expresándose mediante el incremento de 
la eficiencia de remoción de la materia orgá-
nica. Lo anterior está relacionado con que la 
biopelícula formada en el soporte fue sometida 
a cambios drásticos en el tipo de sustrato del 
cual se alimentó y, conforme a los cambios de la 
actividad enzimática de la biopelícula, se inició 
un crecimiento exponencial de la actividad 
de degradación, iniciando con una DQO de 1 
650 mg l-1 llegando a su máxima eficiencia de 
un 90% el día 33, al registrar los valores más 

Cuadro 5. Efecto del tiempo en el potencial de hidrógeno, temperatura y demanda química de oxígeno.

DDIE pH T (°C) DQO (mg l-1)

1 8.00 a 22 a 1 650 a

3 7.00 b 22 a 1 067 b

5 7.00 b 21 b 846 c

7 7.00 b 21 b 836 c

9 7.00 b 20 c 785 d

11 7.00 b 19 d 792 d

13 7.00 b 19 d 668 e

15 7.00 b 19 d 644 f

17 7.00 b 18 e 582 g

19 6.66 bc 18 e 500 i

21 7.00 b 19 d 565 h

23 7.00 b 19 d 419 j

25 7.00 b 18 e 413 j

27 7.00 b 18 e 395 j

29 7.00 b 18 e 384 k

31 7.00 b 18 e 380 k

33 6.33 cd 18 e 170 l

Prueba de Tukey (P < 0.05). Cifras con la misma letra dentro de una misma columna son estadísticamente iguales. DDIE = días después de 
iniciado el experimento; pH = potencial de hidrógeno; T = temperatura; DQO = demanda química de oxígeno.



46

  Tecnología y C
ie

nc
ia

s d
el

 A
gu

a,
 v

ol
. V

I, 
nú

m
. 2

, m
ar

zo
-a

br
il 

de
 2

01
5

García-Galindo et al . ,  Evaluación de fuentes de materia orgánica fecal como inóculo en la producción de metano

bajos de DQO de 170 mg l-1, es decir, conforme 
transcurrió el tiempo, la eficiencia de remoción 
de materia orgánica se vio favorecida incluso 
con las temperaturas registradas en el periodo 
de muestreo, lo cual indica otras de las ventajas 
y eficiencias del sistema de tratamiento anae-
robio (figura 5). Lo anterior puede atribuirse 
a lo que menciona Maldonado (2008), quien 
cita que la biopelícula sufre cargas de shock, 
que es básicamente el cambio de sustrato; esto, 
tomando en cuenta que las bacterias metano-
génicas son extraordinariamente sensibles a 
la presencia de compuestos tóxicos en el agua 
residual a la que fueron sometidas durante el 
tratamiento anaerobio. Sin embargo, conforme 
avanza el periodo del proceso y éste es sufi-
cientemente largo, los microorganismos tienen 
la capacidad de adaptarse a ciertas concentra-
ciones de las diversas sustancias tóxicas. Este 
periodo es denominado tiempo de retención de 
sólidos (TRS) en el reactor, el cual puede estar 
referido a un tiempo de días o hasta meses, lo 
que hace que en este último caso se requiera un 

mayor periodo para que los microorganismos 
se adapten a las concentraciones de las sustan-
cias tóxicas.

Sobre la producción de gas metano, éste se 
incrementó a los 13 días después de iniciado 
el experimento, cuando, de acuerdo con Sanz 
(2011), el consorcio bacteriano tiene un proceso 
de crecimiento exponencial, al ocurrir altos 
consumos de sustrato y, por consiguiente, se 
presenta una mayor producción de gas meta-
no. De igual forma, se puede observar el decre-
mento constante en la DQO, lo cual, de acuerdo 
con Massé y Massé (2000) es un indicativo de 
que los procesos anaerobios tratan la materia 
orgánica, transformándola en metano y dióxi-
do de carbono; conforme la materia orgánica 
se degrada, existe una mayor producción y 
liberación de subproductos, principalmente 
gas metano y dióxido de carbono (figura 6). Se 
identificó un incremento constante en la pro-
ducción de gas metano, en especial a partir de 
los 13 DDIE, con valores aproximados a 0.345 
m3 de gas metano producido, llegando a su 
máximo el día 33 con 0.520 m3.

Figura 5. Comportamiento de la DQO y la eficiencia de remoción de MO a través del tiempo en días después de iniciado el 
experimento (DDIE).
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Conclusiones

El potencial de hidrógeno de los diferentes 
tratamientos inició con valores ligeramente al-
calinos, para luego tender hacia el valor neutro 
(7), lo cual se correlacionó con una mayor DQO 
y una mayor producción de metano.

La DQO y la producción de metano fueron 
positivamente correlacionadas y ambas fueron 
mayores cuando se usó materia orgánica fecal 
de cerdo (Ce) y la combinación de vaca-cerdo 
(V-Ce). 

La mayor DQO y mayor producción de 
metano se logró a los 14 días de establecido el 
experimento en la mayoría de los tratamientos, 
en particular aquellos sometidos a 37 °C. 

La fase in vitro es congruente con los resulta-
dos obtenidos en la fase de escalamiento, don-
de el pH se estabiliza hacia valores neutros con 
ligera tendencia al final hacia la acidez, lo cual 
hace más eficiente la remoción de la demanda 
química de oxígeno y, por tanto, una mayor 
producción de gas metano.

Figura 6. Demanda química de oxígeno como indicador de la remoción de MO y la consecuente producción de gas metano 
(EPCH4).
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Resumen

Isarain-Chávez, E., Ramírez-Martínez, S., Maldonado-Vega, 
M., Lambert, J., Peralta-Hernández, J. M., & Morales-Ortiz, 
U. (marzo-abril, 2015). Superficie de respuesta aplicada 
al tratamiento de aguas residuales acoplando DSA y 
fotocatálisis. Tecnología y Ciencias del Agua, 6(2), 51-67.

Este estudio empleó el análisis de superficie de respuesta 
basado en un diseño compuesto central para evaluar una 
celda electrolítica de flujo tipo filtro prensa, acoplada a 
un concentrador parabólico compuesto solar, los cuales 
se usaron para llevar a cabo el tratamiento de 20 l de agua 
residual doméstica de 742 a 756 mg l-1 en demanda química 
de oxígeno, y de 248 a 253 mg l-1 en carbono orgánico 
total. Los ánodos usados en la celda electrolítica fueron 
de IrPbO, IrSnO y RuPbO, recubiertos mediante la técnica 
de los cloruros metálicos sobre placas de Ti y activados 
por descomposición térmica. El concentrador parabólico 
compuesto solar posee un área de 1 m2, la cual fue expuesta 
por cuatro horas por día, recibiendo una radiación promedio 
de 889 Watts m-2. La degradación de los contaminantes se 
vio favorecida con la adición de TiO2 a concentraciones de 
100 a 150 mg l-1, con efectos poco significativos al cambiar 
la concentración de 0.02 a 0.06 M de Na2SO4 del electrolito 
soporte. Los ensayos de la degradación fueron seguidos por 
el análisis del carbono orgánico total, con porcentajes de 
degradación de 5 a 30% al final del tratamiento, al aplicar 
intensidades de corriente de 10 a 30 A, con consumos 
energéticos desde 6 hasta 74 kW m-3.

Palabras clave: ánodos dimensionalmente estables, aguas 
residuales domésticas, concentrador parabólico compuesto, 
fotocatálisis, oxidación anódica, óxido de titanio.

Isarain-Chávez, E., Ramírez-Martínez, S., Maldonado-Vega, 
M., Lambert, J., Peralta-Hernández, J. M., & Morales-Ortiz, U. 
(March-April, 2015). Response Surface Applied to the Treatment of 
Wastewater with the Coupling of DSA and Photocatalysis. Water 
Technology and Sciences (in Spanish), 6(2), 51-67.

This study describes a response surface analysis based on a central 
composite design to evaluate a filter-press electrolytic flow cell coupled 
with a compound parabolic solar concentrator. This was used to treat 
20 l of domestic wastewater with a chemical oxygen demand of 742 
to 756 mg l-1 and total organic carbon of 248 a 253 mg l-1. The anodes 
used in the electrolytic cell were IrPbO, IrSnO and RuPbO. They 
were coated with metallic chlorides on Ti plates and were activated 
with thermal decomposition. The area of the compound parabolic 
solar concentrator was 1 m2 and was exposed for 4 hours per day, 
receiving an average radiation of 889 watts m-2. The addition of TiO2 
in concentrations of 100 to 150 mg l-1 contributed to the degradation 
of the pollutants, and the effects from changing the concentration of 
the electrolyte support from 0.02 to 0.06 M of Na2SO4 were not very 
significant. Tests of the degradation were followed by an analysis of 
total organic carbon, with degradation percentages between 5 and 
30% at the end of treatment when applying currents of 10 to 30 A, 
with an energetic consumption from 6 to 74 kW m-3.

Keywords: Dimensional stable anodes, domestic wastewater, 
compound parabolic concentrator, photocatalysis, anodic oxidation, 
titanium oxide.
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Isarain-Chávez et al., Super ficie de respuesta aplicada al tratamiento de aguas residuales acoplando DS A y fotocatálisis

Introducción

El tratamiento de aguas residuales tiene dos 
propósitos: abatir o disminuir la contaminación 
de los cuerpos receptores de agua, o disminuir 
el consumo de agua mediante su reutilización. 
Hoy día existen tecnologías para el tratamiento 
de aguas residuales, las cuales dependen en 
gran medida del tipo de efluente, así como 
del grado de tratamiento requerido para su 
reutilización. En la mayoría de los casos se 
emplean tratamientos convencionales, los 
cuales incluyen diversas etapas de separación 
físicas, como cribado, desarenado, sedimenta-
ción, separación de grasas y aceites, seguidos 
de proceso con o sin aireación, para finalmente 
ser sometidas a etapas de desinfección, como 
cloración, ozonación o UV. En los últimos años 
se han desarrollado opciones que proyectan 
una alta viabilidad en su aplicación, como 
oxidación química (O3, O3/H2O2, H2O2/Fe+2), 
fotocatálisis (TiO2/UV, foto-Fenton), degrada-
ción fotoquímica (O3/UV, O3/H2O2), o bien la 
combinación de éstos (electro-Fenton; fotoelec-
tro-Fenton, electrocoagulación/O3 (Fernandes, 
Pacheco, Ciríaco, & López, 2012; Lambert, 
Maldonado-Vega, Isarain-Chávez, & Peralta-
Hernández, 2013; Isarain-Chávez, De la Rosa, 
Martínez-Huitle, & Peralta-Hernández, 2013; 
García, Isarain-Chávez, García-Segura, Brillas 
& Peralta-Hernández, 2013), al igual que la 
oxidación anódica (OA) o electro oxidación, las 
cuales pueden efectuar una oxidación parcial 
o total de los contaminantes (Isarain-Chávez, 
Peralta-Hernández, Guerra, & Morales-Ortiz, 
2012; García, Isarain-Chávez, El-Ghenymy, 
Brillas, & Peralta-Hernández, 2014).

Estos procesos han sido útiles en etapas 
previas en la degradación de contaminantes 
resistentes a la biodegradación o como pos-
tratamiento antes de la descarga del efluente 
en los cuerpos receptores. Dichas tecnologías 
presentan ventajas, como el tamaño de los 
equipos y su versatilidad, ya que pueden ope-
rar a temperatura ambiente y presiones bajas, 
con una baja generación de lodos, así como una 
alta viabilidad a la degradación de diversos 

compuestos empleando electrodos recubiertos 
por metales en su forma oxidada (OA) (Zhou, 
Särkkä, & Sillanpää, 2011a; Isarain et al., 2012; 
Patel, Bandre, Saraf, & Ruparelia, 2013).

En la actualidad existe una gran variedad 
de ánodos dimensionalmente estables, como 
SnOx, RuOx, PbOx, IrOx, PtOx, PdOx, etcéte-
ra, depositados sobre titanio; estos electrodos 
se caracterizan por conseguir altas tasas de 
degradación o transformación de compuestos 
orgánicos debido al alto valor de sobrepo-
tencial a la reacción de evolución de oxígeno, 
aunado a una alta estabilidad y conductividad 
(Szpyrkowicz, Kaul, Neti, & Satyanarayan, 
2005; Makgae, Klink, & Crouch, 2008; Fierro et 
al., 2009; Profeti, Profeti, & Olivi, 2009; Papas-
tefanakis, Mantzavinos, & Katsaounis, 2010; 
Zhou et al., 2011a; Isarain et al., 2012; Wu et al., 
2012; Patel et al., 2013; Chu, Zhang, Liu, Qian, 
& Li, 2013).

El uso de ánodos dimensionalmente esta-
bles en el tratamiento de efluentes y procesos 
de remediación ha sido documentado por di-
versos autores en múltiples aplicaciones, desde 
la eliminación de colorantes con eficiencias de 
50 a 90%, empleando electrodos de Ir-Sn, RhOx, 
MnO2-RuO2, Pt-Ir, PdO-Co3O4 (Szpyrkowicz, 
Juzzolino, & Kaul, 2001; León, Pomposo, Suá-
rez, & Vega, 2009).

Zanbotto-Ramalho, Martínez-Huitle y 
Ribeiro-Da-Silva (2010) utilizaron electrodos 
de Ti/Ru0.23Ti0.66Sn0.11O2 en la eliminación de 
derivados del petróleo, como el fenol, benzeno, 
tolueno y xilenos, con degradaciones de 47 a 
100%. Mientras que Feng y Li (2003), así como 
Makgae et al. (2008), utilizaron ánodos de Ti/
IrO-PtO, Ti/Sb-Sn-RuO2, Ti/Sb-Sn-RuO2-Gd y 
Ti-b-PbO2, al igual que Ti/SnO2-RuO2-IrO2, en 
la eliminación del fenol con mineralizaciones 
de 50 a 100%. Estos resultados concuerdan 
con estudios reportados por Cong, Wu y Tan 
(2005), con abatimientos de 60% para el 2-clo-
rofenol. El grupo de Chatzisymeon, Dimou, 
Mantzavinos y Katsaounis (2009) ha centrado 
su atención en el tratamiento de aguas residua-
les provenientes del proceso de obtención de 
aceite de oliva usando IrO2, mientras que otras 
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investigaciones se enfocaron en la degradación 
de la tetraciclina con electrodos de RuO2-IrO2, 
alcanzando eliminaciones de 33% (Wu et al., 
2012). Los estudios indican que durante el pro-
ceso de degradación se forman especies inter-
medias que en algunos casos son más difíciles 
de oxidar que la molécula original, como es el 
caso del ácido oxálico, el cual fue degradado 
empleando electrodos de IrO2-Ta2O5, confor-
me lo reportan Scialdone, Randazzo, Galia y 
Filardo (2003); años más tarde, Huang, Shih y 
Liu (2011) confirman el poder oxidante del Ti/
RuO2 e IrO2 en la degradación de dicho ácido. 
Es de hacer mención que investigadores como 
Kim, Kim, Kim, Park y Lee (2005) se enfocaron 
en la dilucidación de los mecanismos de elimi-
nación del nitrógeno y sus iones amonio, nitrito 
y nitrato, así como del cloro. Estos resultados 
serían confirmados por Lacasa, Llanos, Cañiza-
res y Rodrigo (2012a), utilizando electrodos de 
IrO2 y RuO2; estos mismos autores también rea-
lizaron estudios concernientes a la eliminación 
de arsénico III (Lacasa, Cañizares, Rodrigo, & 
Fernández, 2012b). Otras de las aplicaciones en 
el uso de los DSA son los procesos de ósmosis 
inversa con ánodos de IrO2, RuO2 y Ta2O5 con-
forme a lo reportado por Zhou, Liu, Jiao, Wang 
y Tan (2011b).

La reacción de oxidación anódica queda 
expresada por la oxidación del agua a un 
potencial E° = 1.23V/SHE a 25 °C, como lo 
muestra la reacción (1). Mediante reacciones 
monoelectrónicas se genera como intermedio al 
radical hidroxilo adsorbido •OH(ads) (reacciones 
(2) y (3)) (Marselli, García-Gómez, Michaud, 
Rodrigo, & Comninellis, 2003; Scialdone, 2009; 
Chatzisymeon et al., 2009; Martínez-Huitle & 
Brillas, 2009; Zanbotto-Ramalho et al., 2010):

	 H2O → ½O2 + 2H+ + 2e–	 (1)

	 H2O → •OH(ads) + H+ + e– 	 (2)

	 •OH(ads) → ½O2 + H+ + e–	 (3)

Este proceso inicia por la descarga del H2O 
en medio ácido sobre el ánodo metálico (M), 

generando un radical hidroxilo adsorbido 
M(•OH) (reacción (4)), dando origen a un supe-
róxido (MO) por la reacción (5), generándose 
especies fisisorbidas M•OH) y quimisorbidas 
MO. En ausencia de materia orgánica, ambas 
especies propician la evolución de O2 (reaccio-
nes (6) y (7)) (Scialdone, 2009; Martínez-Huitle 
& Brillas, 2009; León et al., 2009; Fierro et al., 
2009; Panizza & Cerisola, 2009; Zanbotto-Ra-
malho et al., 2010):

	 M + H2O → M(•OH) + H+ + e– 	 (4)

	 M(•OH) → MO + H+ + e– 	 (5)

	 M(•OH) → ½O2 + M + H+ + e– 	 (6)

	 MO → ½O2 + M	 (7)

En presencia de materia orgánica (R), la 
especie quimisorbida genera especies parcial-
mente oxidadas RO (reacción (8)) (Scialdone, 
2009; León et al., 2009; Fierro et al., 2009; Paniz-
za & Cerisola, 2009; Martínez-Huitle & Brillas, 
2009; Zanbotto-Ramalho et al., 2010):

	 R + MO → RO + M	 (8)

Los ánodos no activos poseen una baja 
presencia de M(•OH) cuando la reacción (5) es 
más rápida que la reacción (4). En cambio, se 
da una combustión cuando existe una alta con-
centración de radicales •OH, al ser despreciable 
la velocidad de la reacción (4). La combustión 
electroquímica se lleva a cabo por hidroxilación 
o deshidrogenación (R o R’H) con las especies 
M(•OH), conforme a las reacciones (9) y (10):

	 R + M(•OH) → ROH• + M	 (9)

	 R´H + M(•OH) → R` + M + H2O	 (10)

El oxígeno disuelto en el medio reacciona 
con el radical orgánico R´•, generando así el ra-
dical peroxilo R’OO• (reacción (11)), tomando 
un átomo de hidrógeno de otro contaminante 
R”H (reacción (12)). De esta manera, los hidro-
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peróxidos R’OOH rompen su estructura hasta 
CO2, iones inorgánicos y agua (Scialdone, 2009; 
Martínez-Huitle & Brillas, 2009; Panizza & 
Cerisola, 2009; Zanbotto-Ramalho et al., 2010):

	 R´ + O2 → R’OO•	 (11)

	 R´OO + R´´H → R´OOH + R´´•  	 (12)

El radical •OH también puede ser generado 
mediante reacciones fotocatalíticas, basadas en 
la absorción directa o indirecta de energía ra-
diante por un fotocatalizador de banda ancha 
en la interfaz del sólido excitado y la solución 
donde se efectúan las reacciones de degrada-
ción de los compuestos orgánicos (Malato, 
Fernández-Ibáñez, Maldonado, Blanco, & 
Gernjak, 2009). 

Esta energía radiante posee un valor prome-
dio conocido como constante solar Fet = 1 367 
Wm-2, cuya irradiancia total del espectro UV 
(280-400 nm) en la superficie terrestre es infe-
rior a 103.9 Wm-2 (100% de transmisión en la 
atmósfera). De esta energía radiante, sólo de 5 
a 7.6% está constituida por el total del espectro 
UV (Gueymard, 2004), la cual se puede dividir 
en cuatro regiones: UV-A (luz larga o negra 
l = 400 - 315 nm, con una energía por fotón de 
3.10 - 3.94 eV); UV-B (l = 315 - 280 nm, 3.94 - 4.43 
eV); UV-C (luz UV corta l = 280 - 100 nm, 
4.43 - 12.40 eV); y luz UV-V (luz ultravioleta 
de vacío l = 200 - 10 nm, 6.20 - 124 eV), esta 
fracción es suficiente para que un fotón de 
254 nm equivalga a 4.89 eV, cuya energía ge-
nera estados excitados, produciendo rupturas 
homolíticas y heterolíticas en moléculas, pro-
duciendo radicales •OH (Legrini, Oliveros, & 
Braun, 1993).

Por otra parte, uno de los fotocatalizadores 
más empleados en la fotocatálisis heterogénea 
es el TiO2, debido a que éste posee una alta ac-
tividad y estabilidad en medio acuoso, además 
está clasificado como un semiconductor tipo 
n, compuesto por anatasa, rutilo y brookita. 
La anatasa posee un ancho de banda de 3.20 
eV, con una energía de Gibbs de formación de 
883.3 kJmol-1, mientras que para el rutilo es 3.03 

eV, con una energía de Gibbs de 889.4 kJmol-1 
(Rodríguez, Candal, Solís, Estrada, & Blesa, 
2005). La anatasa es termodinámicamente 
menos estable que el rutilo, pero este último 
posee mayor área superficial y alta densidad 
de centros activos, los cuales incrementan 
la adsorción y la catálisis (Malato et al., 2009; 
Hapeshi et al., 2010).

El proceso de fotocatálisis está determinado 
por la formación de un par hueco-electrón, por 
la absorción de un fotón de longitud de onda 
menor que hγ/Eg, donde Eg es la energía del 
bandgap, donde un electrón de la banda de va-
lencia (bv) es promovido a la banda de conduc-
ción (bc), generándose un hueco (reacción (13)). 
Las especies fotogeneradas participan en las 
reacciones redox (hbv

+ es fuertemente oxidante 
y ebc

- es moderadamente reductor). Los huecos 
son capturados por el agua, dando origen a los 
radicales •OH conforme a las reacciones (14) 
y (15), que oxidan a los contaminantes en la 
superficie del catalizador (González & Braun, 
1995; Malato et al., 2009; Chong, Jin, Chow, 
Christopher, & Saint, 2010):

	 TiO2 + hv → ebc
– + hbv

+	 (13)

	 h+ + H2O → •OH + H+	 (14)

	 h+ + OH–  → •OH	 (15)

Como se ha hecho mención, el TiO2 presenta 
ciertas ventajas, como una mayor actividad 
fotocatalítica, una superficie polar e hidrofílica, 
la cual le confiere una alta estabilidad química 
en solución acuosa, con una elevada resistencia 
a la fotocorrosión, siendo sólo disuelto en ácido 
sulfúrico o fluorhídrico concentrados. Algunas 
de las ventajas de la fotocatálisis es que evita 
la formación de compuestos halogenados, y 
limita la acción de microorganismos y bacte-
rias, lo cual representa un proceso no selectivo 
usado en el tratamiento de mezclas complejas 
de contaminantes en medio acuoso. Además, 
el TiO2 es relativamente fácil de recuperar o 
inmovilizar, posee un bajo costo y no es tóxico, 
por lo que no requiere de manejo especial y no 
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representa ningún riesgo para la salud humana 
o hacia el medio ambiente; esto se combina 
con la radiación solar como única fuente de 
energía (González & Braun, 1995; Malato et al., 
2009; Hapeshi et al., 2010; Chong et al., 2010), lo 
cual convierte a la fotocatálisis en un proceso 
limpio. 

Cabe mencionar que las reacciones antes 
descritas están fuertemente influenciadas por 
la transferencia de materia, la concentración 
del fotocatalizador, la concentración del oxíge-
no disuelto en el medio y la concentración del 
contaminante, el pH, así como de la intensidad 
de irradiación y, en menor medida, por la 
temperatura, ya sea para los sistemas fotoca-
talíticos y electroquímicos, siendo este último 
influenciado fuertemente por la intensidad de 
corriente y los materiales que constituyen a los 
electrodos (González & Braun, 1995; Martínez-
Huitle & Brillas, 2009; Chong et al., 2010).

Los diseños estadísticos como herramientas 
proporcionan respuestas a problemas clara-
mente identificados y específicos. Por ello se 
optó por la selección de un diseño compuesto 
central, cuyos factores fueron codificados 
conforme a la ecuación (16), eligiendo Xi como 
el valor real de la variable independiente i; xi0 
es su valor en el punto central del intervalo; 
∆xi es la media de la diferencia entre su valor 
inferior y superior (Ramírez, Costa, & Madeira, 
2005; Domínguez, González, Palo, & Sánchez-
Martín, 2010; Almeida, García-Segura, Bocchia 
& Brillas, 2011; Zhang, Yang, Rong, Fu, & Gu, 

2012):

	 Xi =
xi xi0

xi

	 (16)

Con este diseño es posible calcular el pro
medio y los efectos principales de cada factor, 
así como sus interacciones de 2 a 2, 3 a 3, 
hasta k factores. La respuesta asociada con el 
diseño para tres variables es representada por 
un modelo de polinomio lineal descrito por la 
ecuación (17):

	 Y = b0 + b1X1 + b2X2 + b3X3 + b12X1X2 
	 + b13X1X3+ b23X2X3 + b123X1X2X3	 (17)

Donde Y es la respuesta experimental; Xi, 
el código (-1 o +1); bi, la estimación del efecto 
principal del factor i para la respuesta Y; y bij 
es la estimación de efecto de interacción entre 
el factor i y j para la respuesta Y (Hammami, 
Oturan, Bellakhal, Dachraoui, & Oturan, 2007; 
Zhang et al., 2012).

Este trabajo muestra una primera aproxi-
mación a la viabilidad del tratamiento de 
las aguas residuales domésticas usando la 
combinación de dos procesos simultáneos de 
oxidación avanzada, como la oxidación anó-
dica con ánodos dimensionalmente estables y 
la fotocatálisis heterogénea con TiO2, basado 
en un diseño compuesto central, evaluando la 
eficiencia del proceso mediante el descenso del 
carbono orgánico total, eficiencia de degrada-
ción y costos energéticos. Es de mencionar que 
la literatura no reporta antecedentes sobre el 
uso de la combinación de ambas tecnologías en 
el tratamiento de aguas residuales domésticas.

Metodología

El sistema fue alimentado con 20 l de aguas 
residuales domésticas previamente filtradas 
con una malla de 0.5 mm para retener sólidos 
gruesos, adicionando TiO2 (Cabrera, Alfano, & 
Cassano, 1996) (Anatasa, dp = 30-90 nm; da = 700; 
Sg = 48 m2g-1) como fotocatalizador, usando tres 
diferentes concentraciones: 100, 150 y 200 mg 
l-1, y Na2SO4 como electrolito soporte a concen-
traciones de 0.03, 0.04 y 0.05 molar (todos los 
reactivos fueron suministrados por la casa Ka-
ral), aplicando intensidades de corriente de 10, 
20 y 30 amperes; estas variables se evaluaron 
mediante un diseño compuesto central por el 
método de superficie de respuesta (MSR), con 
ensayos aleatorios para garantizar la validez 
estadística empleando el software Design-Expert 
7.0. Las variables de respuestas fueron el car-
bono orgánico total, el consumo energético y la 
eficiencia de degradación.

El pH de las aguas fue monitoreado mediante 
un pH-metro Extech 407227 y la conductividad 
por un HACH (µScm-1 o mScm-1). La radiación 
solar fue seguida por un pirómetro Daystar 
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Inc. DS-05A. Mientras que la DQO fue anali-
zada conforme a la NMX-AA-030-SCFI-2001 y 
el porcentaje de degradación fue cuantificado 
por un analizador de carbono orgánico total 
(Shimadzu L-CSN), inyectando alícuotas de 50 
µl previamente filtradas con PTFE Whatman 
de 0.45 µm. Los SST, SSD, SS, así como otros 
parámetros, fueron realizados conforme a los 
métodos estandarizados APHA-AWWA-WEF 
(1998).

Celda electroquímica

La celda electrolítica es multicompartimental, 
con placas externas de acero inoxidable e inter-
nos de polietileno de alta densidad de forma 
rectangular (195 x 41 mm), con un volumen 
total de 431.73 ml. Como ánodos se empleó al 
Ti/RuPbOx, Ti/IrPbOx, Ti/IrSnOx, los cuales 
fueron recubiertos por la técnica de los cloruros 
de los metales nobles involucrados y activados 
por descomposición térmica (Morales-Ortiz, 
Ávila-García, & Hugo-Lara, 2006; Profeti et al., 
2009; Papastefanakis et al., 2010). Los cátodos 
fueron de Ti con una área de 79.95 cm2, con una 
relación ánodo/cátodo de 1:1. Los ensayos se 
realizaron en condiciones galvanostáticas a 
intensidad de corriente constante mediante un 
rectificador BK Precision Mod-1900 DC, 1-16 
VDC/60 A, empleando una configuración eléc-
trica monopolar y un régimen de flujo flow-by 
con tiempos de electrólisis de 240 minutos.

Concentrador parabólico solar (CPC)

El fotorreactor tipo CPC es un sistema estático, 
constituido por cuatro soportes de aluminio, 
conformado por cinco tubos de vidrio boro-
silicato SCHOTT-Duran con espesor de 1.8 
mm (índice de refracción de 1.51-1.54 a una 
l = 380-750 nm), con una capacidad total de 
15.2 l; el largo de los tubos es de 145 cm y un 
diámetro externo de 5 cm. El sistema cuenta 
con una serie de reflectores cóncavos, cuya 
distribución de la radiación solar es en torno 
a un foco; estos reflectores (0.4 mm de espesor) 
poseen un acabado espejo en aluminio anodi-

zado (con reflectancia de 86% del cual 15% es 
difusa y el resto es directa en el espectro UV); el 
CPC cuenta con una razón de concentración de
RC = 1, y está alineado con el eje este-oeste con 
una inclinación a 21° con orientación sur. Todas 
las conexiones son de teflón o plástico resistente 
a la radiación UV. El sistema es alimentado por 
una bomba magnética de diafragma Shurflo se-
rie de oro 2088 a 12 volts (25 l min-1). La figura 
1 muestra el montaje del sistema experimental 
de la celda electroquímica acoplada al concen-
trador parabólico solar.

Resultados y discusión

Caracterización de las aguas residuales

El cuadro 1 muestra la caracterización de las 
aguas residuales domésticas cuyos parámetros 
de sólidos sedimentables, pH, temperatura, 
fósforo, grasas y aceites cumplen con los lími-
tes máximos permisibles conforme a la Norma 
Oficial Mexicana NOM-001-SEMARNAT-1996 
(Semarnat, 1996), para descargas en cuerpos 
receptores; sin embargo, la DBO5, SST, nitró-
geno y cloruros, así como la DQO, que no está 
considerada en la norma, presentaron una alta 

Figura 1. Esquema del sistema experimental para llevar 
a cabo el tratamiento del agua residual doméstica por 

oxidación anódica y por fotocatálisis heterogénea. 1) Celda 
electroquímica de flujo tipo filtro prensa, 2) rectificador 
de corriente, 3) reservorio de 20 l, 4) bomba de flujo de 

diafragma, 5) concentrador parabólico solar.
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concentración y sus efectos repercuten en el 
medio acuático si el efluente no es tratado de 
manera adecuada.

Diseño compuesto central

Los valores reales de los niveles fueron codifi-
cados en inferior (-1), intermedio (0) y superior 
(1), considerando seis puntos centrales y seis 
puntos axiales. La elección de la distancia a de 
los ensayos axiales al centro se estableció con 
la finalidad de obtener una varianza estable de 
la respuesta en los puntos de interés con una 
a = 1.68179, optándose por un diseño rotable, 
con un total de 20 ensayos; estos datos fueron 
generados empleando la ecuación (16) median-
te el programa Design-Expert 7.0. Los niveles 
para la intensidad de corriente fueron de 3.18, 
10, 20, 30 y 36.82 ampere; para el Na2SO4, la 
concentración fue de 0.02, 0.03, 0.04, 0.05 y 0.06 
M, y para el TiO2 fue de 65.9, 100, 150, 200 y 
234.1 mg l-1. Los ensayos sugeridos fueron or-
denados en el cuadro 2, que muestra algunas 
de las variables de interés monitoreadas duran-
te el tratamiento del agua residual doméstica.

Consumo energético de los procesos

Los datos obtenidos a partir del diseño de 
experimentos se muestran en el cuadro 2. Para 
todos los casos se tiene un ligero incremento 
en el pH, efecto que puede ser atribuido a la 
generación de OH- en la superficie del cátodo 
conforme a la reacción (18) (Isarain-Chávez, De 
la Rosa, Godínez, Brillas, & Peralta-Hernández, 
2014). En el caso de la irradiación solar, fue un 
factor importante que no se pudo controlar, 
pues se registraron variaciones de 1 090 a 738 
Wm-2 al inicio y final de los ensayos durante el 
trascurso de los días; estas variaciones afectaron 
las velocidades de reacción fotocatalíticas, las 
cuales fueron proporcionales al flujo radiante. 
En este mismo cuadro se aprecian los valores 
iniciales y finales del proceso, cuantificados en 
términos de COT, los cuales evidencian un bajo 
porcentaje de degradación:

	 2H2O + 2e– → H2 + 2OH–	 (18)

Como se esperaba, existe un incremento en 
la conductividad al adicionar el Na2SO4, cuyo 

Cuadro 1. Caracterización inicial del agua residual doméstica.

Prueba Método empleado Resultados

Conductividad NMX-AA-093-SCFI-2000 1 890-1 983 mS cm-1

pH NMX-AA-008-SCFI-2000 7.31-8.56

Temperatura NMX-AA-007-SCFI-2000 25.2 °C

Sólidos sedimentables NMX-AA-004-SCFI-2000 0.3 ml l-1

Sólidos suspendidos totales NMX-AA-034-SCFI-2001 132 mg l-1

Nitrógeno total NMX-AA-026-SCFI-2001 44.6 mg l-1

Grasas y aceites NMX-AA-005-SCFI-2000 14.23 mg l-1

Demanda bioquímica de oxígeno NMX-AA-028-SCFI-2000 150 mg l-1

Fósforo total NMX-AA-029-SCFI-2000 4.09 mg l-1

Nitrógeno amoniacal NMX-AA-026-SCFI-2001 19.6 mg l-1

Nitratos NMX-AA-079-SCFI-2000 10.1 mg l-1

Nitritos NMX-AA-030-SCFI-2000 < 0.0123 mg l-1

Demanda química de oxígeno NMX-AA-039-SCFI-2000 742.9-756.4 mg l-1

Carbono orgánico total --- 248.4-252.9 mg l-1

Sustancias activas al azul de metileno NMX-AA-073-SCFI-2000 12.16 mg l-1

Cloruros NMX-AA-093-SCFI-2000 49.5 mg l-1

Hierro total EPA6010C/2007/ICP 0.95 mg l-1
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único fin fue disminuir la tensión de celda y el 
costo eléctrico, el cual está ligado con el con-
sumo energético de los procesos (CEP), donde 
un aumento en la intensidad de corriente 
incrementa el voltaje de celda. Este CEP es de-
finido como la cantidad de energía consumida 
durante el proceso de degradación a un tiempo 
t; el CEP es expresado en unidades de kWhm-3 
y queda definido por la ecuación (19) (Isarain-
Chávez et al., 2012):

	 CEP =
V I t
Vs

	 (19)

Donde I es la intensidad de corriente (A); 
t, el tiempo de electrólisis (horas); V, el voltaje 
promedio de celda (V), y VS es el volumen del 
agua tratada (l).

Respuestas del diseño de experimentos

El cuadro 3 presenta los factores y las respues-
tas para el diseño rotable compuesto central 
usando la MSR, generando los perfiles gráficos 
donde se extraen los parámetros de diferencia 
en la concentración del carbono orgánico total 
(DCOT), eficiencia de degradación (h) y el con-
sumo energético por unidad de masa de COT 
(CECOT); los dos primeros parámetros fueron 
evaluados por las ecuaciones (20) y (21):

	 COT = COT0 COTt 	 (20)

	 n =
COT0 COTt

COT0
100	 (21)

Donde COT0 es la concentración del 
carbono orgánico total inicial (mg l-1) y COTt 

Cuadro 2. Consumo energético y variables monitoreadas durante el tratamiento del agua residual por oxidación anódica 
acoplada a la fotocatálisis.

Núm. 
ensayo

pHi pHf

Conductividad 
inicial 

(µScm-1)

Conductividad 
final 

(mScm-1)

Radiación 
inicial 
(Wm-2)

Radiación 
final 

(Wm-2)

COT 
inicial 
(mg l-1)

COT 
final 

(mg l-1)

Tensión 
de celda 
(Volts)

CEP 

(kWhm-3)

1 8.51 8.65 1 934 8.92 1 060 780 249.8 227.4 6.75 27.0

2 8.47 8.54 1 921 7.34 1 090 760 251.7 210.6 10.9 65.4

3 8.43 8.52 1 898 6.40 910 780 251.6 201.4 11.9 47.6

4 8.36 8.47 1 890 8.44 952 790 250.5 193.1 10.1 40.2

5 8.57 8.68 1 917 7.50 962 874 249.3 208.2 11.5 69.0

6 8.46 8.53 1 918 8.25 920 790 250.2 212.7 10.2 40.8

7 8.22 8.32 1 935 8.75 1 027 845 251.1 209.8 9.9 39.6

8 7.89 8.42 1 925 8.65 995 856 252.8 194.2 10.1 74.0

9 7.93 8.24 1 963 9.33 1 003 838 251.1 195.9 8.9 53.7

10 8.28 8.52 1 949 8.56 1 050 856 249.6 227.3 10.1 40.2

11 8.08 8.27 1 953 8.28 926 738 252.5 235.6 9.6 6.1

12 7.39 8.52 1 918 8.59 964 880 252.4 215.6 9.9 39.8

13 7.88 8.45 1 895 8.99 925 870 252.3 215.6 9.2 54.9

14 7.94 8.35 1 931 8.22 990 803 252.2 204.2 10.1 40.4

15 7.83 8.31 1 936 7.03 893 834 252.9 215.2 11.5 23.0

16 7.91 8.42 1 892 9.19 842 780 252.9 219.6 7.8 15.7

17 8.20 8.56 1 910 8.13 885 823 250.9 230.9 9.7 38.8

18 7.95 8.51 1 983 8.60 888 873 249.5 202.4 9.7 38.6

19 7.81 8.43 1 943 7.86 815 931 248.7 202.2 11.7 23.3

20 7.94 8.35 1 927 9.09 867 905 252.6 197.3 9.1 18.2
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es la concentración del carbono orgánico total 
al tiempo t (min). Mientras que el consumo 
energético por unidad de masa de COT (CEC0T) 
es expresado en kWh (gCOT)-1) a un tiempo 
t de electrólisis, expresado por la ecuación 
(22), donde ∆(COT)exp es el descenso del COT 
experimental (g m-3) (Isarain-Chávez et al., 
2012):

	 CECOT =
CEP

COT( )exp
	 (22)

En dicho cuadro se aprecia que los valores 
de DCOT van de 16 a 57 mg l-1 y se interpreta 
que la mayor eficiencia se consigue al aplicar 
una corriente de 30 y 36.8 ampere, así como la 
adición de 150 a 200 mg l-1 de TiO2, con 0.04, 0.05 
molar de Na2SO4.

Las ecuaciones (23), (24) y (25) son los mo-
delos matemáticos predictivos obtenidos en 
términos lineales con las interacciones de las 

tres variables independientes conforme a la 
ecuación (17), para el CECOT, el DCOT, y la h por 
oxidación anódica acoplada a la fotocatálisis 
en el tratamiento de 20 l de aguas residuales 
domésticas:

	 CECOT = 0.95287 + 0.039131 * X1 -5.00314 
	 * X2 -3.34979E-003 * X3	 (23)

	 DCOT = 22.13172 + 0.52146 * X1 -238.59172 
	 * X2 + 0.11502 * X3	 (24)

	 h  = 8.88318 + 0.28792 * X1 -122.14836 * X2 
	 + 0.064847 * X3	 (25)

La figura 2a muestra una aceptable co-
rrelación entre la probabilidad normal de los 
residuales para el CECOT, donde los puntos 
cercanos a la diagonal indican el óptimo del 
modelo, la cual determina que la desviación 

Cuadro 3. Factores y respuestas del diseño de experimentos.

Núm. 
ensayo

X1: corriente 
(ampere)

X2: Na2SO4 
(moles)

X3: catalizador 
(mgl-1)

Respuesta DCOT 
(mgl-1)

Respuesta CECOT 
(kWh COT-1)

Respuesta 
eficiencia (%)

1 20.0 0.06 150 22.43 1.21 10

2 30.0 0.03 200 41.10 1.59 20

3 20.0 0.02 150 50.18 0.95 25

4 20.0 0.04 150 57.38 0.70 30

5 30.0 0.03 100 41.08 1.68 20

6 20.0 0.04 234 37.47 1.09 18

7 20.0 0.04 150 41.26 0.96 20

8 36.8 0.04 150 58.57 1.26 30

9 30.0 0.05 200 55.21 0.97 28

10 20.0 0.04 150 22.33 1.80 10

11 3.18 0.04 150 16.92 0.36 7

12 20.0 0.04 150 36.85 1.08 17

13 30.0 0.05 100 36.71 1.49 17

14 20.0 0.04 150 47.92 0.84 23

15 10.0 0.03 100 37.80 0.61 18

16 10.0 0.05 100 33.33 0.47 15

17 20.0 0.04 65.9 20.03 1.94 9

18 20.0 0.04 150 47.05 0.82 23

19 10.0 0.03 200 46.50 0.50 23

20 10.0 0.05 200 55.32 0.33 28
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entre estos valores es mínima (Ramírez et al., 
2005; Almeida et al., 2011). En el caso de la fi-
gura 2b, los residuales se encuentran dentro de 
los límites (Domínguez et al., 2010).

Análisis de varianza ANOVA para el modelo 
lineal

En el cuadro 4 se muestra el análisis de varian-
za, el cual demuestra que el modelo lineal es 
significativo a partir del test (F modelo = 7.19), 
con un valor bajo de probabilidad de 0.0028, 
con modelos sugeridos con p < 0.05, los cuales 
fueron validados con ensayos independientes. 

Superficies de respuesta

Efecto de la intensidad de corriente

En la figura 3 se observan los gráficos tridi-
mensionales de superficie de respuesta para 
CECOT, DCOT y h, mostrando el efecto de la 
concentración del Na2SO4, del TiO2 y de la I. En 
el cuadro 3 se aprecian los ensayos a cinco dife-
rentes intensidades de corriente: 10, 20 y 30 A, 
con un mínimo de 3.18 y un máximo de 36.82 
ampere. Al aplicar la corriente de 3.18 A, se 
obtiene una baja eficiencia de degradación de 
7% (ensayo 11), con un efecto poco significativo 

Figura 2. (a) Correlación entre la probabilidad normal predicha por el modelo vs. los residuales y (b) residuales vs. número 
de ensayos, para el análisis de CECOT a los 240 minutos de degradación por electro-oxidación acoplada a la fotocatálisis en el 

tratamiento de 20 l de aguas residuales domésticas con 742.9-756.4 mg l-1 en DQO.

Cuadro 4. Análisis ANOVA del modelo de superficie de respuesta lineal para el CECOT.

Factores
Suma de 

cuadrados
Grados de 

libertad
Media 

cuadrada
Valor F P-Valor de probabilidad 

> F

Modelo 2.51 3 0.84 7.19 0.0028

X1-I 2.09 1 2.09 17.98 0.0006

X2-Na2SO4 0.034 1 0.034 0.29 0.5952

X3-catalizador 0.38 1 0.38 3.29 0.0883

Residuales 1.86 16 0.12

Error puro 0.79 5 0.16

Total (corr.) 4.37 19
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Figura 3. Gráficos de superficie de respuesta generada usando el diseño de compuesto central para la oxidación anódica 
acoplada a la fotocatálisis en el tratamiento de 20 l de aguas residuales domésticas: (a) CECOT con Na2SO4 vs. I; (b) CECOT con I vs. 

TiO2; (c) COT con Na2SO4 vs. I; (d) COT con TiO2 vs. I; (e) eficiencia con TiO2 vs. Na2SO4; (f) eficiencia con I vs. TiO2.
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por parte del fotocatalizador y un consumo 
de 0.36 kWh COT-1. Mientras que a 36.8 A, se 
consigue 30% de degradación, manteniendo la 
misma concentración del fotocatalizador y del 
sulfato de sodio, con un consumo de 1.26 kWh 
COT-1, siendo éste superior al del ensayo 4 bajo 
las mismas condiciones de TiO2 y Na2SO4; esto 
demuestra que el radical •OH vía electroquí-
mica fue la principal especie oxidante, también 
se tienen reacciones de competencia (ecuación 
(1)), la cual, a altas intensidades de corriente, 
consume electrones que provocan una dismi-
nución en la eficiencia del proceso global y un 
mayor consumo energético (figuras 3a y 3b).

Cabe hacer mención que el efluente presen-
tó una alta concentración de cloruros (49.5 mg 
l-1), que en teoría puede llevar a la formación de 
especies que contribuyen al proceso oxidativo 
con bajo consumo energético (ensayos 4, 14 y 
18), como lo muestra la reacción (26), donde 
la especie formada es hidrolizada a ión cloro 
y ácido hipocloroso (reacción (27)); esta última 
posee un menor poder oxidante (E° = 1.49 V vs. 
SHE) que el radical •OH (E° = 2.80 V vs. SHE) 
(De Laat, Le, & Legube, 2004; Kim et al., 2005; 
Isarain-Chávez et al., 2014):

	 2Cl–  → Cl(aq) + 2e–	 (26)

	 Cl2(aq) + H2O → HClO + Cl– + H+	 (27)

Estas reacciones pueden ser afectadas a 
altas densidades de corriente donde un exceso 
de radicales •OH puede trasformar al ión Cl-, a 
otras especies menos oxidantes conforme a las 
reacciones (28), (29) y (30) (De Laat et al., 2004; 
Kim et al., 2005; Isarain-Chávez et al., 2014):

	 •OH + Cl– ↔ ClOH•	 (28)

	 ClOH•– + Cl– → Cl2
•– + OH–	 (29)

	 2Cl2
•– → Cl2(aq) + 2Cl–	 (30)

Otras de las especies a considerar es el 
nitrógeno amoniacal (19.6 mg l-1), los iones ni-

trito y nitrato; la primera especie teóricamente 
podría ser oxidada por seis electrones, con la 
inhibición de la reacción de evolución de oxíge-
no, siguiendo la reacción (31) (Kim et al., 2005; 
Michels, Kapalka, Abd-El-Latif, Baltruschat & 
Comninellis, 2010):

	 2NH3 → N2 + 6H+ + 6e–	 (31)

Mientras que en el cátodo podría reducir el 
ión nitrato (10.1 mg l-1) a nitrito vía dos electro-
nes (reacción (32)), o bien el ión nitrato puede 
ser llevado hasta amonio vía ocho electrones 
conforme la reacción (33) (Kim et al., 2005; 
Michels et al., 2010), en el medio fotocatalítico 
podría llevarse a cabo la reacción inversa del 
ión nitrito, a ión nitrato, como se muestra en la 
reacción (34):

	 NO–
3 + H2O + 2e– → NO–

2 + 2OH–	 (32)

	 NO–
3 + 6H2O + 8e– → NH3 + 9OH–	 (33)

	 NO–
2 + ½ O2 → NO–

3	 (34)

De acuerdo con los resultados mostrados, 
se tiene que a intensidades de corriente de 20 
A, se alcanzan eficiencias de 23 hasta 30%, con 
consumos que van de 0.7 a 0.84 kWh COT-1, lo 
cual se traduce en un ahorro energético.

Efecto de la concentración del Na2SO4

Con la finalidad de evaluar la influencia del 
Na2SO4, se realizaron experimentos con cinco 
diferentes concentraciones, cuyos valores se 
muestran en el cuadro 3 y en la figura 3, resul-
tando que a 0.02 y 0.04 M (ensayos 2, 7 y 12), la 
degradación fue significativamente mayor que 
a 0.06 M (ensayo 1), todas ellas con intensida-
des de corriente de 20 A y 150 mgl-1 de TiO2. Los 
ensayos 15 y 16 a concentraciones de 0.03 y 0.05 
M de Na2SO4 y corrientes de 10 A y 100 mgl-1 de 
TiO2, con degradaciones de 18 y 15%, respec-
tivamente. Estos resultados concuerdan con lo 
reportado en la literatura, donde un aumento 
en la concentración de Na2SO4 provoca un me-
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nor abatimiento del COT (figura 3c) debido a 
que el anión SO4

2- posee la constante de reacción 
de secuestro de radicales más alta que los otros 
iones, pese a su desaparición más rápida en las 
aguas, como se ha reportado (SO4

2- > NO-
3 > Cl-).

Este efecto también puede atribuirse a una 
alta intensidad en la corriente, que genera una 
elevada concentración de radicales •OH, la cual 
conduce a la formación de oxidantes débiles, 
como los iones S2O8

2-, conforme a la reacción 
(35) (Domínguez et al., 2010; García et al., 2014):

	 2SO4
2– → S2O8

2– + 2e–	 (35)

La disminución en los costos por kWh COT-1 
para todos aquellos sistemas con alto conteni-
do de Na2SO4 no compensa la baja eficiencia de 
degradación lograda al final de la electrólisis.

Efecto de la concentración del TiO2

Al igual que en los casos anteriores, se proba-
ron cinco diferentes concentraciones de fotoca-
talizador, considerando dos valores extremos 
de 65.9 y 234 mgl-1 de TiO2, con eficiencias de 
9 y 18% a 20 A, y 0.04 M de Na2SO4 (ensayos 6 
y 17); en el primer caso ocurre una clara defi-
ciencia por parte del fotocatalizador, cuya con-
tribución es mínima; en contraparte, el exceso 
de TiO2 produce el efecto de apantallamiento 
o bien posiblemente una dimerización (ecua-
ción (36)), generando un radical hidroperóxilo 
(ecuación (37)), el cual resulta menos reactivo 
con una baja contribución al proceso oxidativo 
(figuras 3e y 3f). Cabe destacar que estos siste-
mas tuvieron un alto consumo energético con 
1.09 y 1.94 kWh COT-1:

	 •OH + •OH → H2O2	 (36)

	 H2O2 + •OH → H2O + HO2
•	 (37)

En el caso de las concentraciones de 100, 150 
y 200 mgl-1 de TiO2 se consiguió una diferencia 
poco significativa (figura 3d), lo cual evidencia 

que la mayor contribución del proceso oxidati-
vo se debe a la producción del radical •OH vía 
electroquímica. Otro de los aspectos a conside-
rar fue la concentración de oxígeno disuelto en 
el medio, ya que si el oxígeno se agota, el pro-
ceso fotocatalítico se detiene (figura 1), por lo 
cual el oxígeno resulta ser el principal aceptor 
de electrones, generando al radical superóxido 
O2

• (KO2 = 2 x 1010 M-1s-1), conforme a la ecuación 
(38), el cual posee un menor poder oxidante; sin 
embargo, puede llegar a degradar compuestos 
aromáticos sustituidos con una alta absorción 
en el intervalo UV:

	 O2 + e– → O2
•	 (38)

Es de destacar que las aguas residuales 
domésticas con las que se realizaron todos los 
ensayos poseen cierta concentración de iones 
HCO3

-, los cuales pueden disminuir la eficien-
cia del proceso, como se pone de manifiesto en 
la reacción (39):

	 •OH + HCO3
– → CO3

•– + H2O	 (39)

Optimización del proceso

A partir de los resultados anteriores, se se-
leccionó al sulfato de sodio como la variable 
a minimizar, para maximizar la eficiencia de 
degradación, manteniendo en el intervalo al 
consumo energético y al catalizador. De esta 
manera se determinaron las condiciones ópti-
mas del proceso y cuyos límites son listados en 
el cuadro 5.

Experimentos óptimos y caracterización del 
agua residual

La solución obtenida por el sistema predice 
un DCOT de 54 mg l-1 y una eficiencia de de-
gradación máxima de 26.8%, con un consumo 
mínimo de 1.30 kWh COT-1 y una deseabilidad 
de 0.768, aplicando una intensidad de corriente 
de 29.78 A, con concentraciones de 0.03 M de 
Na2SO4 y 200 mg l-1 de TiO2. Estas condiciones 
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fueron ensayadas en el sistema consiguiendo 
una disminución en la DQO de 793.7 a 479.7 
mg l-1, y en COT de 265.7 a 212.9 mg l-1, con un 
aumento del pH de 8.1 a 8.42 unidades. Pese 
a que se emplearon los parámetros óptimos, 
difícilmente se alcanzó un porcentaje superior 
a 19.8% en COT, con lo cual se demuestra que 
ambos procesos de oxidación avanzada bajo 
estas condiciones ensayadas no son suficien-
temente robustos como para tratar aguas re-
siduales que no hayan sido sometidas a algún 
tratamiento previo.

Conclusiones

Los ensayos mostraron un aumento en la degra-
dación, al incrementar la intensidad de corrien-
te sobre los electrodos de DSA, decreciendo la 
tensión de celda al aumentar la concentración 
de Na2SO4, ya que el agua residual posee una 
baja conductividad; esto conlleva a un aumen-
to en el costo de tratamiento por la adición de 
reactivos, siendo poco viable esta alternativa, 
por lo cual no es recomendable la oxidación 
anódica para estos efluentes, pese al alto po-
der oxidante de los materiales, ya que el alto 
consumo energético y el bajo porcentaje de de-
gradación hacen poco atractiva esta tecnología. 
Este hecho quedó demostrado al pasar de los 
30 a los 36 A, consiguiendo degradaciones poco 
significativas. Un aumento en la concentración 
del TiO2 incrementa la degradación, pero un 
exceso de fotocatalizador puede propiciar un 
efecto negativo de apantallamiento; de manera 
análoga, un incremento en la concentración de 
Na2SO4 favorece la generación del anión SO4

2-, 
el cual posee la constante de reacción de secues-

tro de radicales •OH muy alta, disminuyendo 
la eficiencia global del proceso. La combinación 
de TiO2 y DSA representa una alternativa en el 
pulido de las aguas en la eliminación de trazas 
de contaminantes, pero no así para efluentes 
con una alta concentración de sólidos suspen-
didos, color y DQO.
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Carrera-Villacrés, D. V., Crisanto-Perrazo, T., Ortega-Escobar, 
H., Ramírez-García, J., Espinosa-Victoria, D., Ramírez-Ayala, 
C., Ruiz-Vera, V., Velázquez-Machuca, M., & Sánchez-Bernal, 
E. (marzo-abril, 2015). Salinidad cuantitativa y cualitativa 
del sistema hidrográfico Santa María-Río Verde, México. 
Tecnología y Ciencias del Agua, 6(2), 69-83.

La investigación se desarrolló en el sistema hidrográfico Santa 
María-Río Verde, con el objetivo de conocer la evolución y 
salinidad de las aguas de riego  tanto cuantitativa, expresada 
como conductividad eléctrica, como cualitativa, calculada 
mediante la relación de adsorción de sodio y magnesio, 
para posteriormente predecir sus efectos sobre los suelos y 
cultivos. La investigación fue no experimental transversal 
descriptiva, con el muestreo a juicio en 69 estaciones, 
muestreadas desde el invierno de 2009, y primavera y 
otoño de 2010. Se determinaron 10 mediciones en cada 
muestra de agua: cationes, aniones, pH y conductividad 
eléctrica (CE). Se siguió el modelo basado en la alcalinidad 
para determinar la vía evolutiva que toman las aguas, y se 
comprobó con un experimento de reconcentración de sales 
por evaporación. Se calculó el índice de saturación (IS) y las 
modificaciones de la relación de adsorción de sodio (RAS); 
éstas fueron, RAS y RASaj  El sistema hidrográfico Santa 
María-Río Verde, de acuerdo con la salinidad cuantitativa, 
se clasificó en su mayoría de ríos como alta y muy altamente 
salinas; la salinidad cualitativa más crítica fue la magnésica, 
en comparación con la sódica, a pesar de que la calcita 
precipitará. La evolución de las aguas fueron de sulfatadas 
cálcicas a sulfatadas magnésicas y sódicas. Existe la tendencia 
a que aumente la concentración y cambie la tipología de la 
salinidad de las aguas del sistema hidrográfico Santa María-
Río Verde, afectando los suelos y cultivos.

Palabras clave: sódica, magnésica, evolución de las aguas, 
geoestadística.
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Abstract

Carrera-Villacrés, D. V., Crisanto-Perrazo, T., Ortega-Escobar, 
H., Ramírez-García, J., Espinosa-Victoria, D., Ramírez-Ayala, 
C., Ruiz-Vera, V., Velázquez-Machuca, M., & Sánchez-Bernal, E. 

(March-April, 2015). Qualitative and Quantitative Salinity of the 
Santa María-Verde River Hydrographic System, Mexico. Water 
Technology and Sciences (in Spanish), 6(2), 69-83.

This investigation took place in the Santa Maria-Verde River 
hydrographic system in order to identify the evolution of the 
salinity of irrigation water. It included both a quantitative 
(electrical conductivity) and qualitative (calculated using the 
sodium and magnesium adsorption ratio) analysis in order to 
predict effects on soil and crops. The investigation used a non-
experimental, descriptive cross-sectional design in which 69 
stations were sampled from winter 2009 to spring and autumn 
of 2010. Ten measurements were taken for each water sample, 
cations, anions, pH and electrical conductivity (CE). An alkalinity 
model was used to determine the evolution of the waters, which 
was experimentally verified by re-concentration of salts through 
evaporation. The saturation index (SI) and changes in the 
sodium adsorption ratio (SAR and SARadj) were calculated. The 
salinity of most of the rivers in the Santa Maria-Verde River 
hydrographic system was classified as high or very high, according 
to the quantitative analysis. The most critical qualitative salinity 
was that of magnesium, as compared to sodium, even with the 
precipitation of calcite. The waters evolved from calcium sulfate 
to magnesium and sodium sulfate. There was a trend of increasing 
concentrations and changes in the type of salinity of the waters in 
the Santa Maria-Verde River hydrographic system, which affects 
the soils and crops.

Kewords: sodium, magnesium, evolution of water, geostatistical.
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Introducción

La salinidad de los suelos causa graves pro-
blemas a la agricultura, por lo que este estudio 
contribuirá al desarrollo de las regiones áridas 
y semiáridas que sufren con mayor intensidad 
dicho fenómeno. Los recursos agronómicos de 
las regiones áridas y semiáridas representan 
60% del territorio mexicano y son los menos 
explotados, a pesar de que se consideran con 
un alto potencial agrícola. El sistema hidrográ-
fico Santa María-Río Verde es uno de los más 
afectados debido a la salinidad de sus suelos. 
La salinidad en los suelos es posible determi-
narla a través de la medición de los iones en las 
aguas de riego, pues cuando se realiza la irriga-
ción de los cultivos, el agua satura el suelo y en 
ese instante existe un equilibrio químico entre 
estas dos matrices. 

La salinidad cuantitativa se mide a través 
de la conductividad eléctrica (CE) de las aguas, 
mientras que la salinidad cualitativa en este 
trabajo se midió a través de la relaciones de 
adsorción de Na+ y Mg2+.

La salinidad cuantitativa engloba la 
salinidad primaria y secundaria; esta últi-
ma es causada por el hombre debido a las 
malas prácticas de riego. En la zona de 
estudio, la salinidad primaria obedece a su 
pasado geológico, lo cual provoca procesos 
geoquímicos entre las aguas, suelos y cultivos, 
que pueden generar graves problemas al 
incorporarlos a la agricultura, y los empobrece 
física y químicamente, disminuyendo en espe-
cial su fertilidad; en hojas y frutos se presentan 
daños por la acumulación de iones tóxicos en 
las células, disminuyendo su tamaño, color y, 
por tanto, su valor comercial (Shani & Dudley, 
2001).

Para la determinación de la evolución salina 
se realizó un experimento de reconcentración 
de sales, con el fin de simular lo que sucede en 
la geografía de la zona de riego de Río Verde 
por los procesos de evaporación-precipitación. 
En este experimento se determinó que las sales 
disueltas en el agua cambian de sulfatadas cál-

cicas, que tienen una solubilidad cercana a los 
10 g l-1, a sulfatadas magnésicas y sódicas, con 
una solubilidad aproximada de 350 g l-1, corro-
borando los resultados mostrados por Szabolcs 
(1994), por lo que se consideran aguas con alta 
energía, impidiendo la absorción de nutrientes 
en los cultivos.

El objetivo del presente trabajo fue conocer 
la evolución y concentración de la salinidad de 
las aguas de riego tanto cuantitativa, expresada 
como conductividad eléctrica, como cualitativa, 
calculada a través de la relación de adsorción 
de sodio y magnesio, para posteriormente pre-
decir sus efectos sobre los suelos y cultivos del 
sistema hidrográfico Santa María-Río Verde.

Materiales y métodos

Este trabajo fue una investigación transversal, 
no experimental, prospectiva, a juicio del 
investigador. Transversal, porque se midieron 
una sola vez variables como características 
físicas y químicas en un momento dado; no se 
pretendió evaluar la evolución en el tiempo de 
las mismas. El estudio fue descriptivo, porque 
cuenta con un universo de aguas, que se pre-
tendieron describir en función de un grupo de 
variables y respecto de las cuales no existen 
hipótesis centrales.

Los criterios del investigador se basaron en 
la observación de la zona y estudios de calidad 
de suelos y aguas preliminares realizados por el 
Colegio de Postgraduados campus Montecillo, 
Programa de Hidrociencias desde el año 1967 
(Grande, Hernández, Aguilera, & Boulaine, 
1967).

Respecto a la toma de muestras de agua, el 
recorrido inició desde los escurrimientos en la 
Sierra Madre Oriental, en donde nacen los ríos 
Extorax, Ayutla, Jalpan, Santa María, Río Verde, 
y terminó en los valles en donde se aprovecha 
para irrigación, con un total de 69 estaciones. 
Las muestras se tomaron en manantiales y ríos 
antes y después de su paso por zonas urbanas, 
con el fin de conocer el incremento en la salini-
dad cuantitativa y cualitativa.
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En este trabajo, las variables físico-químicas 
medidas y consideradas para el estudio de la 
evolución y la salinidad cualitativa de las aguas 
de riego fueron la concentración de aniones y 
cationes (Ca2+ + Mg2+, Na+, K+, CO3

2-, HCO3
-, 

Cl- y SO4
2), el pH y conductividad eléctrica.

Para la determinación de la evolución de 
la salinidad se realizó un experimento basado 
en la evaporación del manantial de Media 
Luna, que es la principal fuente de agua para 
riego del valle de Río Verde, experimento que 
comprobó los modelos propuestos por Hardie 
y Eugster (1970), y por Risacher y Fritz (2009).

El método utilizado para la determinación 
analítica de la concentración de iones fue el 
que propone la APHA (1995), es decir, en cada 
estación de muestreo del sistema hidrográfico 
Santa María-Río Verde se tomaron por duplica-
do muestras de agua con un volumen de 0.5 l. 
El envase de recolección de la muestra de agua 
se enjuagó varias veces, con el agua sujeta a 
muestreo. Los iones Ca2+, Mg2+, Na+, K+, CO3

2-, 
HCO3

-, Cl- y SO4
2- se determinaron analítica-

mente de acuerdo con los métodos 4500-H+B, 
2510 B, 3500 Ca D, 3500 Na K D, 2320 B, 4500 
Ci B, 4500-SO4 B, 2540 D y 2540 E, respectiva-
mente. Las variables conductividad eléctrica y 
pH se midieron bajo los parámetros de las nor-
mativas oficiales mexicanas NOM-AA-93-1984 
y NMX-AA-008-SCFI-2000, respectivamente.

En cuanto a la interpretación de los resulta-
dos de la salinidad cuantitativa y cualitativa, se 
usó el método propuesto por Richards (1962), 
el cual evalúa la salinidad través de la conduc-
tividad eléctrica y la relación de adsorción de 
Na+, para después utilizar las clasificaciones y 
predecir el grado de salinidad y afectación de 
suelos y cultivos.

Para la elaboración de los mapas de distri-
bución espacial se utilizó la metodología geoes-
tadística de Kriging, con la ayuda del software 
Arc Gis, versión 9.3. Webster y Oliver (2007) 
mencionan que este método presenta excelen-
tes resultados, porque las concentraciones son 
variables, aleatorias y poseen una continuidad 
espacial.

Resultados y discusión

La composición iónica de las aguas del 
sistema hidrográfico Santa María-Río Verde

 
En el cuadro 1 se presentan las concentraciones 
de cationes y aniones de los muestreos rea-
lizados en los años 2009 y 2010 en el sistema 
hidrográfico Santa María-Río Verde. Los datos 
mostrados se sometieron a las comprobaciones 
propuestas por APHA (1995) en lo concernien-
te a errores aceptables. Al final del cuadro 1 se 
tienen los principales parámetros estadísticos. 
También se muestra la variación del pH entre 
6.9 y 8.2, existiendo condiciones medias de 
neutralidad en todas las aguas. Estas condi-
ciones se dan en parte porque el ión HCO3

- es 
una base débil y el CO3

2- es una base fuerte, por 
lo que el sistema HCO3

-/CO3
2- es un sistema 

tampón (Figueruelo & Dávila, 2004). 
La salinidad de las aguas continentales se 

determina mediante cuatro cationes principa-
les: Ca2+, Mg2+, Na+ y K+, y por lo aniones CO3

2-, 
HCO3

-, Cl- y SO4
2-, cuya concentración mundial 

media es de 120 mg l-1 (Wetzel, 1981), pero va-
ría de manera considerable de un continente a 
otro, y según la litología de las masas de la tie-
rra. Utilizando los promedios de concentración 
de los datos del muestreo de aguas en Na+ / 
Na+ + Ca2+ = 0.24 y STD = 1 090.88 mg l-1, y ubi-
cando los datos en gráfico de Gibbs (1970), tal 
como se muestra en la figura 1, resulta que las 
aguas del sistema hidrográfico Santa María-Río 
Verde se localizan en la zona donde predomina 
la evaporación con respecto a la precipitación, 
lo que al mantenerse la tendencia provocaría 
un incremento en la concentración y cambiaría 
la tipología de la salinidad de las aguas y, por 
tanto, en los suelos. 

En la figura 2 se observa la predominancia 
de Ca2+, Mg2+, Na+ y K+, CO3

2-, HCO3
-, Cl- y 

SO4
2- y su aumento en la concentración en las 

estaciones de muestreo en el sistema hidrográ-
fico Santa María-Río Verde. Por ejemplo, en el 
poblado de Peña Blanca, la concentración del 
Ca2+ comienza a aumentar, por la acción de 
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Cuadro 1. Composición iónica, pH, CE, STD, Índice de Saturación (IS), RASorig y RASaj del sistema hidrográfico 
Santa María-Río Verde.

Núm. pH
CE 

µS cm-1

mmolc l-1   mg l-1

IS RASorig RASaj
Ca2+ Mg2+ Na+ K+ Suma CO3

2- HCO3
- Cl- SO4

2- Suma
% 

error
STD

1 7.7 426.00 2.32 1.42 0.28 0.19 4.21 0.00 3.27 0.68 0.17 4.12 1.04 309.57 0.79 0.20 0.37

2 8.1 1 700.00 8.20 3.70 4.63 0.27 16.80 0.00 6.73 2.90 6.74 16.37 1.30 1 163.43 1.70 1.90 5.12

3 7.2 1 272.73 4.21 3.00 4.90 0.43 12.54 0.00 4.22 3.20 4.78 12.20 1.37 850.81 1.02 2.58 5.22

4 8.2 336.25 2.40 0.40 0.50 0.06 3.36 0.00 2.33 0.80 0.14 3.27 1.41 243.89 0.65 0.42 0.70

5 7.5 305.45 1.47 0.85 0.65 0.09 3.06 0.00 1.71 1.20 0.07 2.98 1.32 208.50 0.30 0.60 0.79

6 8.2 337.85 2.36 0.42 0.52 0.08 3.38 0.00 2.36 0.76 0.16 3.28 1.50 246.11 0.90 0.44 0.84

7 7.7 330.91 1.57 0.96 0.64 0.09 3.26 0.00 1.83 1.26 0.10 3.19 1.09 222.50 0.36 0.57 0.78

8 7.5 372.00 2.03 1.25 0.21 0.18 3.67 0.00 2.79 0.72 0.08 3.59 1.07 267.46 0.66 0.16 0.27

9 7.9 308.25 1.66 0.72 0.60 0.08 3.06 0.00 2.03 0.78 0.17 2.98 1.32 218.62 0.61 0.55 0.88

10 7.7 254.55 1.23 0.72 0.48 0.04 2.47 0.00 1.40 0.95 0.06 2.41 1.23 167.98 0.09 0.49 0.53

11 7.9 480.50 2.60 1.10 0.92 0.12 4.74 0.00 3.13 1.20 0.27 4.60 1.50 337.81 0.82 0.68 1.23

12 7.5 509.09 1.76 1.20 1.96 0.12 5.04 0.00 2.81 1.28 0.82 4.91 1.31 355.83 0.59 1.61 2.56

13 7.4 432.73 1.48 1.02 1.65 0.10 4.25 0.00 2.37 1.08 0.69 4.14 1.31 299.94 0.42 1.48 2.09

14 7.4 381.82 1.31 0.90 1.45 0.09 3.75 0.00 2.09 0.95 0.61 3.65 1.35 264.55 0.31 1.38 1.81

15 7.5 352.90 1.87 1.22 0.22 0.18 3.49 0.00 2.69 0.65 0.06 3.40 1.31 254.46 0.61 0.18 0.29

16 7.8 467.00 2.08 1.65 0.75 0.16 4.64 0.00 2.50 0.84 1.17 4.51 1.42 323.75 0.97 0.55 1.08

17 7.5 356.36 1.81 0.84 0.82 0.09 3.56 0.00 1.92 0.94 0.60 3.46 1.42 248.15 0.42 0.71 1.01

18 7.7 324.50 1.30 0.80 0.65 0.25 3.00 0.00 2.37 0.60 0.14 3.11 1.80 233.10 0.39 0.63 0.88

19 7.9 151.30 0.40 0.64 0.30 0.16 1.50 0.00 1.13 0.22 0.11 1.46 1.25 111.12 -0.35 0.42 0.27

20 7.7 232.20 0.52 1.07 0.38 0.32 2.29 0.00 1.72 0.42 0.08 2.22 1.55 168.36 -0.14 0.43 0.37

21 7.6 723.00 2.53 4.20 0.15 0.26 7.14 0.00 5.39 0.60 0.96 6.95 1.38 511.42 1.00 0.08 0.16

22 8.0 675.50 3.11 2.30 1.10 0.20 6.71 0.00 3.56 1.12 1.86 6.54 1.30 469.57 1.08 0.67 1.39

23 7.6 585.45 2.03 1.40 2.26 0.14 5.83 0.00 3.26 1.48 0.95 5.69 1.22 412.14 0.73 1.73 2.99

24 7.9 645.50 2.89 2.30 1.05 0.18 6.42 0.00 3.46 1.16 1.62 6.24 1.44 447.00 1.20 0.65 1.43

25 7.6 534.55 1.81 1.26 2.03 0.13 5.23 0.00 2.90 1.33 0.86 5.09 1.36 368.75 0.62 1.64 2.66

26 7.5 1 088.50 6.48 4.00 0.20 0.08 10.76 0.00 4.92 0.80 4.75 10.47 1.37 742.88 1.46 0.09 0.22

27 7.2 890.91 4.97 2.17 1.40 0.25 8.79 0.00 3.68 1.80 3.07 8.55 1.38 603.74 1.07 0.74 1.53

28 7.1 1061.50 6.09 4.06 0.22 0.10 10.47 0.00 5.10 0.82 4.27 10.19 1.36 725.70 1.50 0.10 0.24

29 7.2 890.91 4.67 2.26 1.55 0.30 8.78 0.00 3.60 1.86 3.10 8.56 1.27 602.91 1.03 0.83 1.69

30 7.5 1 770.00 12.09 4.71 0.42 0.26 17.48 0.00 5.77 1.27 9.96 17.00 1.39 1 194.82 1.62 0.14 0.38

31 7.0 2 258.00 13.39 8.21 0.38 0.32 22.30 0.00 7.03 2.12 12.58 21.73 1.30 1 497.58 1.69 0.12 0.31

32 7.0 2 265.00 13.26 8.43 0.36 0.32 22.37 0.00 7.15 2.08 12.58 21.81 1.27 1 503.09 1.69 0.11 0.29

33 7.1 2077.00 12.02 8.10 0.30 0.12 20.54 0.00 6.04 1.02 12.94 20.00 1.33 1 377.11 1.62 0.09 0.25

34 7.3 1909.09 10.11 8.23 0.35 0.17 18.86 0.00 5.76 1.13 11.48 18.37 1.32 1 260.21 1.51 0.12 0.29

35 7.3 2 009.00 11.59 8.00 0.18 0.08 19.85 0.00 4.80 1.54 12.98 19.32 1.35 1 307.65 1.52 0.06 0.14

36 7.2 1 909.09 10.15 8.24 0.33 0.18 18.90 0.00 5.80 1.14 11.46 18.40 1.34 1 262.90 1.51 0.11 0.27

37 7.2 1 909.09 10.17 8.22 0.32 0.17 18.88 0.00 5.83 1.12 11.44 18.39 1.31 1 262.60 1.52 0.11 0.27

38 7.5 1 771.00 12.60 4.28 0.36 0.25 17.49 0.00 5.83 1.26 9.92 17.01 1.39 1 199.37 1.64 0.12 0.33
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Cuadro 1 (continuación). Composición iónica, pH, CE, STD, Índice de Saturación (IS), RASorig y RASaj del sistema hidrográfico 
Santa María-Río Verde.

Núm. pH
CE 

µS cm-1

mmolc l-1   mg l-1

IS RASorig RASaj
Ca2+ Mg2+ Na+ K+ Suma CO3

2- HCO3
- Cl- SO4

2- Suma
% 

error
STD

39 7.3 1 901.00 13.55 4.56 0.38 0.28 18.77 0.00 6.23 1.42 10.61 18.26 1.38 1 286.72 1.68 0.13 0.34

40 7.6 2 221.00 12.27 8.67 0.82 0.16 21.92 0.00 7.82 1.40 12.13 21.35 1.33 1 485.54 1.69 0.25 0.68

41 7.9 2 290.91 7.36 12.00 2.88 0.38 22.62 0.00 11.81 2.62 7.59 22.02 1.34 1 552.44 1.64 0.93 2.44

42 7.0 2 047.00 8.00 11.99 0.18 0.08 20.25 0.00 4.40 1.22 14.09 19.71 1.35 1 301.74 1.24 0.06 0.13

43 7.0 1 400.00 7.10 4.69 1.76 0.28 13.83 0.00 5.30 1.60 6.56 13.46 1.36 945.88 1.39 0.72 1.73

44 7.7 2 145.50 11.80 8.50 0.78 0.16 21.24 0.00 7.70 1.20 11.82 20.72 1.24 1 444.04 1.65 0.24 0.65

45 7.5 1 272.73 6.60 4.09 1.60 0.25 12.54 0.00 4.73 1.45 6.02 12.20 1.37 857.68 1.30 0.69 1.59

46 8.2 2 374.50 15.65 7.00 0.60 0.16 23.41 0.00 6.48 1.60 14.71 22.79 1.35 1 577.21 1.90 0.18 0.52

47 7.6 1 463.64 7.52 4.75 1.85 0.30 14.42 0.00 4.78 1.60 7.68 14.06 1.26 979.94 1.35 0.75 1.76

48 7.8 2 163.64 5.90 12.53 2.58 0.32 21.33 0.00 8.40 2.42 9.86 20.68 1.55 1 414.23 1.41 0.85 2.05

49 7.6 674.50 2.87 2.26 1.24 0.25 6.62 0.00 4.02 1.60 0.80 6.42 1.57 463.49 1.01 0.77 1.56

50 7.4 644.50 3.00 1.96 1.15 0.21 6.32 0.00 4.12 1.70 0.32 6.14 1.41 445.81 1.01 0.73 1.46

51 7.2 2 306.50 14.98 6.39 1.30 0.14 22.81 0.00 3.70 2.27 16.28 22.25 1.25 1 501.24 1.46 0.40 0.98

52 7.4 2 418.18 7.36 13.12 2.90 0.52 23.90 0.00 8.29 3.12 11.78 23.19 1.51 1 576.16 1.48 0.91 2.25

53 7.7 2 729.00 16.76 8.90 1.20 0.10 26.96 0.00 4.50 2.60 19.16 26.26 1.32 1 762.52 1.56 0.34 0.86

54 7.9 2 418.18 7.70 12.89 2.86 0.45 23.90 0.00 8.89 3.10 11.28 23.27 1.34 1 588.41 1.53 0.89 2.25

55 7.7 2 485.50 14.27 9.12 1.12 0.08 24.59 0.00 6.74 2.60 14.61 23.95 1.32 1 630.88 1.65 0.33 0.87

56 7.8 2 290.91 7.23 12.30 2.68 0.40 22.61 0.00 10.53 2.92 8.59 22.04 1.28 1 530.22 1.58 0.86 2.21

57 7.2 4 730.00 27.79 9.56 9.00 0.36 46.71 0.00 4.40 7.60 33.48 45.48 1.33 3 040.00 1.71 2.08 5.65

58 7.6 3 175.50 19.05 8.82 3.31 0.22 31.40 0.00 5.18 3.18 22.23 30.59 1.31 2 070.15 1.69 0.89 2.39

59 7.0 3 563.64 9.42 18.90 6.30 0.45 35.07 0.00 9.33 6.02 18.91 34.26 1.17 2 271.73 1.61 1.67 4.38

60 7.8 2 100.00 6.54 11.12 2.76 0.32 20.74 0.00 6.50 3.14 10.46 20.10 1.57 1 352.47 1.35 0.93 2.18

61 6.9 4 200.00 11.11 22.30 7.43 0.64 41.48 0.00 8.61 8.20 23.50 40.31 1.43 2 634.32 1.62 1.82 4.76

62 7.5 1 781.82 5.45 9.43 2.30 0.40 17.58 0.00 5.78 2.62 8.72 17.12 1.33 1 156.71 1.28 0.84 1.92

63 7.2 3 818.18 6.86 20.29 9.80 0.78 37.73 0.00 11.33 7.46 17.86 36.65 1.45 2 453.43 1.60 2.66 6.90

64 7.5 3 844.50 15.80 15.94 5.84 0.34 37.92 0.00 3.80 5.80 27.18 36.78 1.53 2 400.80 1.46 1.47 3.60

65 7.4 3 975.00 16.60 16.80 5.54 0.37 39.31 0.00 3.60 6.40 28.27 38.27 1.34 2 482.98 1.45 1.36 3.32

66 7.2 3 945.45 7.48 20.69 10.12 0.72 39.01 0.00 11.53 7.98 18.40 37.91 1.43 2 532.30 1.59 2.70 6.99

67 7.0 2 418.18 4.66 12.62 6.17 0.45 23.90 0.00 5.38 4.55 13.22 23.15 1.59 1 530.70 1.10 2.10 4.42

68 7.0 5 727.27 6.66 16.00 33.10 0.83 56.59 0.00 10.41 33.50 11.12 55.03 1.40 3 478.18 1.45 9.83 24.08

69 7.3 2 036.36 7.32 11.95 0.70 0.18 20.15 0.00 5.00 3.24 11.30 19.54 1.54 1 277.71 1.27 0.23 0.51

Desv. 
est.

0.33 1 252.43 5.48 5.73 4.43 0.17 12.37 0.00 2.62 4.22 7.92 12.03 0.12 784.37 0.51 1.28 3.16

CV 0.04 0.75 0.76 0.87 1.84 0.68 0.75   0.51 1.61 0.95 0.75 0.09 0.72 0.44 1.43 1.59

Media 7.5 1 664.76 7.21 6.59 2.40 0.25 16.44 0.00 5.08 2.63 8.29 16.00 1.36 1 090.88 1.17 0.90 1.99

Mediana 7.5 1 770.00 6.60 4.69 1.10 0.20 17.48 0.00 4.78 1.45 7.68 17.00 1.35 1 163.43 1.35 0.65 1.08

Mínimo 6.9 151.30 0.40 0.40 0.15 0.04 1.50 0.00 1.13 0.22 0.06 1.46 1.04 111.12 -0.35 0.06 0.13

Máximo 8.2 5 727.27 27.79 22.30 33.10 0.83 56.59 0.00 11.81 33.50 33.48 55.03 1.80 3 478.18 1.90 9.83 24.08

Moda 7.2 1 909.09 2.03 0.72 0.38 0.08 12.54 0.00 2.37 1.60 0.06 12.20 1.37   1.69    
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Figura 1. Diagrama de Gibbs del muestreo de aguas del sistema hidrográfico Santa María-Río Verde.

Figura 2. Composición iónica de las aguas del sistema hidrográfico Santa María-Río Verde, estados de Querétaro 
y San Luis Potosí.
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las formaciones geológicas que atraviesa. Las 
estaciones 21-25 son del río Santa María, que 
tiene grandes tramos de caliza; se observa el in-
cremento de la concentración de los iones Ca2+ 
y SO4

2-. A partir de la estación 52, la salinidad 
después de los manantiales, en Ciudad Fernán-
dez, se incrementa sustancialmente debido a 
sus formaciones ricas en sales marinas, además 
de que se encuentra sobre la Plataforma Valles-
San Luis.

Salinidad cuantitativa del sistema 
hidrográfico Santa María-Río Verde

En el cuadro 2 se presenta un resumen de los 
valores de la salinidad cuantitativa medida por 
medio de conductividad eléctrica, así como la 
clasificación de acuerdo con Richards (1962), y 
el porcentaje que representa dentro del sistema 
hidrográfico Santa María-Río Verde. Con base 
en esta información, se elaboró el mapa de dis-
tribución espacial de la salinidad cuantitativa 
de la cuenca, utilizando el método geoestadís-
tico de Kriging (tal como se observa en la figura 
3), el cual concuerda con la descripción indivi-
dual de los componentes del sistema hidrográ-
fico en estudio, comprobando el método.

Salinidad cualitativa del sistema hidrográfico 
Santa María-Río Verde

Salinidad cualitativa relación de adsorción de sodio 
(RAS)

Al aumento de la proporción de Na+ retenido 
en el complejo de intercambio del suelo se le 
conoce como sodificación y es resultado de la 
utilización de aguas de mala calidad (residua-
les, salinas, sódicas) (Heidarpour, Mostafaza-
deh, Abedi, & Malekian, 2007). La concentra-
ción de Ca2+ varía de manera sensible, como 
consecuencia de los procesos de precipitación 
o disolución.

La salinidad sódica se determina a través de 
la relación de adsorción de sodio (RAS), como 
se indica en la ecuación (1):

	 RAS = Na+

Ca2+ +Mg2+

2

	 (1)

El RAS expresa la posibilidad de que el Na+ 
se adsorba en el complejo de intercambio del 
suelo y la presencia de otro cationes, en espe-

Cuadro 2. Resumen de valores de salinidad cuantitativa del sistema hidrográfico Santa María-Río Verde.

Sistema hidrográfico
Conductividad eléctrica

CE (µS/cm)
Clasificación

% en el sistema 
hidrográfico Santa 
María-Río Verde

Ríos Bagres y Santa María (nacimiento del 
sistema) < 250 C1. Baja salinidad 2.9

Ríos Ayutla, Jalpan, Santa María (curso 
medio) 250-750 C2. Moderada 

salinidad 33.3

Ríos Extorax, manantiales de plataforma 
Valles San Luis, Media Luna y Río Verde 
antes de ingresar a la ciudad (valles agrícolas 
antes de ingresar a centros urbanos)

750-2 250 C3. Alta salinidad 34.8

Manantiales Ciudad Fernández, Río 
Verde después de las descargas urbanas, 
río Baqueros, manantiales Peroles (valles 
agrícolas después de ingresar a centros 
urbanos)

> 2 250 C4. Muy altamente 
salinas 29
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cial el Ca2+ reduce esta posibilidad (Ortega & 
Orellana, 2007).

  Las formulaciones de RAS que se utilizan 
con más frecuencia en el manejo de aguas y 
suelos salinos son RAS y RAS ajustado (RASaj) 
(Carrera-Villacrés et al., 2011). El RASaj fue el va-
lor más crítico en el sistema hidrográfico Santa 
María-Río Verde. El RASaj se calculó a través de 
la ecuación (2) (Ayers & Westcot, 1987):

	 RASaj =
Na+

Ca2+ +Mg2+

2

pHagua pHcalculado( )	 (2)

La ecuación (2) relaciona el Índice de 
Saturación del Langelier (IS) a través del pH 
calculado y el IS considera la precipitación del 
CaCO3.

En función de lo descrito anteriormente, se 
proyecta que en los ríos Extorax, Ayutla, Jalpan, 

Santa María y Río Verde, el CaCO3 se precipita-
rá, porque el IS es positivo, y solamente en el 
río Bagres permanecerá en solución. En otras 
palabras, la concentración de Ca2+ disminuirá 
en 98% de las muestras de agua, sólo por el 
efecto de la precipitación de la calcita.

El manantial de Media Luna es el principal 
afluente de Río Verde; éste, antes de pasar por 
los centros poblados y agrícolas tiene una con-
centración de Na+ de 0.30 mmolc l-1 y después 
de que se vierten aguas urbano industriales de 
las ciudades, el Na+ incrementa a 2.88 mmolc l-1, 
es decir, unas 10 veces, por lo que las aguas de 
esta parte del sistema presentan una saliniza-
ción sódica. 

Se observó el mismo comportamiento, 
aunque no en la misma magnitud, en la con-
centración de Mg2+. En los inicios de Río Verde, 
la concentración de este ión fue de 8.23 mmolc 

l-1 y después de pasar por los centros urbanos se 
incrementó a 12 mmolc l-1.

Figura 3. Distribución espacial de la salinidad cuantitativa con base en la conductividad eléctrica de las estaciones 
de muestreo del sistema hidrográfico
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En la figura 4 se presenta la distribución 
espacial de la salinidad con base en el RASaj de 
acuerdo con los límites propuestos en el diagra-
ma de la clasificación de las aguas para riego 
(Richards, 1962). Los ríos Ayutla, Jalpan, Santa 
María, Río Verde y Bagres no tienen problemas 
de sodicidad, pues son cuencas exorreicas; 
como lo explica Dregne (1976), las sales de Na+ 
son la primeras en lixiviarse. El río Extorax tie-
ne una clasificación S2 debido a la descarga de 
aguas urbano-industriales. Al norte del sistema 
hidrográfico Santa María-Río Verde se tienen 
clasificaciones S3 y S4, pues se trata de cuencas 
endorreicas, en donde los sistemas hidrográfi-
cos no son permanentes, la evaporación excede 
la precipitación y se acumulan las sales; a eso se 
añade su pasado marino. Todo esto perjudica a 
los suelos y cultivos. 

Cuando se riega con aguas de RAS eleva-
do no se debe permitir que el suelo se seque 

porque se precipitan los bicarbonatos de calcio 
y magnesio, y posteriormente el yeso; de 
esta manera, la solución del suelo perderá los 
cationes alcalinotérreos, con lo que el RAS se 
elevará y parte del Na+ tendrá mayor oportu-
nidad de entrar a formar parte del complejo 
de intercambio. Para evitarlo, los riegos deben 
ser frecuentes y/o añadir yeso a las aguas 
(Halliwell, Barlow, & Nash, 2001; Surapanemi 
& Olsson, 2002).

Salinidad cualitativa magnésica en el sistema 
hidrográfico Santa María-Río Verde

En el sistema hidrográfico en estudio se tienen 
algunas estaciones del muestreo de aguas don-
de el catión predominante es el Mg2+ debido al 
predominio de evaporitas de origen marino, en 
donde existen dolomitas y calizas. López (1993) 
explica que la dolomita es un mineral de com-

Figura 4. Distribución espacial de la salinidad cualitativa con base en el RASaj de las estaciones de muestreo del sistema 
hidrográfico.
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posición de un carbonato doble de magnesio 
y calcio [CaMg (CO3)2], y su roca se denomina 
dolomía, con más de 25% de Mg2+. La mayoría 
de estas rocas se forma debido al reemplaza-
miento del Ca2+ por Mg2+; el reemplazamiento 
completo implica una contracción de volumen 
hasta 12.3%, lo que da lugar a la formación de 
espacios porosos. El anión predominante en el 
sistema hidrográfico Santa María-Río Verde es 
el SO4

2-; así, el MgSO4 es una sal típica, sobre 
todo en lugares donde existieron arrecifes co-
ralinos. Szabolcs (1994) cita que el MgSO4 tiene 
una alta solubilidad, es el principal producto 
de la intemperización, es un componente típico 
del agua de mar, nunca se acumula en los sue-
los de forma pura y se encuentra con otras sales 
fácilmente solubles, como el Na2SO4, NaCl y 
MgCl2. La solubilidad del MgSO4 depende po-
co de la temperatura, la concentración de satu-
ración de esta sal decrece con un incremento en 
la concentración del Na2SO4. Una solución con 
alta concentración de Mg2+ es peligrosa para las 
plantas. El incremento del Mg2+ en la solución 
del suelo durante el periodo de acumulación 
conduce a un aumento en la saturación de Mg2+ 
y un incremento en el Mg2+ absorbido por los 
minerales del suelo. Szabolcs y Darab (1973) 
consideran que uno de los criterios cualitativos 
más importantes es la concentración de Mg2+ 
en el agua de riego, calculada por la relación 
(3):

	
Mg2+

Ca2+ Mg2+
100	 (3)

Alta adsorción de Mg2+ afecta de manera 
desfavorable el suelo. Un efecto dañino sobre 
los suelos aparece cuando la relación anterior 
supera 50. En la figura 5 se indica la distribu-
ción espacial con base en el peligro por Mg2+ de 
las estaciones del muestreo de aguas; 30% de 
los puntos sobrepasa 50% de la relación ante-
rior; son los ríos Bagres, Caracol y Santa María, 
cerca de San Luis de la Paz, que se encuentran 
en la Sierra Madre Oriental, donde existió una 
intensa actividad volcánica en el Cenozoico. 

Evolución y meteorización geoquímica por 
evaporación de las aguas del manantial de 
Media Luna como afectación a los cultivos

El manantial de Media Luna es el motor eco-
nómico del municipio de Río Verde y todos los 
campos agrícolas al sur de su cauce. Esta zona 
tiene sedimentos fluviales y lacustres que relle-
nan el valle y constituyen el acuífero de medios 
granulares. En los límites del valle en Río Verde 
se tienen sierras y lomeríos formados de cali-
zas, lutitas y rocas volcánicas. Ballín, Cardona 
y Cisneros (2004) describen que el manantial 
de Media Luna tiene un caudal de 5 m3 s-1 y 
se utiliza para regar una superficie aproximada 
de 5 000 ha. Los principales cultivos son frijol, 
naranja, maíz, tomate, caña de azúcar, maní, 
alfalfa, calabacita, chile o ají, y tomate.

La tolerancia a la salinidad se expresa como 
la relación entre el rendimiento de un cultivo 
a una determinada conductividad eléctrica en 
relación con su rendimiento en condiciones 
normales (sin sales). Con este enfoque, Mass 
y Hoffman (1977) generaron una serie de 
gráficas que permiten estimar la disminución 
de los rendimientos causados por las sales 
y encontraron que el crecimiento vegetativo 
disminuye linealmente con el aumento de la 
salinidad por encima de la salinidad umbral 
(Ayers & Westcot, 1987). La salinidad umbral 
se define como la salinidad a la que el rendi-
miento potencial es todavía 100% y se expresa 
en términos de la conductividad del extracto 
de saturación. De acuerdo con esta clasifi-
cación, los cultivos se concentran en cuatro 
grupos: tolerantes, moderadamente tolerantes, 
moderadamente sensibles y sensibles a la sali-
nidad. En el área de estudio, los cultivos como 
el frijol y la naranja son sensibles a la salinidad; 
mientras que el maíz, tomate, caña de azúcar, 
maní, alfalfa, calabacita, chile o ají, y tomate 
son moderadamente sensibles. 

En los valles de cultivo de Río Verde, la 
mayoría de la irrigación se realiza por super-
ficie; debido a su escasa topografía y el tipo 
de suelo, el agua no drena con facilidad, acu-
mulándose en forma de pozas y charcas en los 
campos agrícolas, generándose los fenómenos 
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de precipitación y evaporación, que marcan 
la evolución de la salinidad. Por consiguiente, 
lo que sucede en el campo se trasladó al labo-
ratorio con las aguas de riego del manantial 
de Media Luna, para determinar la evolución 
geoquímica por evaporación. Para cumplir 
este objetivo se siguió el modelo propuesto 
por Hardie y Eugster (1970), y Risacher y Fritz 
(2009), y se basó en la noción de alcalinidad 
(Stumm & Morgan, 1970; Al-Droubi, Fristz, 
Gac, & Tardi, 1980). Cuando el agua se evapo-
ra, los componentes disueltos se concentran 
y precipitan una secuencia de minerales en el 
orden de las solubilidades crecientes; debido a 
la baja solubilidad, el primero en depositarse 
es la calcita (CaCO3). Durante la precipitación 
del CaCO3, el producto de la actividad iónica 
se mantiene constante e igual al producto de 
solubilidad del CaCO3. A bajas salinidades, las 
concentraciones varían como las actividades; el 
producto de las concentraciones del Ca2+ y del 
CO3

2- se mantiene aproximadamente constante. 
En la figura 6a se presenta la relación entre la 

alcalinidad, el Ca2+ y el equilibrio del CaCO3 del 
sistema hidrográfico Santa María-Río Verde. El 
índice de saturación demuestra que el CaCO3 

se va a precipitar en la zona agrícola de Río Ver-
de, esto es, que va a disminuir el Ca2+. Después 
del CaCO3 precipitan silicatos o MgCO3, sales 
también muy poco solubles. En la vía alcalina, 
el aumento del pH induce muy a menudo la 
formación de silicatos. La concentración de la 
solución del CO3

2- puede así volverse inferior a 
la concentración del Ca2+, lo que desvía la solu-
ción de la vía alcalina hacia una vía sulfatada. 
En caso de precipitación de MgCO3 (magnesi-
ta), el consumo de CO3 por este mineral tam-
bién puede permitir que la concentración del 
CO3 se vuelva inferior a la del Ca2+ y desviar 
con ello la solución hacia una vía sulfatada. 

En la figura 6b se tiene el cambio de 
evolución de la vía carbonatada hacia la vía 
sulfatada por efecto de la precipitación del 
CaCO3 del sistema hidrográfico Santa María-
Río Verde; además, se puede observar que la 
MgCO3 no se va a precipitar. Si los silicatos y 

Figura 5. Distribución espacial de la salinidad con base en el peligro por Mg2+ de las estaciones de muestreo del sistema 
hidrográfico.
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Figura 6. a) Relación entre la alcalinidad y Ca2+; b) cambio de evolución de la vía carbonatada hacia la vía sulfatada; c) relación 
entre el Ca2+ y SO4

2-; d) relación entre Ca2+ y alc + SO4
2-; e) balance de iones del experimento del manantial de Media Luna.
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MgCO3 precipitan, la vía evolutiva no cambia. 
En la vía neutra, como es el caso del sistema hi-
drográfico Santa María-Río Verde, el siguiente 
mineral en precipitar es el yeso (CaSO4

.2H2O). 
Aquí también rige el mismo mecanismo que 
para la calcita. El producto de actividades debe 
quedar constante e igual al producto de solubi-
lidad del yeso. En soluciones poco salinas, las 
actividades varían, pues las concentraciones 
y actividad del agua es ligeramente inferior 
a 1. En la primera aproximación, el producto 
de las concentraciones del Ca2+ y del SO4

2- se 
mantienen constantes. Si al principio de la 
precipitación del yeso hay más SO4

2- que Ca2+, 
entonces la solución se concentrará en SO4

2- y 
se empobrecerá en Ca2+, obteniéndose salmue-
ras sulfatadas de tipo general Na/SO4-Cl. Por 
el contrario, si hay más Ca2+ que SO4

2- cuando 
empieza a precipitar el yeso, es el Ca2+ el que se 
concentrará hasta producir salmueras cálcicas 
de tipo Na-Ca/Cl. Este mecanismo se ilustra en 
la figura 6c. 

Los sistemas hidrográficos Extorax, Ayutla, 
Jalpan, Santa María, Bagres, Calabazas y pozos 
1 y 2 del rancho La Soledad tienen más Ca2+ 

que SO4
2-, por lo que se van por la vía cálcica. 

Al empezar la precipitación del yeso, la solu-
ción contiene más SO4

2- que Ca2+ y evoluciona 
hacia la vía sulfatada; esto sucede en el resto 
de estaciones, sobre todo en las zonas agrícolas 
de Ciudad Fernández, Río Verde y Ciudad 
del Maíz; en estas zonas existe una influencia 
directa de la Plataforma Valles-San Luis. En 
la figura 6d se observa si las aguas se van por 
la vía cálcica o sulfatada. En la figura 6e se 
tienen los diagramas de balances de iones del 
experimento del manantial de Media Luna. De 
acuerdo con la teoría de meteorización y evo-
lución de las aguas por evaporación, el sistema 
hidrográfico Santa María-Río Verde se va por 
la vía sulfatada neutra; el experimento en el 
manantial de Media Luna lo confirmó: la mag-
nesita no se precipitará en los campos agrícolas 
de Río Verde, y el Mg2+, Na+, y SO4

2- incremen-
taron de modo considerable su concentración 
al finalizar la evaporación. 

Los resultados de muchos experimentos 
usando soluciones isosmóticas presentan que 
el NaCl es menos dañino que el Na2SO4 para el 
crecimiento en cereales (Steppuhn, Genuchten, 
& Grieve, 2005). Richards (1962) indica que ello 
se debe a que el SO4

2- altera el balance catiónico 
óptimo dentro de la planta, pues favorece la ab-
sorción del Na+ y disminuye la del Ca2+. Joshi y 
Naik (1980) encontraron que la caña de azúcar 
reduce su área foliar con las sales de NaCl, Na-
2SO4, MgCl2 y MgSO4; sin embargo, la máxima 
reducción fue debida a Na2SO4, mientras que 
el MgCl2 fue el que causó la menor reducción. 
Por tanto, los iones Na+ y SO4

2- fueron los más 
tóxicos, aunque el SO4

2- causó mayor daño. 

Conclusiones

Los ríos Bagres y Santa María en el nacimien-
to, de acuerdo con la salinidad cuantitativa, 
se clasificaron como C1 de baja salinidad; los 
ríos Ayutla, Jalpan y Santa María, en el curso 
medio, se clasificaron como C2 de moderada 
salinidad; los ríos Extorax, manantiales de 
plataforma Valles-San Luis, Media Luna y Río 
Verde, antes de ingresar a los centros urbanos, 
se clasificaron como C3 de alta salinidad, y 
estos mismos sistemas hidrográficos, después 
de pasar por los centros urbanos, se clasificaron 
como C4, muy altamente salinos. La salinidad 
cualitativa con respecto a la relación de ad-
sorción de sodio resultó en que no existirán 
problemas de sodicidad en los suelos por 
aplicación de las aguas de riego, excepto en 
las localidades de Progreso, Palomas y Ciudad 
del Maíz, a pesar de que el Índice Langelier 
pronosticó que la calcita se precipitará en todos 
los ríos, excluyendo el río Bagres. La salinidad 
cualitativa en cuanto a la relación del magnesio 
fue la más crítica en el sistema hidrográfico 
Santa María-Río Verde, pues afecta los suelos 
y cultivos de los valles agrícolas de Río Verde 
después de que pasa por los centros urbanos, 
Palomas y Ciudad del Maíz. El experimento de 
reconcentración de sales corroboró el modelo 
basado en la alcalinidad, determinando que las 
aguas inicialmente fueron de sulfatadas cálci-
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cas —generando condiciones óptimas para los 
cultivos— a sulfatadas magnésicas y sódicas, 
provocando condiciones desfavorables para 
los cultivos. Las aguas del sistema hidrográfico 
Santa María-Río Verde se localizaron en la zona 
donde predomina la evaporación con respecto 
a la precipitación, lo que, al mantenerse la ten-
dencia, provocaría un incremento en la concen-
tración y cambio en la tipología en la salinidad 
de las aguas y suelos.
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Resumen

Cortés-Martínez, F., Treviño-Cansino, A., Alcorta-García, M. 
A., Sáenz-López, A., & González-Barrios, J. L. (marzo-abril, 
2015). Optimización en el diseño de lagunas de estabilización 
con programación no lineal. Tecnología y Ciencias del Agua, 
6(2), 85-100.

El estudio presenta un modelo matemático de optimización 
para el diseño de sistemas lagunares integrado por dos 
lagunas: facultativa y de maduración. El modelo tiene 
como función objetivo el costo y considera cuatro variables 
de decisión: tiempo de retención hidráulico y número 
de mamparas en la laguna facultativa; en la laguna de 
maduración, también número de mamparas y tiempo de 
retención. Se consideran como restricciones los coliformes 
fecales y la materia orgánica. Dicho modelo resultó ser 
no lineal, ya que las relaciones entre las variables no son 
proporcionales. Se diseñó un sistema lagunar utilizando la 
metodología tradicional adoptada por la Comisión Nacional 
del Agua para México, luego se aplicó el modelo matemático. 
Se lleva a cabo una comparación de los resultados, los cuales 
indican una reducción del tiempo de retención de 14.16% y 
una disminución del costo de 12.04%. El resultado anterior es 
importante, ya que la principal desventaja de estos sistemas 
es el requerimiento de terreno. Se incluye, además, el análisis 
de sensibilidad de la función objetivo y las restricciones 
consideradas. El citado análisis es sensible a la variación 
de los parámetros. Ambos estudios cumplen perfectamente 
con las condiciones de calidad del agua tratada que indica 
la normatividad para el vertido a los cuerpos receptores. Se 
recomienda llevar a cabo otros estudios de optimización, 
considerando diferentes configuraciones.

Palabras clave: sistemas lagunares, coliformes fecales, 
tiempo de retención, materia orgánica, costo de construcción, 
modelo matemático de optimización.

Tecnología y Ciencias del Agua ,  vol. VI, núm. 2, marzo-abril de 2015, pp. 85-100

Abstract

Cortés-Martínez, F., Treviño-Cansino, A., Alcorta-García, M. A., 
Sáenz-López, A., & González-Barrios, J. L. (March-April, 2015). 
Design Optimization for Stabilization Ponds Using Non-Linear 
Programming. Water Technology and Sciences (in Spanish), 
6(2), 85-100.

The article herein presents a mathematical optimization model 
to design lagoon systems containing two ponds: facultative and 
maturation. The objective function of the model was the cost. Four 
decision variables were considered: hydraulic retention time and 
number of screens in the facultative pond; in the maturation pond, 
also number of screens and retention time. Fecal coliform and organic 
matter were considered as restrictions. The resulting model was non-
linear since the relations among the variables were not proportional. 
A pond system was designed using the traditional methodology 
adopted by the National Water Commission for Mexico. The 
mathematical model was then applied. A comparison of the results 
indicated a reduction in retention time of 14.16% and a decrease in 
cost of 12.04%. This finding is important given that the primary 
disadvantage of these systems is the need for land. In addition, a 
sensitivity analysis of the objective function and the restrictions is 
included.  This analysis is sensitive to changes in the parameters. 
Both studies fully meet the quality standards stipulated by norms 
for treated water discharged into receptor bodies. Additional 
optimization studies that include different configurations are 
recommended. 

Keywords: Pond systems, fecal coliform, retention time, organic 
matter, construction cost, mathematical model optimization. 
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Introducción

Las lagunas de estabilización tienen tres objeti-
vos principales: a) la eliminación de coliformes 
fecales; b) la remoción de la materia orgánica, 
también llamada demanda bioquímica de 
oxígeno (DBO), y c) de nutrientes: nitrógeno y 
fósforo (CNA e IMTA, 2007a). De acuerdo con 
Senzia, Mayo, Mbwette, Katima y Jorgensen 
(2002), Agunwamba, Ochonogar y Ukpong 
(2003), Mara (2004), Abbas, Nasr y Seif (2006), 
Hamzeh y Ponce (2007), y Naddafi et al. (2009), 
los estanques de estabilización se sugieren en 
países con climas tropicales, pues las condicio-
nes ambientales incrementan la eficiencia en la 
remoción de contaminantes. 

Los sistemas lagunares se pueden clasificar 
en relación con la presencia de oxígeno: anae-
robias, facultativas y de maduración (Metcalf & 
Eddy, Inc., 1991): 

•	 Anaerobias. Las bacterias presentes no 
requieren oxígeno disuelto necesario para 
la descomposición de la materia orgánica; 
al proceso descrito también se le conoce 
como digestión anaerobia (Rolim, 2000). 

•	 Facultativas. El mecanismo se lleva a cabo 
en el estrato superior, es decir, el comen
salismo de bacterias aerobias y algas. La 
materia orgánica es descompuesta por 
las bacterias heterotróficas, lo anterior ge
nera compuestos inorgánicos. El oxígeno 
necesario para realizar la simbiosis es 
suministrado principalmente por el proce
so de fotosíntesis (Mara, 2004). 

•	 De maduración. Reciben el efluente de las 
lagunas facultativas y se utilizan para pulir 
el efluente de patógenos de acuerdo con 
la calidad requerida. Sólo existe una zona: 
aerobia (CNA e IMTA, 2007b).

Deflectores 

Shilton y Mara (2005), Abbas et al. (2006), Cor-
tés, Treviño, Luévanos, Luévanos y Uranga 
(2014a), y Cortés et al. (2014b) recomiendan el 

uso de deflectores en los sistemas lagunares, 
puesto que se mejoran en forma importante las 
condiciones hidráulicas y se favorece la reduc-
ción de las áreas muertas.

A la fecha se han realizado estudios en labo-
ratorio para aumentar la eficiencia hidráulica 
y la eliminación de contaminantes, conside-
rando deflectores. Killani y Ogunrombi (1984); 
Pedahzur, Nasser, Dor, Fattal y Shuval (1993); 
Muttamara y Puetpaiboon (1997); Zanotelli, 
Medri, Belli-Filho, Perdomo y Costa (2002); 
Shilton y Harrison (2003a); Sperling, Cherni-
charo, Soares y Zerbini (2003); Shilton y Mara 
(2005), y Abbas et al. (2006) publicaron que se 
obtiene mayor eficiencia hidráulica y mejor 
tratamiento del agua residual con mamparas 
a 70% de la longitud. Luego Banda (2007), y 
Winfrey, Stronsnider, Nairn y Strevett (2010) 
concluyeron que se obtienen mejores resulta-
dos al utilizar mayor número de deflectores.

De los modelos matemáticos

Killani y Ogunrombi (1984) recomendaron 
el uso de la investigación de operaciones en 
lagunas de estabilización, con el propósito de 
obtener una optimización de recursos econó-
micos, es decir, determinar el costo óptimo del 
sistema. Nelder y Mean (1965); Fonseca y Fle-
ming (1993, 1995); Oke y Otun (2001); Bracho, 
Lloyd y Aldana (2006); Winfrey et al. (2010), y 
Olukanni y Ducoste (2011) aplicaron la progra-
mación lineal en el diseño de sistemas lagu-
nares; concluyeron que sí era posible mejorar 
el diseño mediante la optimización, a manera 
de incrementar la eficiencia del tratamiento y 
minimizar costos. Finalmente, Sah, Rousseau y 
Hooijmans (2012) realizaron estudios compara-
tivos de los modelos existentes y concluyeron 
que era necesario proponer un modelo integral 
de optimización, donde se consideren todas las 
variables que intervienen en el tratamiento del 
agua con estanques de estabilización.

De acuerdo con la revisión bibliográfica, en 
México existen pocos modelos matemáticos de 
optimización aplicados a los estanques de es-
tabilización; debido a lo anterior, se plantearon 
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los siguientes objetivos: a) realizar un análisis 
matemático para determinar el modelo de 
optimización con dos lagunas; b) diseñar un 
sistema lagunar con la metodología tradicio-
nal, incluyendo el costo; c) aplicar el modelo 
matemático de optimización utilizando el sis-
tema Solver de Excel, y d) comparar los resulta-
dos entre los dos análisis y definir las ventajas 
económicas de ambos estudios.

Programación no lineal 

El Gradiente Reducido Generalizado (GRG) es 
el algoritmo utilizado por el sistema Solver de 
Excel. El GRG inicia con una solución conocida, 
es decir, calculada anteriormente. El objetivo es 
encontrar una nueva propuesta, pero mejora-
da. El algoritmo revisa la región factible de la 
solución conocida y determina una nueva solu-
ción, hasta que ya no es posible optimizar más 
el resultado. La herramienta actúa en un grupo 
de celdas llamadas variables de decisión, que 
se incluyen en la fórmula de la función objetivo 
y restricciones. Algunas de las características 
de los problemas de programación en donde 
es posible utilizar el método de GRG son las 
siguientes: la función objetivo puede ser lineal 
o no lineal, admite restricciones de igualdad o 
desigualdad y el punto de inicio para aplicar 
el GRG puede ser factible o no (Muramatsu, 
2011).

Análisis de sensibilidad 

Según Anderson, Sweeney y Williams (2004), 
el diagrama de tornado es recomendable para 
determinar la sensibilidad del proyecto. El 
análisis consiste en modificar los rangos de va-
lores considerados en el estudio, condición que 
proporciona información acerca de cómo afecta 
a la solución mejorada. El diagrama de tornado 
muestra la información por medio de barras, es 
decir, la barra más ancha indica el parámetro 
más sensible al cambio.

El presente estudio es continuación del 
modelo matemático de optimización publicado 
por Olukanni y Ducoste (2011). La aportación 

del presente artículo es determinar un modelo 
matemático, incluyendo dos lagunas: facultati-
va y de maduración. Se consideran como res-
tricciones la demanda bioquímica de oxígeno y 
el número de coliformes fecales en el efluente.

Consideraciones del modelo matemático 
publicado por Olukanni y Ducoste (2011): 
utilizan un modelo multiobjetivo; es decir, se 
maximiza la eliminación de contaminantes y se 
minimiza el costo; incluye además como res-
tricción la concentración de coliformes fecales 
en el efluente, el número de mamparas y el área. 
Mientras que en el presente estudio se incluyen 
como limitaciones tanto los coliformes fecales 
como la materia orgánica, número de mam-
paras y tiempo de retención. Otra diferencia 
importante es que el presente estudio incluye 
un solo modelo para dos lagunas, mientras que 
el de Olukanni considera una sola laguna.

La novedad del presente trabajo respecto a 
otras publicaciones de los autores referencia-
dos (Cortés, Treviño, Luévanos & Luévanos, 
2013; Cortés et al., 2014a; Cortés et al., 2014b), 
como ya se indicó, es que se considera un mo-
delo matemático integrado por dos lagunas, 
con cuatro variables de decisión; mientras que 
en las publicaciones anteriores, el modelo fue 
definido para una sola laguna, con dos varia-
bles controlables. Es importante indicar que el 
presente modelo matemático es único, es decir, 
de acuerdo con la revisión bibliográfica, no ha 
sido publicado anteriormente.

El documento está organizado de la si-
guiente forma: en la primera parte se describe 
la nomenclatura para el diseño de una laguna 
facultativa y de maduración, así como la me-
todología tradicional de diseño. La segunda 
parte incluye el análisis realizado para definir 
la función objetivo preliminar, relaciones ma-
temáticas, variables de decisión y restricciones 
consideradas. En la tercera parte se desarrolla 
un ejemplo de diseño con la metodología tra-
dicional y luego la aplicación del modelo ma-
temático propuesto; además se considera un 
cuadro comparativo con resultados y análisis 
de sensibilidad del modelo. En la cuarta parte 
se incluyen las conclusiones.
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Materiales y métodos

Para el diseño del sistema lagunar se consideró 
la metodología establecida para México por la 
Comisión Nacional del Agua (CNA) y el Insti-
tuto Mexicano de Tecnología del Agua (IMTA). 
El manual consultado fue Paquetes tecnológicos 
para el tratamiento de excretas y aguas residuales 
en comunidades rurales de la Comisión Nacional del 
Agua (CNA e IMTA, 2007a).

Nomenclatura para el diseño de lagunas 
de estabilización

CO	 =	 carga orgánica.
Qi	 =	 caudal en el influente de la laguna 

(m3/día).
DBOi	 =	 concentración de la demanda bio-

química de oxígeno en el influente 
de la laguna en mg/l.

1 000 	 =	 factor de conversión.
λν 	 = 	 carga orgánica superficial (kg/ha-

día).
T 	 = 	 temperatura mínima media men-

sual del aire (°C).
Li 	 = 	 concentración de DBO5 en el in-

fluente de la laguna (mg/l).
Af 	 = 	 área de la laguna facultativa en (m2).
Qmed 	 = 	 caudal en el influente en (m3/día).
Z 	 = 	 profundidad (m).
V 	 = 	 volumen (m3).
OF 	 = 	 tiempo medio de retención hidráuli-

co, laguna facultativa (días).
OM 	 =	 tiempo medio de retención hidráuli-

co, laguna de maduración (días).
X 	 = 	 relación entre longitud y anchura.
BProm 	 = 	 ancho promedio en (m).
LProm 	 = 	 longitud promedio en (m).
BSup 	 = 	 ancho superior en (m).
LSup 	 = 	 largo superior en (m).
ASup 	 = 	 área superficial en (m2).
Qe 	 = 	 caudal en el efluente de la laguna 

(m3/día).
e	 = 	 evaporación (mm/día).
d	  = 	factor de dispersión adimensional.
Kb 	 = 	 coeficiente de reducción bacteriana 

(d-1).

a 	 = 	 constante adimensional.
Ne 	 = 	 coliformes fecales corregidos por 

evaporación en el efluente de la 
laguna (NMP/100 ml).

Ni 	 = 	 coliformes fecales en el influente de 
la laguna (NMP/100 ml).

Nf/No 	= 	 número de coliformes fecales en el 
efluente (NMP/100 ml).  

Kf 	 = 	 constante de decaimiento de la 
DBO5 (día-1).

DBOef 	= 	 concentración de la DBO5 en el 
efluente de la laguna (mg/l).

DBOe 	 = 	 concentración de la DBO5 en el 
efluente de la laguna corregida por 
evaporación (mg/l).

NMampF	 =	 número de mamparas en la laguna 
facultativa.

NMampM	 = 	 número de mamparas en la laguna 
de maduración.

AM	 = área de la laguna de maduración 
(m2).

Diseño de laguna facultativa (flujo 
disperso. Método de Yánez)

a) Carga orgánica: 
			 
	 C.O. =Qi(DBOi)/1 000	 (1)

b) Carga superficial de diseño: 		
	
	 s = 250(1.085)T 20	 (2)

c) Área de la laguna facultativa: 

	 Af = 10LiQmed/ s	 (3)                                                                                

d) Volumen de la laguna:

	 V = (Af )(Z)	 (4)
 
e) Tiempo medio de retención hidráulico: 

	 OF =V/Qi	 (5)

f) Dimensionamiento. Relación largo ancho 
X = 3:
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	 BProm =
Af
X

	 (6)

	 LProm =
Af

BProm
	 (7)                                   

g) Para el ancho y largo: 		
	
	 BSup = BProm+ (Z)(Talud)	 (8)     
 
	 LSup = LProm+ (Z)(Talud)	 (9)                             

h) Cálculo del área superficial: 

	 ASup = (BSup)(LSup)	 (10)                                  

i) Gasto en el efluente: 

	 Qe =Qi 0.001ASupe	 (11)

j) Remoción de coliformes fecales: consideran-
do mamparas con longitud de 0.70 del largo de 
la laguna se tiene que:	  			 
				  
	 X = (LProm) (0.70) (núm. de mamparas 
	 + 1)/(BProm)/(núm. de mamparas + 1)	 (12)

	 d = X
0.26118+0.25392(X)+1.0136(X)2

	 (13)              

k) Coeficiente de reducción bacteriana: 

	 Kb = 0.841(1.075)
T 20	 (14)

l) Constante “a”. Se determina a través de la 
fórmula: 

	 a = 1+ 4(KbOFd)	 (15)

m) Coliformes fecales en el efluente de la lagu-
na facultativa:

	 Nf
No

=
4aexp(1 a)/2d

(1+ a)2
Ni	 (16)

n) Coliformes fecales corregidos por evapora-
ción:

	 Ne = (Ne)(Qi)/Qe	 (17)
                                           	                   
o) Concentración de la DBO en el efluente de 
la laguna:

	 Kf = Kf35
(1.085)35 T 	 (18)

p) Concentración de la demanda bioquímica de 
oxígeno en el efluente de la laguna:           

	 DBOef = DBOi
KfOF +1

	 (19)

q) Eficiencia de remoción de la DBO: 

	 %=
(DBOi DBOe)

DBOi

x100	 (20)                           
                 

r) DBO corregida por evaporación:

	 DBOe= (DBOi )(Qi)/Qe	 (21)
                                      		

Laguna de maduración (método flujo 
disperso)

1. 	 Tiempo de retención hidráulico (O). Se 
analiza por tanteos, es decir, se propone un 
tiempo de retención hidráulico y se revisa 
la concentración de los coliformes fecales 
en el efluente; éstos deben ser iguales o 
menores de 1 000 NMP/100 ml. 

  
2. 	 Volumen de la laguna:

	 V = (Qi)(OM)	 (22)

3. 	 Área de la laguna: 

	 AM =
V
Z

	 (23)

Para el resto del diseño se aplicaron las 
ecuaciones a partir del inciso f) hasta r), que se 
indican en la metodología de la laguna facul-
tativa.
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Función objetivo preliminar

Los costos considerados para determinar la 
función objetivo son los siguientes: del terreno, 
$750.00 metro cuadrado; costo índice del bordo, 
$1 200.00 metro lineal; de la mampara, $500.00 
metro lineal. 

Según Cortés et al. (2014a; 2014b), la longi-
tud de la mampara se considerará al 70% de 
la longitud: (0.7) NMampLSup. Para definir el área 
de la laguna facultativa se observa el ancho 
superior más la longitud de cada uno de los 
lados, como se muestra en la figura 1. Para la 
longitud se tiene (Bsup + 12) (Lsup 12); de igual 
forma para el perímetro: 2 (Bsup 3) + 2 (Lsup 3). 
El mismo criterio se sigue para la laguna de 
maduración, considerando la información que 
se indica en la figura 2. Con los datos anteriores 
se determinó la expresión (24):                

 

Costo total= 750 BSupF+12( ) LSupF+12( )

+ LSupM+ 10( ) LSupM+ 3( )

+1200 2 BSupF+ 3( ) +2 LSupF+ 3( )+ BSupM+ 3( )

+500 0.7( ) NMampFLSupF +NMampMLSupM

+2 LSupM+ 3( )

	 (24)

Donde BSupF = BPromF + 3. Según la CNA y el 
IMTA (2007a; 2007b), esta expresión se refiere 
al ancho superior de la laguna facultativa más 
tres metros de la relación 2:1 considerada en los 
bordos (figura 1). La ecuación siguiente deter-
mina la relación largo ancho:

	 LSupF = 3BPromF+ 3
 

Figura 1. Corte transversal de la laguna facultativa.

Figura 2. Corte transversal de la laguna de maduración.
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Para calcular el ancho promedio de la 
laguna facultativa se realizan las siguientes 
operaciones: a) despejar el volumen de la 
ecuación (5) de la metodología tradicional; 
b) luego sustituir el volumen en la expresión 
(4), y c) finalmente la expresión se determina 
para el ancho del estanque, sustituyendo en la 
ecuación (6):
	

BPromF =
OF QF
4.5

Para calcular el ancho superior de la laguna 
se considera la relación de talud de los bordos; 
de esta forma se define la expresión (25):

	 BSupF =
OF QF
4.5 + 3	 (25)

De forma similar, para el largo superior de 
la laguna facultativa se obtiene la expresión 
(26) (Cortés et al., 2014a, 2014b): 

	 LSupF = 3
OF QF
4.5 + 3 = 2OF Q F + 3	 (26)

     
Para la laguna de maduración con 1.0 metro 

de profundidad se define:

	 BSupM = BSupF 1

Sustituyendo la expresión (25) en 
BSupM = BSupF 1 se obtiene:

	 B
SupM =

OF QF
4.5

+ 2	 (27)

Para calcular el largo de la laguna de madu-
ración se considera la ecuación (7) de la meto-
dología; luego, siguiendo el mismo criterio del 
ancho superficial de la laguna de maduración, 
se tiene:

	
L
SupM =

Área
Prom

B
PromM

+ 2

Para el área se sustituye la ecuación (22) en 
la expresión (23) de la metodología; como ya 
se dijo, se considera 1.0 metro de profundidad 

para la laguna de maduración. El ancho pro-
medio se obtiene restando la profundidad por 
la relación de inclinación del talud al ancho 
superficial. Finalmente se obtiene la expresión 
para calcular a longitud superior:

	 L
SupM =

OM *QM
OF QF
4.5

+ 2	 (28)

Sustituyendo las ecuaciones (25), (26), (27) y 
(28) en la (24), se determina la función objetivo, 
ecuación (29): 

Costo total = 750 OF QF
4.5 +15( ) 2OF Q F +15( )

+ OF QF
4.5 +12( ) OM * QM

OF QF
4.5

+ 5

+1 200 2 OF QF
4.5 + 6( )+ 2 2OF Q F + 6( )

+ OF QF
4.5 + 5( )+ 2 OM * QM

OF QF
4.5

+ 5

+500 0.7( ) NMampF 2OF Q F + 3( )

+NMampM
OM * QM

OF QF
4.5

+ 2 			  (29)

Como se observa en la expresión (29), el mo-
delo matemático resultó no lineal debido a las 
relaciones matemáticas que intervinieron para 
determinar la función objetivo.

Las variables de decisión consideradas son 
OF ,OM ,NMampF,NMampM.

El tiempo de retención hidráulico en ambas 
lagunas influye directamente en las dimensio-
nes de éstas. El número de mamparas favorece 
la eficiencia del tratamiento de las aguas 
residuales (Winfrey et al., 2010).

Restricciones:

	 1 OF 30

	 d 0
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	 1 OM 10

	
0 DBOe 75

	 Ne = 1000

	
0 NMampF 4

	 0 NMampM 4

	 NMampF ,NMampM = enteros

	 NMampF ,OF 0

Se diseñó una planta de tratamiento de 
lagunas de estabilización para un poblado 
ejidal. La comunidad en cuestión se ubica en 
el municipio de Gómez Palacio, Durango, Mé-
xico. Datos: número de habitantes al horizonte 
de proyecto 1 500; aportación = 154 l/hab/día 
(CNA e IMTA, 2007a); gasto de diseño: 231 m3/
día; temperatura promedio del mes más frío: 
11.8 °C (CNA e IMTA, 2007b); concentración de 
la materia orgánica (DBO5) en el influente = 220 
mg/l; coliformes fecales 1.0 x 107 NMP/100 ml. 
Estos valores son considerados para aguas resi-
duales domésticas (Metcalf & Eddy, Inc., 1991). 

La evaporación es de 5 mm/día. Considerar la 
relación largo ancho de tres para la laguna fa-
cultativa; para la de maduración se considerará 
el mismo ancho que el estanque facultativo. 
Para determinar la calidad del agua residual 
tratada se incluyó como base lo que indica la 
Norma Oficial Mexicana NOM-001-ECOL-96 
(DOF, 1996).

Resultados y discusión

El cuadro 1 muestra los resultados de diseño 
del sistema de lagunas con el método tradicio-
nal; la figura 3 indica las dimensiones deter-
minadas; se observa que con 2 y 4 mamparas 
se cumple con las condiciones de calidad que 
indica la norma.

Aplicación del modelo matemático para 
la optimización

El cuadro 2 indica que el sistema encontró una 
solución en donde todas las restricciones y con-
diciones de optimización fueron satisfechas. En 
el primer apartado del cuadro 2 se observa el 
comparativo de costos. El resultado fue 12.04% 
menor; en el mismo cuadro, en el apartado de 
variables de decisión, se indica que el sistema 

Cuadro 1. Resultados de diseño del sistema lagunar, método tradicional.

Datos Laguna facultativa Laguna de maduración

Qi Ni DBOi T OF NmampF OM NmampM

231 10 000 000 220 11.8 25.77 2 1.88 4

Resultados de la laguna facultativa

X d kb a Wsup Lsup Qe Ne DBOe Área

18.9 0.0516 0.4648 1.8628 39.37 112.11 208.93 2 335 43 4 414.03

Resultados de la laguna de maduración

X d kb a Wsup Lsup Qe Ne DBOe Área

58.94 0.0167 0.4648 1.0287 38.37 12.80 206.47 998.09 32 491.13

Área total Costo, laguna facultativa Costo, laguna de maduración Costo total

4 905.16 $5 238 328.77 $678 661.09 $5 916 989.86
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Figura 3. Dimensiones del sistema lagunar con el método tradicional. Arreglos de la laguna facultativa con dos mamparas 
y de la laguna de maduración con cuatro.

redujo el tiempo de retención hidráulico de 
25.77 a 22.12 días: la diferencia es de 3.65 días, 
que representan 14.16%. Según la CNA e IMTA 
(2007a; 2007b), el tiempo de retención hidráuli-
co influye de forma directa sobre el tamaño del 
estanque y, como consecuencia, en la necesidad 
del terreno. Los resultados del presente docu-
mento coinciden con las aseveraciones de la 
CNA e IMTA (2007a; 2007b). Otro cambio impor-
tante es que se determinaron cuatro mamparas 
en la laguna facultativa, en lugar de las dos que 
fueron propuestas de manera original. 

Según Killani y Ogunrombi (1984); Mutta-
mara y Puetpaiboon (1996, 1997); Rolim (2000), 
Sperling, Chernicharo, Soares y Zerbini (2002); 
Shilton y Harrison (2003a); Shilton y Mara 
(2005); Oakley (2005); Abbas et al. (2006), y 
Cortés et al. (2013), esta condición favorece al 
flujo pistón dentro de la laguna, por tanto au-
menta la eficiencia en la eliminación de conta-
minantes. Los resultados del presente estudio 
concuerdan con las afirmaciones de los autores 
citados. 

En los cuadros 1 y 3 se indican las áreas 
definidas en la laguna facultativa por cada uno 

de los métodos. Las dimensiones del estanque 
facultativo con el modelo matemático son 
menores. Existe una diferencia de 594 metros 
cuadrados: 13.45%. No obstante que el área es 
menor que en el diseño tradicional, la eficiencia 
de remoción de coliformes fecales resultó ma-
yor con el modelo de optimización. Como ya 
se mencionó, este resultado se debe a la incor-
poración de cuatro mamparas en lugar de las 
dos propuestas de manera original. Olukanni 
y Ducoste (2011) concluyen que en la optimi-
zación en el diseño de sistemas lagunares es 
posible reducir el costo, condicionado a que 
se incluyan las restricciones adecuadas, consi-
derando siempre las normas de la calidad del 
agua tratada en el efluente de estos sistemas. 
Como se observa, el presente estudio coincide 
con las afirmaciones de estos autores.

Acerca de la DBO5, los dos casos estudiados 
cumplen con la concentración de contami-
nantes en el efluente del estanque facultativo 
que menciona la norma mexicana NOM-001-
ECOL-96 (DOF, 1996); 43 y 48 mg/l para el 
método tradicional y la aplicación del modelo 
matemático, respectivamente. De acuerdo con 
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Cuadro 2. Informe de resultados de optimización y comparativo del diseño del sistema lagunar.

Microsoft Excel 12.0 Answer Report
Worksheet: [Artículo 1 solver.xls] DISEÑO facultativa Maduración
Report Created: 22/01/2013 16:29:42
Result: Solver found a solution. All constraints and optimality conditions are satisfied
Engine: Standard LSGRG Nonlinear
Solution Time: 05 seconds
Iterations: 6
Subproblems: 17
Incumbent Solutions: 3

Objective Cell (Min)

Cell Name Original Value Final Value

$J$20 Costo total 5 916 989.864 5 204 275.071

Decision Variable Cells

Cell Name Original Value Final Value Type

$G$6 OF 25.77 22.12 Normal

$H$6 NmampF 2.00 4.00 Normal

$I$6 OM 1.88 1.00 Normal

$J$6 NmampM 4.00 2.00 Normal

Constraints

Cell Name Cell Value Formula Status Slack

$H$20 Costo laguna facultativa $4 738 058.85 $H$20 >= 0 Not Binding 4 738 058.846

$I$20 Costo laguna de maduración $466 216.23 $I$20 >= 0 Not Binding 466 216.2251

$J$16 DBOe 41 $J$16 <= 75 Not Binding 34.08882517

$J$16 DBOe 41 $J$16 >= 0 Not Binding 40.91117483

$I$16 NF/No 1 000.00 $I$16 = 1 000 Binding 0

$C$16 d 0.0290 $C$16 >= 0 Not Binding 0.029014794

$H$6 NmampF 4.00 $H$6 >= 1 Not Binding 3

$I$6 OM 1.00 $I$6 <= 10 Not Binding 9

$J$6 NmampM 2.00 $J$6 >= 1 Binding 0

$J$6 NmampM 2.00 $J$6 <= 4 Not Binding 2

$I$6 OM 1.00 $I$6 >= 1 Binding 0

$G$6 OF 22.12 $G$6 >= 1 Not Binding 21.12037699

$H$6 NmampF 4.00 $H$6 <= 4 Binding 0

$G$6 OF 22.12 $G$6 <= 30 Not Binding 7.879623014

los resultados de los cuadros 1 y 3, se obtuvo 
un costo menor con el modelo matemático de 
$500 269.92, que representa 9.55%. Lo anterior 
es una cifra importante, considerando la dispo-
nibilidad de recursos económicos.

Laguna de maduración o pulimento

El cuadro 3 muestra los resultados del diseño 
de las lagunas de maduración. Con la aplica-
ción del modelo matemático propuesto resultó 
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menor tiempo de retención y, por tanto, un 
área menor de 39.375%. El número de mam-
paras calculado con el método tradicional fue 
de cuatro; mientras que en el segundo diseño 
cambió a dos. No obstante lo anterior, los dos 
casos analizados cumplen perfectamente con 
los requerimientos de calidad del agua residual 
tratada que indica la Norma Oficial Mexicana, 
así como la reducción de costos, que fue de 
$212 444.86, lo anterior significa 31.30%. Como 
puede observarse, el ahorro de recursos es 
importante. La principal desventaja de estos 
sistemas de tratamiento es la gran área de te-
rreno que ocupan (CNA e IMTA, 2007a; 2007b).

Del sistema lagunar en su conjunto

La reducción del tiempo de retención fue de 
4.53 días y un área menor de 16.09%. La dife-
rencia de costos es de $712 714.79, que significa 
12.04%.

Es prudente indicar que no es recomen-
dable aumentar en forma indiscriminada el 
número de deflectores; según Oke y Otun 
(2001), Shilton y Harrison (2003b), Bracho et al. 
(2006) y Winfrey et al. (2010), deben tomarse en 
cuenta los costos, por lo que los autores citados 
recomiendan se realice un análisis económico 

costo-efectividad. De acuerdo con Chávez, 
Hernández y Flores (1989), se obtienen resul-
tados óptimos que proporcionan elementos de 
juicio para la toma de decisiones. 

El cuadro 2 muestra el comparativo de 
resultados, así como las variables de decisión 
a que fue sometido el estudio. En el mismo 
cuadro, en el apartado de restricciones, se ob-
serva el parámetro de los coliformes fecales en 
el efluente donde se cumplió exactamente con 
la igualdad. También se puede apreciar que el 
sistema toma el número máximo permitido por 
la restricción de mamparas en la laguna faculta-
tiva, a diferencia del tiempo de retención en la 
laguna de maduración, en el cual se selecciona 
el límite inferior de la restricción. Lo anterior se 
interpreta que cuando el número de mamparas 
aumenta en la laguna facultativa, el tiempo de 
retención de la laguna de maduración tiende a 
cero. En el cuadro 3 se observan los cambios 
realizados por el sistema de análisis Solver en 
las 20 celdas dependientes.

Reporte de sensibilidad

En este análisis (figura 4) se graficó la función 
objetivo y se consideró constante el número de 
mamparas determinado por el modelo mate-

Cuadro 3. Resultados de la optimización del diseño del sistema lagunar con el sistema Risk Solver Platform.

Datos Laguna facultativa Laguna de maduración

Qi Ni DBOi T OF NmampF OM NmampM

231 10 000 000 220 11.8 22.12 4 1.00 2

Resultados de la laguna facultativa

X d kb a Wsup Lsup Qe Ne DBOe Área

52.5 0.0187 0.4648 1.3301 36.70 104.09 211.90 1 571 48 3 819.91

Resultados de la laguna de maduración

X d kb a Wsup Lsup Qe Ne DBOe Área

33.76 0.0290 0.4648 1.0266 35.70 8.29 210.42 1 000.00 41 295.87

Área total Costo, laguna facultativa Costo, laguna de maduración Costo total

4 115.78 $4 738 058.85 $466 216.23 $5 204 275.07
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mático de optimización en ambas lagunas: 4 
y 2, respectivamente. Al fijar como constantes 
el número de mamparas se tienen sólo tres 
variables (OF, OM y costo total); de esta manera 
se puede representar gráficamente. Se confirma 
que la función es no lineal, ya que la relación 
entre las variables no es proporcional. También 
se infiere que el modelo es sensible al cambio 
de las variables, pues entre mayor es el tiempo 
de retención en ambas lagunas, el costo de 
construcción aumenta; así, es congruente con 
la realidad, puesto que si estos parámetros 
son mayores, aumenta el área necesaria para 
contener las aguas residuales y, por tanto, in-
crementa el costo.

Análisis de sensibilidad del sistema 
lagunar 

Para verificar la sensibilidad se consideró una 
variación de más menos 10% en los principales 
parámetros (Muramatsu, 2011) y se realizó una 
gráfica de tornado para observar los paráme-

tros más sensibles al cambio. En la figura 5 se 
analiza el costo total del proyecto.

Como se observa, la barra más ancha es el 
volumen de agua en el influente del sistema 
de tratamiento. Éste es el parámetro más sen-
sible al cambio; es decir, a mayor volumen más 
requerimiento de área de terreno y, por ende, 
mayor costo. En orden de importancia sigue 
el tiempo de retención hidráulico, que tiene 
influencia con las dimensiones del sistema 
lagunar. 

En la figura 6 se indica que el parámetro más 
sensible que influye para la eliminación del or-
ganismo indicador es el tiempo de retención, o 
sea, a menor tiempo de retención hidráulico es 
mayor la concentración de coliformes fecales. 
Otro parámetro importante es la temperatura: 
a menor temperatura, mayor concentración del 
organismo indicador.

Acerca de la demanda bioquímica de oxíge-
no en el efluente del sistema lagunar, la figura 7 
muestra que la DBO5 en el influente es la barra 
más sensible, seguida por la temperatura, y 

Figura 4. Reporte de sensibilidad de costos con variaciones de manera independiente, 
considerando sólo el tiempo de retención.
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Figura 5. Análisis de sensibilidad de costo total.

Figura 6. Análisis de sensibilidad de número de coliformes fecales.

Figura 7. Análisis de sensibilidad de DBOe.
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significa que a menor temperatura, mayor con-
centración de la materia orgánica. La eficiencia 
de remoción de la materia orgánica tiene como 
límites de temperatura superior e inferior de 
37 y 4 grados; es decir, fuera de este rango, la 
actividad de las algas que producen oxígeno 
decrece de manera importante (Rolim, 2000; 
Oakley, 2005). En orden de relevancia sigue el 
tiempo de retención hidráulico: la barra indica 
que a menor tiempo de retención mayor es la 
concentración de la materia orgánica.

Como puede observarse, el análisis de 
sensibilidad responde de modo adecuado a la 
variación de los parámetros involucrados en 
cada concepto.

En la figura 8 se muestran las dimensiones 
optimizadas del sistema lagunar, determinadas 
por el modelo matemático.

Conclusiones

De acuerdo con los objetivos planteados, se 
obtuvieron mejores resultados con la aplica-
ción del modelo matemático de programación 
no lineal: menor costo, tiempo de retención 
hidráulico y área. 

Es importante mencionar que el presente 
análisis matemático puede aplicarse a diferen-
tes condiciones de diseño; es decir, a cualquier 
región; pero es necesario llevar a cabo algunos 
cambios, como costos del terreno, terraplenes, 
deflectores, evaporación y temperatura, entre 
otros.

Es recomendable, para los países en desa-
rrollo, la aplicación de la programación no 
lineal como herramienta auxiliar alternativa en 
la optimización en el diseño de lagunas de es-
tabilización. Se obtienen ahorros importantes y 
se cumple a la perfección con la normatividad 
en materia de descarga de aguas residuales a 
los cuerpos receptores.

Es prudente llevar a cabo estudios adiciona-
les, considerando la incorporación de una la-
guna anaerobia, luego comparar los resultados 
con el fin de precisar la menor área y costo para 
la ejecución del proyecto. 
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Resumen

Batista-Medina, J. A. (marzo-abril, 2015). Regreso a Dublín: 
¿gestionan las comunidades tradicionales el agua como 
recurso económico? Tecnología y Ciencias del Agua, 6(2), 101-
111.

La idea del agua como bien económico no es nueva, pero se 
ha extendido desde la Conferencia de Dublín (1992). ¿Cuál es 
el significado del agua como recurso económico? Podemos 
identificar dos acercamientos o interpretaciones. La primera 
considera que el agua es un input (un input productivo), 
como otros, en un sistema económico. En este sentido, el 
agua debe tener precio o debe ser transferida mediante las 
instituciones de mercado. Esas herramientas económicas 
llevarán a un uso eficiente o, en otras palabras, al uso más 
beneficioso. Así pues, el agua se convierte en una mercancía. 
La segunda interpretación es menos estrecha en su sentido 
económico. El agua como recurso económico significa que es 
escasa y debe ser gestionada cuidadosamente para alcanzar 
los objetivos establecidos en una sociedad concreta. Tratar 
el agua como un recurso económico no implica el uso de 
un conjunto específico de herramientas económicas. Los 
precios, los mercados, la propiedad privada, etcétera, son 
herramientas en una caja de herramientas; pero hay otras, 
otros medios para gestionar el agua de una manera social, 
económica y ecológicamente sostenible. Aplicaremos 
esta segunda interpretación al análisis de la gestión del 
agua en las comunidades tradicionales. En este sentido, 
intentaremos responder a la siguiente cuestión: ¿gestionan 
estas comunidades el agua como recurso económico? La 
investigación en ciencias sociales sobre la gestión de sistemas 
de riego de pequeño tamaño muestra que tratan el agua en 
general como un recurso económico, esto es, como un recurso 
escaso. Esos sistemas de riego tradicionales han funcionado 
generalmente bien en términos sociales, económicos y 
ecológicos; pero la política y la ciencia modernas del agua han 
ignorado esos sistemas, transformándolos o destruyéndolos 
por la aplicación de conceptos, criterios y herramientas 
universales. Concluimos que estas organizaciones e 
instituciones tradicionales e indígenas tienen muchas 
lecciones que enseñar en el tratamiento y gestión del agua, y 
deben ser apoyadas y protegidas.

Palabras clave: agua, agua como bien económico, sistemas 
de riego tradicionales e indígenas, gestión sostenible, gestión 
integrada de los recursos hídricos, cultura del agua.

Tecnología y Ciencias del Agua ,  vol .  VI, núm. 2, marzo-abril de 2015, pp. 101-111

Regreso a Dublín: ¿gestionan las comunidades 
tradicionales el agua como recurso económico?

Batista-Medina, J. A. (March-April, 2015). Return to Dublin: Do 
Traditional Communities Manage Water as an Economic Resource? 
Water Technology and Sciences (in Spanish), 6(2), 101-111.

While the idea of water as an economic good is not new, it has 
expanded since the Dublin Conference was held (1992). What is 
the meaning of water as an economic resource? We can identify two 
approaches or interpretations. The first considers water to be an input 
(a productive input), as any other in an economic system. In this 
context, water must have a price or be transferred through market 
institutions. These economic tools will create an efficient use of the 
water, that is, more benefits. Water thereby becomes a commodity. The 
second interpretation is defined in broader economic terms. Water as 
an economic resource means that it is a scarce resource and must 
be carefully managed to attain the goals established by a particular 
society. Treating water as an economic good does not imply the use 
of one specific set of economic tools. While prices, markets, private 
property, etcetera are tools that can all be found in a particular 
toolbox, other toolboxes exist. There are other ways to sustainably 
manage water from a social, economic and ecological point of view. 
We will apply this second interpretation to the analysis of water 
management in traditional communities. We will attempt to answer 
the question of whether traditional communities manage water as 
an economic resource. Social science research about the management 
of small scale irrigation systems shows that those systems generally 
manage water as an economic resource; that is, as a scarce resource.  
Although traditional irrigation systems had generally operated well 
in social, economic and ecological terms, modern water science and 
policies have ignored them, transforming or destroying them by 
applying universal concepts, criteria and tools. We conclude that 
traditional and indigenous institutions and organizations have 
many lessons to teach in regard to the treatment and management of 
water, and they should be supported and protected.

Keywords: Water, water as an economic good, traditional and 
indigenous irrigation systems, sustainable management, Integrated 
Water Resources Management, water culture.
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Introducción

En los últimos tiempos se ha debatido mucho 
sobre la naturaleza del agua (aquí nos centrare-
mos en la de uso agrícola), y no es una cuestión 
baladí o un mero ejercicio académico o intelec-
tual. Hemos de tener en cuenta que las formas 
de percibir o conceptuar este recurso tienen 
una expresión práctica en muchos aspectos, 
como las políticas diseñadas; las instituciones 
y organizaciones consideradas mejores para su 
manejo; los responsables de ello; los fines prio-
ritarios, etcétera. En Occidente, como veremos 
en el primer apartado, la concepción dominan-
te es la del agua como recurso, como input, y 
en especial como recurso económico (lo que se ve 
reforzado en la Conferencia de Dublín de 1992), 
que implica, en algunas interpretaciones, su 
consideración como bien sometido a los princi-
pios del mercado. Lo significativo es que se ha 
ido extendiendo desde Occidente rápidamente 
a muchos lugares en lo que podemos entender, 
en términos generales, como “política asimila-
cionista de aguas”. 

Sin embargo, no todos mantienen y acep-
tan la misma visión (apartado 2). En otros 
términos, no todo el mundo considera que lo 
económico tenga que ver con lo que aparece 
en las formulaciones convencionales (precios, 
mercados, mercancías, sector privado...). Hay 
posturas alternativas que, sin rechazar esa 
calificación (el agua como recurso económico), 
plantean una definición o concepción menos 
rígida o estrecha, menos economicista. Se trata 
de la interpretación que viene a plantear que 
lo económico hace referencia a escasez, con lo 
cual considerar el agua como bien económico 
es entender que nos hallamos ante un recurso 
escaso, sin que ello presuponga establecer he-
rramientas específicas para su gestión. A esto 
hay que añadir que el agua no es solo un recurso 
económico, sino también social, cultural, bioló-
gico, político... Nos hallamos ante un elemento 
multidimensional, no solo frente a un input.

Pues bien, en el presente ensayo pretende-
mos responder a la siguiente cuestión: ¿gestio-
nan las comunidades tradicionales e indígenas 

el agua como recurso económico? Nuestro plan-
teamiento es que si aceptamos esa definición 
alternativa del agua como recurso económico 
(escaso), hallaremos, como se verá en el tercer 
apartado, que son numerosas las comunida-
des, las sociedades del presente y del pasado, 
indígenas y campesinas de diversas partes 
del mundo (perspectiva transcultural), que 
han reconocido la escasez y la importancia del 
agua, y que han construido y puesto en marcha 
sistemas de gestión bastante eficaces en térmi-
nos económicos, sociales y ambientales. Son, 
además, sistemas que se aproximan a lo que se 
denomina Gestión Integrada de los Recursos 
Hídricos (GIRH). De acuerdo con la definición 
del Global Water Partnership: “La Gestión 
Integrada de los Recursos Hídricos es un pro-
ceso que promueve el desarrollo y la gestión 
coordinados del agua, la tierra y los recursos 
relacionados con el objetivo de maximizar el 
bienestar económico y social de una manera 
equitativa sin comprometer la sostenibilidad 
de los ecosistemas vitales” (GWP, 2000; véase 
también Rahaman & Varis, 2005). La GIRH “se 
basa en la visión de que los recursos hídricos 
son un componente integral del ecosistema, un 
recurso natural y un bien económico y social” 
(GWP, 2010). 

Con ello queremos decir que muchos de 
los elementos que se consideran actualmente 
básicos en la gestión del agua (p. ej., que inte-
gren lo económico, social y ecológico; que sigan 
fórmulas participativas, etc.) y de los objetivos 
considerados prioritarios (eficiencia, sostenibi-
lidad, equidad), ya existen, siguen en funciona-
miento en muchas partes y lo llevan haciendo, 
en numerosos casos, desde hace siglos. Sin em-
bargo, son sistemas que han sido ignorados y 
minusvalorados por la tecnociencia occidental 
y las políticas de desarrollo fuertemente etno-
céntricas y, lo que es peor, no pocos han sido 
sustituidos por otros “modernos” o han sufrido 
importantes alteraciones por la imposición de 
una política de aguas (la “moderna”) que no 
entiende o valora la diversidad, que no concibe 
el manejo de este recurso si no es con principios, 
criterios y herramientas tecnoeconómicos. 
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Nuestra reflexión final apunta en dos líneas. 
Por un lado, consideramos que los sistemas tra-
dicionales de gestión del agua han de ser apo-
yados, reconocidos y potenciados (y mejorados 
cuando corresponda) como fórmulas viables 
(en términos sociales, económicos y ambienta-
les) de manejo de ese recurso escaso. Por otro, 
entendemos que de ellos podemos aprender, 
sin sobrevalorarlos o caer en visiones románti-
cas, con el objetivo de conseguir concepciones 
del agua y modelos de gestión que nos ayuden 
a resolver algunos de los problemas actuales y 
futuros de este recurso, y cumplir con los ob-
jetivos de eficiencia, equidad y sostenibilidad.

El agua como recurso económico: precios, 
mercados, mercancías

Si bien la idea del agua como recurso económico 
no es nueva, es cierto que tras la Conferencia 
de Dublín (ICWE, 1992) toma fuerza a raíz de 
lo expresado en su punto 4: “El agua tiene un 
valor económico en todos sus diversos usos en 
competencia y debería reconocerse como un 
bien económico. (...) El no haber reconocido en 
el pasado el valor económico del agua ha lleva-
do al derroche y a usos del recurso medioam-
bientalmente dañinos. La gestión del agua co-
mo bien económico es una manera importante 
de alcanzar un uso eficiente y equitativo y de 
favorecer la conservación y la protección de 
los recursos hídricos”. Lo contenido en este 
punto ha sido interpretado por numerosos 
autores, expertos, agencias, organizaciones, 
corporaciones, etcétera, en el sentido de que el 
agua es, dejando a un lado algunas caracterís-
ticas particulares, un elemento más (véase por 
ejemplo Gray, 1983), un input de un sistema 
económico, un “recurso” que no se diferencia, 
o no debe diferenciarse, de otros en su concep-
ción, tratamiento y gestión. El agua es, pues, un 
recurso económico, en el sentido más formal del 
término, apareciendo en las concepciones más 
extremas vaciado de otros aspectos relevantes. 
Los problemas de esta visión surgen de la in-
terpretación (a veces implícita) que se hace de 
lo económico y, sobre todo, de lo que implica en 

el diseño de políticas de agua. Partimos de que 
la concepción de este recurso deriva en formas 
concretas de valorarlo, gestionarlo y utilizarlo 
y, por lo tanto, en las “herramientas” que se 
consideran más apropiadas para ello.

Pues bien, en la interpretación más gene-
ralizada (que podríamos llamar ortodoxa) del 
agua como recurso priman los conceptos, los 
criterios, las herramientas, etcétera, tecnoeco-
nómicos. El valor del agua es, básicamente, 
valor económico, que se refleja, además, o ha 
de reflejarse, en los precios (véase Ward & Mi-
chelsen, 2002: 443). El agua, como otros inputs 
de un sistema, ha de tener precios que reflejen 
su situación (oferta-demanda) en un momento 
determinado y, en su caso, los costos totales. 
Son los precios (ver, p. ej., Dinar, 2000; Van 
der Zaag & Savenije, 2006; Rogers, De Silva, & 
Bathia, 2002; World Bank, 2004) los que garan-
tizarán, en principio, su uso eficiente, los que 
actuarán contra una utilización inadecuada o 
ineficiente (en términos principalmente eco-
nómicos). Se parte de que la consideración del 
agua como un recurso “libre”, gratuito, lleva al 
sobreconsumo, a la ineficiencia y a numerosos 
problemas medioambientales. Es decir, se con-
sidera de manera errónea, como veremos, que 
la ausencia de precios y mecanismos como el 
mercado se traduce en problemas económicos 
y ecológicos. No son raras, en este sentido, 
las alusiones a la “tragedia de los comunes” 
de Hardin (1968) para explicar algunos de los 
males del sector hídrico. 

En este contexto, el mercado (los mercados 
de agua) se erige en el principal (y conside-
rado mejor) mecanismo para asignar el agua 
como recurso escaso entre fines y usuarios en 
competencia (ver, por ejemplo, MacDonnell, 
2004; Glennon, 2005; Henderson & Akers, 
2008; Ward & Michelsen, 2002; Zilberman & 
Schoengold, 2005; Rogers et al., 2002; Libecap, 
2009, 2010; Briscoe, 2011; Fonseca, 1998; World 
Bank, 2004). De esta manera, se da un paso 
más, y ya no es solo un recurso (un input), sino, 
además, una mercancía (ver MacDonnell, 2004; 
Serageldin, 2010; Mitchell, 1984). Y aquí está 
la clave de la interpretación economicista del 
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cuarto principio de Dublín: la afirmación de 
que el agua es un recurso económico lleva a su 
consideración como un bien que ha de asignar-
se mediante el mercado y que, por ello, acaba 
convertido en una mercancía. En este nivel, 
ya no nos encontramos únicamente ante una 
cuestión de eficiencia, de asignación a los usos 
más beneficiosos, más valiosos (en términos 
económicos), sino que, además, aparece como 
una oportunidad de negocio, una fuente de 
cuantiosos (y seguros) beneficios a la que mi-
ran grandes empresas e inversores conscientes 
de su importancia estratégica en el presente 
siglo (ver, p. ej., Goldman Sachs, 2008; Morgan 
Stanley, 2012; Serageldin, 2010). Podríamos 
decir que la visión más estrecha del agua como 
recurso económico sirve como fundamento o ar-
gumento para su concepción como mercancía, 
como un elemento que “pertenece” (o ha de 
pertenecer) al ámbito del mercado, sometido a 
los principios de este y orientado, más allá de 
los argumentos de la eficiencia (técnica, ecoló-
gica y económica), a la obtención de beneficios.

En esta línea argumental, la forma de pro-
piedad más apoyada es, lógicamente, la priva-
da (véase, p. ej., Libecap, 2009). Para el buen 
funcionamiento del mercado, los derechos (de 
propiedad) sobre el agua han de estar bien 
definidos, ser reconocidos legalmente y estar 
garantizados (legal y jurídicamente) por el 
Estado. Ello significa que se prioriza y da más 
valor al control individual del recurso hídrico 
frente a otras formas, como las comunales 
(cooperativas) o las estatales (centralizadas). 
Los niveles supraindividuales, en todo caso, no 
deben interferir o deben interferir lo mínimo en 
las decisiones (racionales) individuales posibles 
sobre el uso y la asignación del agua. El indivi-
duo (el titular de los derechos privados) se ele-
va, pues, a un lugar central; el individualismo 
se impone frente al colectivismo; lo individual 
a lo colectivo (véase también Ingram & Brown, 
1998: 123-124). El interés individual gana frente 
al general o social, aunque este último aparezca 
con muchísima frecuencia como argumento de 
ciertas decisiones que apoyan los mercados de 
agua, la propiedad privada... Se lleva al ámbito 

de la gestión y política de aguas la vieja idea de 
que la acción económica individual generará 
beneficios colectivos (o evitará costos sociales). 
Por medio del mercado, por consiguiente, no 
solo se benefician los propietarios y usuarios 
del recurso hídrico, sino también la sociedad en 
su conjunto, al promoverse una utilización más 
beneficiosa en términos económicos generales, 
sociales y ambientales (al promover, se dice, su 
conservación, la sostenibilidad). De hecho, hoy, 
a diferencia del pasado, hay un reconocimiento 
expreso de la necesidad de integrar los aspec-
tos medioambientales en las políticas hídricas 
(Gleick, 1998, 2000), concretado en la explicita-
ción de la sostenibilidad como objetivo (GWP, 
2000). Pero las soluciones más apoyadas por la 
ciencia económica ortodoxa (ver por ejemplo 
Adler, 2008, 2008/09, 2012) y por diversos or-
ganismos oficiales pasan, como se ha señalado, 
por la defensa de los mercados.

En suma, esta interpretación del agua como 
recurso económico, la que podemos considerar 
más dura o extrema, se basa en elementos co-
mo precios, mercados, propiedad privada, efi-
ciencia, control individual... En otros términos, 
el carácter económico, en esta interpretación, 
implica que el agua ha de tener precios bien 
determinados por el mercado o bien adminis-
trativamente (sistemas tarifarios).

El agua como recurso económico: gestión 
de la escasez

Otra interpretación del cuarto principio de 
Dublín parte de que la consideración del agua 
como recurso económico no tiene que ver con el 
sentido economicista que hemos analizado en 
el anterior apartado ni pasa por la instauración 
de precios, propiedad privada y mercados. Es 
decir, tal concepción no lleva aparejadas “he-
rramientas” concretas. Para exponerla basta 
con recordar la definición clásica de Robbins de 
aceptación generalizada en la ciencia económi-
ca. Según este autor, la economía se encargaría 
del estudio “de la conducta humana como 
relación entre fines y medios escasos que tie-
nen usos alternativos” (Robbins, 1994: 85). La 
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clave de esta definición, como se sabe, radica 
en la escasez de los medios, de tal modo que lo 
económico haría referencia al ejercicio mediante 
el cual los individuos usan los recursos con los 
que cuentan para satisfacer ciertas necesidades 
o alcanzar determinados fines alternativos. Por 
extensión de esta idea, un recurso económico se 
consideraría un recurso escaso. De este modo, 
la economía se ocuparía de estudiar la mejor 
forma de asignar los recursos (escasos) dispo-
nibles para conseguir unos objetivos (Mochón, 
1994: 4). La economía (específicamente la mi-
croeconomía) es, en términos generales, conce-
bida como ciencia de la elección en situaciones 
de escasez (Frank, 2002: 24).

Por consiguiente, los componentes básicos 
de esta interpretación del agua como recurso 
económico son la escasez y, por ello, la necesidad 
de toma de decisiones sobre su (mejor) uso y/o 
asignación. Obviamente, los fines (alternati-
vos) no están dados, sino que son definidos 
socialmente, aunque pueda haber cierto acuer-
do en determinados objetivos generales como 
su buen uso, su conservación..., tal y como se 
refleja en numerosos documentos y acuerdos 
internacionales (p. ej., ICWE, 1992; GWP, 2000). 
Y tampoco hay referencia a herramientas o 
medios concretos para alcanzar esos fines.

Esta es, la basada en subrayar la escasez y 
la necesidad de gestión eficaz, la “otra” inter-
pretación que se hace del cuarto principio de 
Dublín por diversos autores (ver, p. ej., Saveni-
je & Van der Zaag, 2002; Savenije, 2002; Brown, 
1997; Hellegers & Perry, 2006; McNeill, 1998; 
Ali, 2011). 

¿Gestionan las comunidades 
tradicionales el agua como recurso 
económico?

Con no poca frecuencia, la gestión tradicional 
del agua ha sido percibida de manera negativa. 
Se habla, así, de sistemas arcaicos y atrasados, 
de mecanismos de asignación y distribución 
del recurso hídrico ineficientes (en sentido 
técnico y económico), de usuarios atados a sus 
tradiciones y conservadores en exceso, que 

no reconocen el valor (económico) del agua y 
desconocen los elementos de la gestión mo-
derna de este bien, etcétera. Ello ha supuesto, 
en demasiados casos, ignorar tales sistemas, 
minusvalorarlos y sustituirlos por otros mo-
dernos en su estructura organizativa y en sus 
procedimientos (véase también Chartres & 
Varma, 2011: 152-153). Ahora bien, ¿es cierto 
que las comunidades tradicionales y nativas 
que han basado sus economías en el agua no la 
reconocen y gestionan como recurso económico?

Si tenemos en cuenta lo recogido en la 
amplísima literatura que desde las ciencias 
sociales (ver, p. ej., Maass & Anderson, 1978; 
Tang, 1992; Guillet, 1992; Sengupta, 1991; Lam, 
1998; Siy, 1982) se ha ocupado de esos sistemas 
(del pasado y del presente), puede afirmarse 
que, en general, en ellos no se niega, como a 
veces se supone, la importancia económica 
y productiva del agua, aparte de que, por lo 
general, se reconoce su escasez y se gestiona 
cuidadosamente. Es más, para estas comuni-
dades, tener tal recurso o tener acceso a él es 
vital en el sentido más estricto del término. 
Poder regar significa producir alimentos 
que se destinan al propio consumo y/o a la 
venta. Proteger el agua, defenderla, “adorar-
la”, cuidarla, es una estrategia (racional) de 
supervivencia. Y tratar de mejorar su uso, de 
hacerlo más “eficiente”, también forma parte 
de esa estrategia. Esto viene a indicar que no se 
rechaza el carácter económico del agua, enten-
dida como recurso escaso, y que, por lo tanto, 
requiere de una gestión cuidadosa para lograr 
fines productivos, sociales y ambientales. Es 
más, los sistemas comunales y tradicionales de 
riego tienen una larga y variada experiencia en 
la gestión de la escasez (ver, p. ej., Brown, 1997; 
Jinapala & Somaratne, 2002; Hellegers & Perry, 
2006; Ingram & Brown, 1998; McNeill, 1998; 
Toro-Sánchez, 2007); pero, eso sí, siguiendo un 
modelo colectivo (participativo, en términos 
modernos), un modelo que además integra los 
aspectos económicos, sociales, ambientales y 
culturales del agua. De no haber sido así, no 
podría entenderse la longevidad de muchos de 
estos sistemas y su sostenibilidad en términos 
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económicos, sociales y ecológicos (ver Walker 
& Salt, 2012: 58).

El discurso oficial internacional del agua 
habla frecuentemente de integración, de enfo-
ques integrados de gestión, de holismo (GWP, 
2000; véase también Rahaman & Varis, 2005). 
Pues bien, tal concepción del agua y de su ma-
nejo está presente, en general, en los sistemas 
indígenas y tradicionales. Por un lado, ha de 
indicarse que el recurso hídrico se concibe de 
forma integral, holística. En otros términos, 
se considera un elemento multidimensional 
(ver también Mehta, 2000; Wateau, 2011), en el 
sentido de que los aspectos sociales, ecológicos 
(o biológicos), infraestructurales, económicos, 
culturales, etcétera, forman parte de una visión 
totalista (un todo), que se contrapone a la atomi-
cista y economicista propia de nuestra cultura 
occidental (el agua como recurso económico, co-
mo input), en donde domina, como se ha visto, 
el discurso económico y los criterios mercanti-
les, y el individuo (no el grupo o la comunidad) 
se erige en central, en protagonista. 

La gestión integrada puede observarse en 
aquellos casos (y son numerosos) en los que 
más que ver y manejar el agua como un recurso 
independiente o separado, se han gestionado 
ecosistemas, en los que los demás recursos 
naturales juegan un papel fundamental y son 
determinantes en la disponibilidad de aque-
lla (esto es lo que llama Ávila-García (2006) 
“matriz territorial”: agua-suelo-monte). De 
especial significación, por sus efectos directos 
en el recurso hídrico disponible, es el manejo 
cuidadoso de las zonas boscosas en las que na-
cen y por las que discurren fuentes y ríos. Los 
agricultores tradicionales e indígenas saben 
que el cuidado de los bosques es fundamental 
para el mantenimiento del suministro hídrico 
en sus territorios y comunidades, de ahí que 
hayan integrado su gestión (ver, p. ej., Taniya-
ma, 2004; Rivadeneira & Peralta-Proaño, 2009).

La gestión sostenible del agua puede verse 
en diferentes prácticas, reglas y otros elementos 
de distinto orden de los regadíos tradicionales 
e indígenas. Por ejemplo, la distribución del 
recurso hídrico de arriba-abajo, siguiendo la 

disposición espacial de los canales y las fincas, 
se ha adaptado bien a entornos marcados por 
fuertes pendientes, reduciendo las pérdidas 
o permitiendo, cuando se producen, su apro-
vechamiento por los regantes con terrenos 
situados más abajo, lo que viene a cuestionar 
las concepciones técnicas de eficiencia (ver 
Guillet, 2006; Boelens & Vos, 2012). Incluso, 
la reticencia a ampliar las zonas regables, lo 
que se ha observado en infinidad de casos 
(ver, p. ej., Maass, 1994; Maass & Anderson, 
1978; Trawick, 2001a; Batista-Medina, 2001), 
puede interpretarse como un mecanismo con 
efectos ecológicos positivos (la ligazón a un 
territorio concreto inhibe la tendencia a buscar 
más agua), aparte de sociales, económicos y 
sistémicos (pues evita el colapso del sistema de 
riego). Debe tenerse en cuenta que la limitación 
de las zonas de riego es una forma de ajustar 
la “oferta” y “demanda” de agua actuando 
sobre esta última (gestión de la demanda), lo 
que supone garantizar un mínimo de ella para 
todos los que tienen derecho. Además, con este 
mecanismo se evitan conflictos (entre los “vie-
jos” y “nuevos” regantes). En cambio, donde 
no ha existido la ligazón del agua a la tierra o a 
un territorio (o se ha eliminado), la propiedad 
privada y los mercados han llevado, si se han 
dado las condiciones adecuadas (elevado valor 
productivo del agua, agricultura comercial...), 
a un crecimiento insostenible de las zonas 
regables, lo que ha dado lugar a situaciones 
conflictivas, y problemas económicos (muchos 
agricultores pueden verse sin la cantidad de 
agua mínima para regar sus tierras) y ecológi-
cos (sobreexplotación de acuíferos) (ver, p. ej., 
Budds, 2012; Poncet, Álvarez-Latorre, & Reyes-
Serrano, 2011; Toro-Sánchez, 2007).

Aparte de estos mecanismos concretos 
(entre muchos otros), debemos resaltar las 
implicaciones de ciertos valores o patrones 
de comportamiento contenidos en creencias 
religiosas, leyendas, mitos... en las pautas de 
uso y consumo del agua (ver, p. ej., Maliva 
& Missimer, 2012; Bark, Hatton-MacDonald, 
Connor, Crossman, & Jackson, 2011; Jinapala 
& Somaratne, 2002; Vargas, 2006; Ávila-García, 
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2006; Angchok & Singh, 2006; Park & Ha, 2012). 
En otros términos, la valoración simbólica del 
recurso hídrico en muchos de los sistemas tra-
dicionales e indígenas se traduce, directa o in-
directamente, en prácticas sostenibles. El hecho 
de que el agua no se considere un mero recurso 
externo e independiente (tal y como ocurre en 
nuestra sociedad), apropiable y dominable, 
sino parte de un “nosotros”, que se rodee de 
carácter espiritual o divino (el agua como don 
divino), o que se conciba como recurso vital en 
un sentido amplio, da lugar a que su tratamien-
to y uso sean cuidadosos, respetuosos ecológi-
camente. Como señala Peña (1999: 109; 2012a), 
refiriéndose a las “acequias” de Nuevo México, 
puede hablarse de una auténtica ética ambien-
tal en la que los agricultores no son propietarios 
(individuales) o meros productores o usuarios, 
sino auténticos “guardianes” de un recurso que 
han heredado del pasado (de la naturaleza, de 
los ancestros, de los dioses) y que han de cuidar 
también para las generaciones futuras (Ingram 
& Brown, 1998: 124).

Tampoco podemos dejar de citar por su 
importancia los efectos ecológicos positivos de 
esos sistemas. Numerosos estudios indican que 
los regadíos tradicionales e indígenas no solo 
han hecho posible la producción y, por consi-
guiente, la supervivencia de comunidades y 
grupos en entornos muy diferentes (a veces 
realmente extremos), sino que además, como 
efectos no intencionales, han creado y manteni-
do espacios y territorios ricos en flora y fauna 
(ver, p. ej., Martínez-Saldaña, 2012; Brown & 
Rivera, 2000; Peña, 1999; Peña, 2012b; Rivera, 
1996). Han sido, en otros términos, generado-
res y mantenedores de vida, de biodiversidad. 
Las aguas que corren, se infiltran, se “pierden” 
de unos canales alimentan plantas, animales, 
recargan acuíferos o retornan a cursos superfi-
ciales cercanos (ver Fernald, Guldan, & Ochoa, 
2010). Constituyen auténticos “caudales ecoló-
gicos”, aunque lo corriente haya sido, desde la 
tecnociencia moderna, ver pérdidas, ineficien-
cia, prácticas despilfarradoras e insostenibles, 
etcétera.

En los documentos internacionales sobre 
el agua se está poniendo atención a cuestiones 
como la equidad y seguridad en el acceso al 
agua, pensando en especial en los grupos más 
desfavorecidos de la sociedad. Pues bien, am-
bas cuestiones también están presentes, por lo 
general, en los sistemas de riego campesinos e 
indígenas (ver Boelens & Dávila (Eds.), 1998; 
Whiteley, Ingram, & Perry (Eds.), 2008; Mabry 
(Ed.), 1996; Mabry & Cleveland, 1996). Es 
más, en muchos de ellos, ambos objetivos son 
prioritarios, diseñándose e implantándose me-
canismos y reglas para que todos los que tienen 
derecho al agua tengan acceso a ella de manera 
equitativa y de forma segura, sin ignorar lo re-
lacionado con la eficiencia y la productividad. 
Por ejemplo, el sistema de adscripción o unión 
del agua a la tierra, presente en infinidad de 
sistemas de riego, supone que todo agricultor 
con terrenos en la zona regable tiene acceso 
a una parte (proporcional) de la disponible. 
Todos, en suma, comparten la abundancia y, 
sobre todo, la escasez de agua. Esto no solo su-
pone el acceso equitativo a un recurso básico, 
sino también seguro, garantizando que todos 
puedan, así, producir alimentos. Y no puede 
pasarse por alto que la equidad es uno de los 
elementos que da estabilidad a estos sistemas, 
que contribuye, en otros términos, a hacerlos 
socialmente sostenibles (ver también Trawick, 
2001a: 14; Trawick, 2001b: 373). De hecho, 
donde no está presente, por las razones que 
sean, destacan las conductas oportunistas y, en 
distintos grados, la conflictividad interna. 

Reflexiones finales

Como se ha visto en las anteriores líneas, la 
gestión del agua como recurso económico, en 
su segunda interpretación, puede hallarse en 
infinidad de sistemas indígenas y campesinos 
de diversas partes del mundo, al igual que 
algunos de los principios básicos de la llamada 
Gestión Integrada de los Recursos Hídricos. Al 
margen del concepto (recurso económico), que 
puede dar pie a confusiones y, sin duda, a cier-
to rechazo, lo que nos dicen los estudios trans-
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culturales e históricos realizados por diversos 
científicos sociales e historiadores es que los 
sistemas tradicionales han venido manejando 
el agua como recurso económico (léase, recurso 
escaso), en algunos casos desde hace siglos. Y 
ha sido, en general, una gestión bastante eficaz 
si tenemos en cuenta la longevidad de muchos 
de esos sistemas, con frecuencia en entornos 
extremos. 

Pero estos sistemas se han enfrentado, y 
enfrentan aún hoy, al desconocimiento, incom-
prensión y desdén de los expertos, técnicos y 
responsables políticos del agua, dando como 
resultado, con mucha frecuencia, la elimina-
ción de tales sistemas o la generación, por la 
aplicación de esas políticas de agua, de serios 
problemas. En otros términos, en numerosos 
casos se han introducido modelos de gestión 
“modernos”, basados en la idea más estrecha 
del agua como recurso económico y en la tec-
nociencia occidental, en donde ya funcionaba 
una gestión cuidadosa, sostenible, equitativa y 
razonablemente eficiente de un recurso consi-
derado escaso y vital. 

Frente a ello, cada vez son más las voces 
que se alzan en favor de corregir esa política 
de aguas y las intervenciones basadas en 
ella, aprendiendo de los sistemas indígenas y 
tradicionales, investigándolos, apoyándolos, 
reconociéndolos, teniéndolos en cuenta (ver, p. 
ej., Mabry & Cleveland, 1996: 228; Chartres & 
Varma, 2011; 152-153), tal y como se ha hecho, 
por ejemplo, en España, con las Comunida-
des de Regantes (ver Giménez-Casalduero & 
Palerm-Viqueira, 2007). Y no se trata de sobre-
valorarlos, de pensar que todos y cada uno de 
ellos funcionan de manera correcta en todos sus 
aspectos, cayendo así en una especie de postura 
de marcado romanticismo (ver también Mehta, 
2000: 14-16; Wateau, 2011: 264; Bakker, 2007: 
444; Chalaune, 2009: 104-106). Pero parece claro 
que de ellos se pueden sacar muchas lecciones 
para el presente y futuro de un recurso tan 
amenazado y tan vital para todos. Y también 
que siguen siendo una opción de gestión válida 
en muchos casos. No podemos ignorar su con-
tribución al manejo sostenible del agua y de los 

ecosistemas hídricos ni sus funciones económi-
cas y sociales, habiendo ayudado, y ayudando 
aún, a sostener numerosísimas comunidades 
indígenas y campesinas, y hasta economías re-
gionales y nacionales, si tenemos en cuenta que 
son los pequeños y medianos agricultores y 
los sistemas de riego gestionados por estos los 
que aportan una buena parte de la producción 
agrícola (ver Mabry, 1996: 6).

Lo expuesto no significa ir contra el merca-
do, contra la propiedad privada, los precios... 
Esos mecanismos forman parte de una caja de 
herramientas, una más, que puede funcionar 
en determinadas circunstancias, pero que 
en otras puede ser problemática, difícil de 
implementar... (ver Savenije, 2002; Aguilera, 
2002; Henderson & Akers, 2008; Zilberman & 
Schoengold, 2005; Bauer, 1997; Van der Zaag & 
Savenije, 2006; Dellapenna, 2000, 2009, Draper 
& Sehlke, 2005). Pero hay otras que no están en 
los textos de economía del agua, en las aulas 
universitarias o los despachos de gobiernos, 
instituciones y organizaciones. Han estado (y 
aún están) ahí “fuera”, en zonas áridas, semiá-
ridas y templadas, en zonas montañosas y en 
valles, en lugares recónditos o cercanos...
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Resumen

Campos-Aranda, D. F. (marzo-abril, 2015). Estimación del 
escurrimiento mensual en climas húmedos con base en 
modelos de regresión. Tecnología y Ciencias del Agua, 6(2), 
113-130.

La modelación matemática de la relación precipitación-
escurrimiento (RPE) es indispensable debido a la escasez de 
datos tanto espacial como temporal. El establecimiento de la 
RPE en cuencas sin aforos es un ejemplo de la ausencia de 
datos en sitios de interés, y la estimación del registro futuro 
debido a cambios hidrológicos en la cuenca, inducidos 
o naturales, es un ejemplo de datos no factibles de medir. 
En ambos casos, contar con un modelo de la RPE regional 
permitirá realizar las evaluaciones necesarias. Para la 
estimación del volumen escurrido mensual, el modelo más 
simple que se puede establecer es la regresión polinomial 
mensual, la cual puede modelar una RPE lineal o curva. 
Además, tal planteamiento puede incluir el retraso mensual 
del escurrimiento, al promediar la precipitación antecedente. 
En este estudio se ajustó el modelo de regresión mensual a 
los datos conjuntos de precipitación y escurrimiento de las 
estaciones hidrométricas Tancuilín y El Cardón, de la Región 
Hidrológica 26 Parcial (Bajo Río Pánuco), con registros de 
33 y 37 años, respectivamente. Se encontró que es posible 
regionalizar los coeficientes mensuales de los modelos 
de regresión con base en su coeficiente de escurrimiento 
promedio. Los contrastes realizados muestran que los 
modelos de regresión regionalizados permiten una excelente 
estimación del escurrimiento mensual, pues reproducen 
fielmente sus valores promedio mensuales y conducen a una 
buena aproximación de su dispersión, en cuencas pequeñas 
y medianas de climas húmedos.

Palabras clave: regresión lineal, coeficiente de correlación 
lineal, factor de transporte, coeficiente de escurrimiento 
promedio mensual, parámetros estadísticos, intervalo de 
confianza de la predicción, coeficiente de determinación de 
la predicción.

Tecnología y Ciencias del Agua ,  vol .  VI, núm. 2, marzo-abril de 2015, pp. 113-130

Abstract

Campos-Aranda, D. F. (March-April, 2015). Estimation of Monthly 
Runoff in Humid Climates Using Regression Models. Water 
Technology and Sciences (in Spanish), 6(2), 113-130.

Mathematical modeling of the rainfall-runoff relationship (RRR) is 
indispensable when temporal and spatial data are scarce. Ungauged 
basins is one example of a lack of data at sites of interest. And future 
records of induced or natural hydrological changes in a basin is 
an example of data that cannot be measured. In both cases, the use 
of a regional RRR model makes it possible to perform the needed 
evaluations. The simplest model for estimating monthly runoff 
volume is a monthly polynomial regression, which can model a 
linear or curved RRR. In addition, this method can include the 
delay in monthly runoff by averaging antecedent precipitation.  The 
present study fitted a monthly regression model to the joint set of 
precipitation and runoff data from the Tancuilin and El Cardon 
hydrometric stations in Partial Hydrological Region 26 (Lower 
Panuco River), with records containing 33 an 37 years respectively. 
The study found that the monthly coefficients of the regression 
models can be regionalized based on the average runoff coefficient. 
The comparisons performed show that regionalized regression 
models provide an excellent estimation of monthly runoff, accurately 
reproducing average monthly values. They also provide a good 
approximation of the dispersion in small and medium basins located 
in humid climates.

Keywords: Linear regression, linear correlation coefficient, 
transport factor, monthly average runoff coefficient, statistical 
parameters, confidence interval of prediction, determination 
coefficient of prediction.
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Estimación del escurrimiento mensual en climas 
húmedos con base en modelos de regresión

Nota técnica
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Introducción

Existen diferentes necesidades prácticas por 
las cuales se debe intentar modelar la relación 
precipitación-escurrimiento (RPE), por ejem-
plo la evaluación de los recursos hídricos, el 
pronóstico de las crecientes, o bien, la estima-
ción del impacto de las descargas en la calidad 
del agua. Sin embargo, la razón principal por 
la cual se requiere modelar la RPE se debe a 
la limitación de las técnicas de medición hidro-
lógica, pues actualmente no podemos medir 
todos los procesos físicos involucrados en 
una cuenca; de hecho, sólo se dispone de una 
capacidad de medición reducida tanto espacial 
como temporal. Debido a ello, siempre se re-
quiere extrapolar las mediciones disponibles, 
por ejemplo en cuencas sin aforos (donde las 
mediciones no existen) o hacia el futuro (donde 
las mediciones no son posibles), para estimar el 
impacto de los cambios hidrológicos inducidos 
o probables (Beven, 2001).

Una clasificación básica para los diversos 
enfoques de modelación de la RPE distingue 
entre modelos globales y distribuidos, los prime-
ros consideran a la cuenca como una unidad y 
sus variables de estado corresponden a los valo-
res promedio de tal área; los segundos dividen 
la cuenca en áreas elementales o en una malla 
de cuadrados y sus variables de estado están 
asociadas con cada uno de tales elementos. La 
segunda distinción es entre modelos determi-
nísticos y estocásticos. Los primeros producen 
una respuesta única para cada simulación que 
utiliza una serie de entradas y parámetros; en 
cambio, los segundos permiten cierta aleatorie-
dad o incertidumbre en sus respuestas debido 
a la variabilidad de sus variables de entrada, 
parámetros o condiciones de frontera (Beven, 
2001). Otras clasificaciones más detalladas o 
exhaustivas de los modelos de la RPE se pue-
den consultar en Haan, Johnson y Brakensiek 
(1982), Singh (1995), y Sene (2010).

Desde que se inició la modelación de la RPE 
hacia mediados de la década de 1960, los mo-
delos conceptuales y los de caja negra son los que 
más han proliferado. Los primeros emplean 

representaciones matemáticas simplificadas de 
los principales procesos hidrológicos que ocu-
rren en la cuenca, mientras que los segundos 
son totalmente matemáticos y se basan única-
mente en las mediciones de entrada y salida 
de la cuenca, sin tomar en cuenta los procesos 
internos que transforman la precipitación en 
escurrimiento (Jones, 1997; Shaw, Beven, Chap-
pell, & Lamb, 2011).

Mimikou y Rao (1983), y Anderson y Burt 
(1985) destacan que el tipo de modelo de la 
RPE conveniente para una cierta aplicación 
práctica depende principalmente de los facto-
res siguientes: (1) la escala de tiempo usada en 
el modelado, (2) la existencia de mediciones de 
los parámetros físicos de la cuenca, (3) el tipo 
de datos hidrológicos disponibles y su confia-
bilidad, y (5) el tiempo y recursos humanos 
destinados a tal aplicación. También indican 
que cuando la escala de tiempo es grande, por 
ejemplo de un mes, los modelos simples son los 
más adecuados.

Los modelos de la RPE, en su aplicación 
práctica relativa a la evaluación de los recursos 
hídricos, permiten las siguientes estimaciones: 
(1) deducción de valores faltantes del registro; 
(2) ampliación del registro de la estación de 
aforos, antes de que iniciara su operación; (3) 
cálculo de entradas a embalses, cuando éstos 
suspendieron la estación hidrométrica, y (3) 
pronóstico de escurrimientos mensuales en 
cuencas con y sin aforos de una subregión, a 
través del uso conjunto de un modelo de pro-
nóstico de la precipitación mensual.

El objetivo de este trabajo consiste en exponer 
con detalle el modelo general de regresión po-
linomial con memoria mensual, que considera 
a la precipitación como entrada, para modelar 
al escurrimiento como respuesta. El modelo se 
aplica, para su calibrado, a las cuencas de dos 
estaciones hidrométricas de la Región Hidro-
lógica 26 Parcial (Bajo Río Pánuco), Tancuilín, 
en el estado de San Luis Potosí, y El Cardón, 
Veracruz. Se indica además cómo regionalizar 
los parámetros de ajuste de los modelos de 
regresión mensuales con base en su coeficiente 
de escurrimiento promedio. Los contrastes rea-
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lizados muestran que los modelos de regresión 
regionales constituyen una herramienta con 
buena aproximación para la estimación del 
escurrimiento mensual, en cuencas pequeñas y 
medianas de climas húmedos.

Conceptos teóricos de apoyo

Modelo general de regresión

Propuesto y aplicado por Mimikou y Rao 
(1983), es quizá el modelo matemático más 
simple que puede plantearse para reproducir 
la RPE a nivel mensual, sea ésta lineal o curva. 
Su expresión es:

	 Vi ,j = j ,k

Pi ,j +Pi ,j 1 + +Pi ,j m

m+1k=0

K k

	 (1)

siendo, Vi,j el escurrimiento mensual del i-ésimo 
año, con i variando de 1 a n , que es la amplitud 
del registro conjunto procesado, y j es número 
de mes, con 1 para enero y 12 para diciembre. 
Conviene expresar a Vi,j, en la ecuación (1), en 
milímetros, lo cual equivale a dividir su valor 
en miles de metros cúbicos (103·m3) entre el área 
de cuenca A en km2. Pi,j es la precipitación men-
sual representativa de la cuenca en milímetros. K 
y m son los parámetros del modelo y βj,k son los 
coeficientes de regresión del modelo, los cuales 
se obtienen mediante un ajuste de mínimos 
cuadrados de los residuos. Sugawara (1992) 
indica que incluso en cuencas con una buena 
red de estaciones pluviométricas, sus factores 
de ponderación para obtener Pi,j no deben estar 
basados en sus propiedades geométricas, sino 
en sus condiciones meteorológicas, y pueden 
ser estimados buscando la mejor reproducción 
del escurrimiento observado.

Selección de los parámetros del modelo

Los parámetros K y m definen la estructura del 
modelo. El primero determina su orden como 
ecuación de regresión polinomial y el segun-
do su memoria con respecto a la precipitación 

mensual. Entonces, para estimar el valor de K 
se debe establecer la relación funcional entre el 
escurrimiento y la precipitación de cada mes; 
el primero como la variable dependiente en las 
ordenadas y la segunda como la variable in-
dependiente en las abscisas. Como tal relación 
pueden ser lineal o curva, en el primer caso K = 1
y en el segundo K > 1. Mimikou y Rao (1983) 
indican que no es común encontrar valores 
de K diferentes en cada mes, y por ello este 
parámetro es considerado una característica 
de la cuenca que especifica el comportamiento 
mensual de la RPE.

Cuando alguna relación funcional mensual 
mostró gran dispersión, se debe establecer la 
relación entre Vi,j y un valor promedio de las 
precipitación de los meses j, j-1, . . . , j-m, con m 
indicando la memoria del proceso en el mes j. 
Por lo común, con m = 1 es suficiente para me-
jorar la relación en cuencas pequeñas. Mimikou 
y Rao (1983) establecen que cuando la relación 
funcional no mejora al usar el promedio de la 
precipitación mensual y la del mes anteceden-
te, el modelo definido por la ecuación (1) no es 
recomendable para reproducir tal RPE.

Coeficientes de regresión y correlación de la 
relación funcional

Cuando K=1, la ecuación (1) es una línea recta, 
con βj,0 como ordenada al origen y βj,1 como 
pendiente de tal recta, cuyas expresiones del 
ajuste por mínimos cuadrados de los residuos 
son (Draper & Smith, 1998; Ryan, 1998; Mont-
gomery, Peck, & Vining, 2002; Campos-Aranda, 
2003):

			                                       
	 j ,1 =

Pi ,j Vi ,j n Pj V j

i=1

n

Pi ,j( )
2

n Pj( )
2

i=1

n 	 (2)

	 j ,0=V j j ,1 Pj	 (3)

En las ecuaciones anteriores, Pi,j es la preci-
pitación mensual cuando m = 0 y puede ser el 
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promedio de la de dicho mes y el anteceden-
te, si m = 1. Pj y Vj son los valores promedio 
mensual de la precipitación y el escurrimiento, 
ambos en milímetros. La medida cuantitativa 
de la relación funcional entre la precipitación 
y el escurrimiento se obtiene a través del coefi-
ciente de correlación lineal (rxy), que establece 
el grado de asociación o dependencia entre am-
bas variables, con cero para puntos totalmente 
dispersos y uno cuando todos están sobre la 
línea recta. Su expresión es:

		                                  
	 rxy( ) j

=
Pi ,j P j( ) Vi ,j V j( )

i=1

n

Pi ,j P j( )
2

Vi ,j V j( )
2

i=1

n

i=1

n 1/2 	 (4)

Cuando la relación funcional entre la pre-
cipitación y el escurrimiento es curva (K > 1),
se deberá ajustar un modelo de regresión po-
linomial, parabólico (K = 2) o cúbico (K = 3), 
cuya solución se obtiene con un planteamiento 
matricial que se puede consultar en Draper y 
Smith (1998), Ryan (1998), Montgomery et al. 
(2002) y Campos-Aranda (2003), así como su 
coeficiente de determinación (R2 = rxy

2), el cual 
indica cuánta de la variabilidad de la variable 
dependiente es explicada por la regresión po-
linomial.

Intervalo de confianza de las predicciones

Una aplicación importante del modelo de la 
RPE o regresión lineal es predecir valores de 
la variable dependiente (Vj), que correspon-
dan a un cierto valor específico de la variable 
regresora (Pj), los cuales incluyan su intervalo 
de fluctuación probable, asociado éste con un 
cierto nivel de confianza, por lo común de 95%. 
El intervalo de cada predicción se obtiene con 
base en el estadístico de la distribución t de 
Student, relativo al nivel de significación α = 
5% y grados de libertad ν = n - 2, en una prueba 
de dos colas; su expresión es (Draper & Smith, 
1998; Ryan, 1998; Montgomery et al., 2002):

	 V̂j t , CMRj 1+
1
n
+

Pj Pj( )
2

var(Pj)

1/2

	 (5)

en la cual:

                                    
	 CMRj =

1
n 2

Vi ,j V̂i ,j( )
2

i=1

n

	 (6)

	 var(Pj) = Pi ,j P j( )
2

i=1

n

	 (7)

CMRj es el cuadrado medio residual men-
sual y var(Pj) es la varianza de la precipitación 
mensual. V̂j y V̂i,j son estimaciones del escurri-
miento mensual obtenidas con la ecuación (1). 
Para el cálculo del estadístico t

α,ν
 se utilizó el 

algoritmo computacional propuesto por Zelen 
y Severo (1972), cuyas expresiones son:

			 
	 t , = xp +

g1(xp) +
g2(xp)

2 +
g3(xp)

3 +
g4(xp)

4
	 (8)

	 g1 x( ) = x3 + x( )/4

	 g2(x) = 5x5 +16x3 + 3x( )/96	

	
g3(x) = 3x7 +19x5 +17x3 15x( )/384

	
g4(x)= 79x9+776x7+1482x5 1920x3 945x( )/92160

siendo xp la variable normal estandarizada, 
cuyos valores para niveles de significancia (α) 
de 10, 5 y 1%, en una prueba de dos colas son: 
1.64485, 1.95996 y 2.57583; ν son los grados de 
libertad. En la ecuación (5), si se suprime el 
primer sumando, es decir, el uno, se obtiene 
la expresión del intervalo de confianza de la 
respuesta media o de la recta de regresión, 
pues con ello se está eliminando una cantidad 
igual al CMRj (Haan, 1977; Ryan, 1998; Draper 
& Smith, 1998; Montgomery et al., 2002). Los 
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intervalos de confianza de la respuesta media 
se indicarán con línea punteada y los de la 
predicción con línea continua.

Capacidad predictiva de la regresión lineal

Las principales hipótesis o premisas inherentes 
a la regresión lineal son: (1) la relación entre 
Vi,j y Pi,j es lineal; (2) los errores o residuales 
ei ,j =Vi ,j V̂i ,j( ) tienen media cero y varianza 

constante; (3) los errores no están correlaciona-
dos, y (4) los errores tienen distribución normal. 
El análisis de los residuales permite verificar 
las hipótesis anteriores y el estudio de los re-
siduales escalados es útil para detectar datos 
que sean atípicos o valores dispersos, es decir, 
observaciones que están separadas del resto de 
los datos y que influyen en la calidad del ajuste 
de la recta de regresión. Un escalamiento lógi-
co consiste en dividir los residuales (ei,j) entre 
la raíz cuadrada del CMRj, lo cual equivale a 
estandarizar los residuales que ahora tienen me-
dia cero y varianza aproximadamente unitaria; 
entonces un residual estandarizado mayor 
de 2 o 3 indica un valor atípico potencial. El 
escalamiento puede mejorarse dividiendo los 
residuales entre la desviación estándar exacta 
del i-ésimo residual, lo cual conduce a los re-
siduales estudentizados, cuya expresión general 
es (Draper & Smith, 1998; Montgomery et al., 
2002):

					                                                
	 ri ,j =

ei ,j

CMRj 1 hii( )
	 (9)

CMRj se obtiene con la ecuación (6) y hii es 
el i-ésimo elemento de la diagonal principal de 
la matriz de sombrero (Hat matriz), denominada 
así porque transforma el vector de magnitudes 
observadas (yi) en un vector de valores esti-
mados (ŷi), como se demuestra en la ecuación 
(10); hii es una medida de la influencia que tiene 
el i-ésimo punto en el ajuste. Para el caso de 
la regresión lineal simple, sus valores varían 
de un mínimo de 1/n a la unidad, en puntos 
extremos que ejercen influencia fuerte en el 
ajuste (Clarke, 1994). La solución en notación 

matricial de la regresión lineal por mínimos 
cuadrados de los residuos para el vector de 
valores estimados es:

	 ŷ= X ˆ = X X'X( ) 1X'y=Hy	 (10)

Entonces, la matriz H = X(X’X)-1X’ tiene n 
renglones y n columnas, es simétrica (H’ = H) 
y es idempotente   (HH = H). Sus elementos de 
la diagonal principal se pueden calcular con la 
siguiente ecuación:

	 hii = x' i X'X( ) 1 xi	 (11)

en la cual x’i es el i-ésimo renglón de la matriz 
X. Para el caso particular de la regresión lineal 
con un solo regresor (xi = Pi,j), la expresión de hii 
corresponde a los dos últimos sumandos de la 
ecuación (5), es decir (Montgomery et al., 2002):

	 hii( ) j
=
1
n
+

Pi ,j P j( )
2

var(Pj)
	 (12)

en la cual var(Pj) se calcula con la ecuación (7). 
Un tercer tipo de residuales escalados son los 
residuales eliminados (e(i)) o residuales PRESS, 
llamados así porque permiten calcular tal es-
tadística. Si se elimina la i-ésima observación, 
se ajusta el modelo de regresión a los n - 1 
datos restantes y se calcula la estimación de yi 
correspondiente a la observación omitida se 
obtienen los residuales PRESS, cuya expresión 
es (Montgomery et al., 2002):

					                                        
	 [e(i) ]j = [yi ŷ(i) ]j =

ei ,j

1 hii( ) j

	 (13)

La estadística PRESS (PRediction Error Sum 
of Squares) se define como la suma de los resi-
duales PRESS al cuadrado y es una medida de 
lo bien que funciona un modelo de regresión 
para predecir nuevos datos; su fórmula es 
(Montgomery et al., 2002):
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	 PRESSj=

ei ,j

1 hii( ) j

2

i=1

n

	 (14)

Una aplicación importante de la estadística 
PRESS es la comparación entre modelos de 
regresión, de manera que, en general, es pre-
ferible un modelo con menor PRESS a otro con 
un valor más grande. Además, con base en la 
estadística PRESS se puede calcular un indica-
dor parecido al coeficiente de determinación 
(R2) para predicción, cuya expresión es (Mont-
gomery et al., 2002):

	 (Rpredic
2 ) j = 1

PRESSj

var(Vj)
100	 (15)

El denominador var(Vj) se calcula con la 
ecuación (7). El estadístico R2

predic establece nu-
méricamente la capacidad predictiva del mo-
delo de regresión, definiendo el porcentaje que 
se explicará de la variabilidad cuando se hagan 
las predicciones, en comparación con el por-
centaje de variabilidad de los datos originales, 
explicado por el ajuste de mínimos cuadrados 
[R2 = 100·(rxy)2].

Factor de transporte de la precipitación 
mensual

Se designa por estación pluviométrica base la que 
aporta el registro de precipitación mensual que 
será considerado representativo de la precipi-
tación en la cuenca. Comúnmente en cuencas 
pequeñas dicha estación no se ubica cerca de 
su centro de gravedad (cg) y por ello su valor 
de precipitación media anual (Pmab) resulta di-
ferente al que se estima para tal cuenca (Pmac), 
por ejemplo a través de las curvas isoyetas pro-
medio anual, precisamente en su cg. Entonces 
el factor de transporte o correctivo (Fc) de la 
precipitación mensual de la estación base es:

	 Fc = Pmac
Pmab

	 (16)

Coeficientes de escurrimiento promedio 
mensuales

Mimikou y Rao (1983) usaron los coeficientes 
de escurrimiento promedio mensuales (Ce) 
para establecer relaciones con los coeficientes 
de regresión, válidos dentro de una región 
geográfica. Campos-Aranda (2013) encontró 
que los Ce muestran similitud por subregiones 
o áreas geográficas. Con base en lo anterior, los 
Ce serán utilizados para regionalizar los resul-
tados de los modelos mensuales encontrados. 
Teniendo definida el área de cuenca A en km2, 
es decir en millones de m2, y el factor correctivo 
(Fc), entonces la fórmula de cada Ce será:

	 Ce( ) j
=

Vj

A Fc Pbj
	 (17)

en la cual Vj es el volumen escurrido promedio 
mensual en miles de m3 y Pbj es la precipitación 
promedio mensual en la estación base en milí-
metros.

Información hidrológica procesada

Estación hidrométrica Tancuilín

Características generales

Ubicada en la cuenca baja del río Pánuco (Re-
gión Hidrológica 26) y perteneciente al estado 
de San Luis Potosí, tiene un área de cuenca de 
321 km2, una Pmac de 2950 milímetros (INEGI, 
1980) y únicamente cuenta con la estación 
pluviométrica del mismo nombre, ubicada en 
el sitio de aforos. En la figura 1 se muestra la 
ubicación de ambas estaciones y de su cuenca. 
Toda la información hidrométrica utilizada de 
esta estación procede del sistema BANDAS 
(IMTA, 2002). La información pluviométrica 
fue obtenida en las oficinas de la Comisión Na-
cional del Agua (Conagua) en San Luis Potosí. 
El detalle de sus años incompletos y faltantes 
se indica para ambas estaciones en el cuadro 1.
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Deducción de datos mensuales faltantes

En todas las estaciones pluviométricas procesa-
das, sus datos mensuales faltantes se considera-
ron igual a la moda del registro total disponible, 
obtenida a través del ajuste de la distribución 
Gamma de dos parámetros (Campos-Aranda, 
2005). En la estación hidrométrica Tancuilín, 
el mayor periodo común de datos de escurri-
miento y precipitación mensuales que se logró 
establecer fue de 1961 a 1994, con 1985 faltante, 
es decir de 33 años. Este registro de precipita-
ción conduce a un valor de la Pmab = 2 240.9 
mm, por lo cual el Fc resulta de 1.3164.

Pruebas de homogeneidad

Con base en los valores anuales de escurri-
miento y precipitación del registro conjunto, 
se verificó su calidad estadística por medio de 
una prueba general, la de Von Neumann (VN), 
que detecta no aleatoriedad contra componen-
tes determinísticas no especificadas. Además, 
se aplicaron dos pruebas de persistencia, la de 
Anderson (PA) y la de Sneyers (PS), así como 
dos más de tendencia, las de Kendall (TK) y 
Spearman (TS). La prueba de Cramer (PC) de 
diferencia de medias se aplicó utilizando dos 
subperiodos iguales a la mitad del registro: uno 
al inicio y otro al final. Por último, la prueba de 
constancia de variabilidad de Bartlett (VB) se 
aplicó dividiendo cada registro en tres o cuatro 
subperiodos, según la amplitud del registro 
(WMO, 1971; Ruiz-Maya, 1977; Buishand, 1982; 
Campos-Aranda, 2005).

Para los registros comunes de las estaciones 
hidrométrica y pluviométrica Tancuilín, los 
resultados de las siete pruebas estadísticas 
aplicadas, mostrados en el cuadro 2, indican 
que son homogéneos, es decir, que no tienen 
componentes determinísticas.

Relaciones funcionales

En las figuras 2 a 5 se muestran las relaciones 
funcionales de los meses de enero, febrero y 
julio; se observa que todas ellas son lineales, al 
igual que las del resto de los meses. Por otra 
parte, en el cuadro 3 se indican los coeficien-
tes de correlación (rxy) y sus correspondientes 
coeficientes de determinación (R2, R2

predic) ob-
tenidos al realizar el ajuste lineal de mínimos 
cuadrados de los residuos (ecuaciones (4) y 
(15)). En todos los ajustes no se eliminaron va-
lores dispersos, por tanto el número de parejas 
(n) fue siempre de 33.

Para la estación hidrométrica Tancuilín, 
se observa que en los meses de febrero, abril, 
mayo y de octubre a diciembre se tienen los 
valores de rxy más bajos. Para definir el valor 
mínimo del rxy que es estadísticamente diferen-
te de cero, se aplicó una prueba basada en la 
distribución t de Student (Yevjevich, 1972) con 
un nivel α de significancia de 5%, obteniéndose 
para n = 33 un valor de rxy = 0.34. Entonces, los 
valores de rxy obtenidos en febrero y diciembre 
no son estadísticamente diferentes de cero. Por 
lo anterior, en tales meses y en el resto de los 
citados con valores bajos de rxy se usará m = 1 
para mejorar la correlación.

Cuadro 1. Características generales y del registro disponible en las estaciones hidrométricas y pluviométricas procesadas.

Hidrométrica
Pluviométrica

Clave
Latitud
norte

Longitud
WG

Inicio del registro Final del registro
Años incompletos

o (faltantes)

Tancuilín 26291 21° 23’ 98° 52’ Julio de 1960 Diciembre de 2002 1995, 1996, 2000 

Tancuilín 24084 21° 23’ 98° 52’ Enero de 1961 Octubre de 2012 1986-2001 (1985)

El Cardón 26286 21° 23’ 98° 28’ Junio de 1960 Diciembre de 2002 1995, 1998, 1999, 
2000

El Cardón 30046 21° 23’ 98° 28’ Septiembre de 1960 Noviembre de 2012 1994,1997-2000

San Martín Chalchicuautla 24009 21° 21’ 98° 40’ Enero de 1961 Noviembre de 2012 1964-1969 
(1968,1993)

Chapulhuacanito 24122 21° 14’ 98° 46’ Septiembre de 1972 Noviembre de 2012 1977, 1985 (1978)



120

  Tecnología y C
ie

nc
ia

s d
el

 A
gu

a,
 v

ol
. V

I, 
nú

m
. 2

, m
ar

zo
-a

br
il 

de
 2

01
5

Campos-Aranda, Estimación del escurrimiento mensual en climas húmedos con base en modelos de regresión

Figura 1. Localización de las cuencas y pluviómetros de las estaciones hidrométricas Tancuilín y El Cardón, 
dentro de la Región Hidrológica 26 Parcial (Bajo Río Pánuco).

Cuadro 2. Descripción de registros, magnitudes características y resultados de las pruebas de homogeneidad aplicadas.

Hidrométrica (m3)
pluviométrica (mm)

Periodo de
registro (años)

Parámetros estadísticos* Pruebas estadísticas aplicadas

M DE Cv r1 VN PA PS TK TS PC1 PC2 VB

Tancuilín 1961-1994 (33) 453 444.7 200 813.2 0.443 -0.026 H H H H H H H H

Tancuilín 1961-1994 (33) 2 240.9 519.5 0.232  0.092 H H H H H H H H

El Cardón 1961-1997 (37) 391 219.3 183 543.9 0.469  0.179 H H NH H H H H H

El Cardón (original) 1961-1997 (37) 1 228.7 317.4 0.258  0.240 H H NH H H H H H

El Cardón (integrado) 1961-1997 (37) 1 580.9 353.2 0.223  0.134 H H H H H H H H

San M. Chalchicuautla 1961-1997 (37) 1 471.4 361.8 0.246  0.351 NH NH NH H H H H H

Chapulhuacanito 1973-1997 (25) 1 908.1 455.4 0.239 -0.167 H H H H H H H H

* Simbología:
M	 media aritmética, en m3 o mm. 	 r1	 coeficiente de correlación serial de orden 1, adimensional.
DE	 desviación estándar, en m3 o mm. 	 H	 homogénea.
Cv	 coeficiente de variación, adimensional. 	 NH	 no homogénea.
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Figura 2. Relación funcional precipitación-escurrimiento del mes de enero en la estación hidrométrica Tancuilín.
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122

  Tecnología y C
ie

nc
ia

s d
el

 A
gu

a,
 v

ol
. V

I, 
nú

m
. 2

, m
ar

zo
-a

br
il 

de
 2

01
5

Campos-Aranda, Estimación del escurrimiento mensual en climas húmedos con base en modelos de regresión

Es
cu

rr
im

ie
nt

o 
m

en
su

al
 e

n 
la

 cu
en

ca
, e

n 
m

ilí
m

et
ro

s

20               40               60                80               100                                 140

Rxy = 0.617

Precipitación mensual en la cuenca, en milímetros

35

25

15

5

0

Figura 4. Relación funcional precipitación-escurrimiento del mes de febrero con enero en la estación hidrométrica Tancuilín.

Es
cu

rr
im

ie
nt

o 
m

en
su

al
 e

n 
la

 cu
en

ca
, e

n 
m

ilí
m

et
ro

s

100                   300                    500                   700                    900                   1 100

Rxy = 0.894

Precipitación mensual en la cuenca, en milímetros

600

500

400

300

200

100

0

Figura 5. Relación funcional precipitación-escurrimiento del mes de julio en la estación hidrométrica Tancuilín.



123

             Tecnología y     
C

ie
nc

ia
s d

el
 A

gu
a,

 v
ol

. V
I, 

nú
m

. 2
, m

ar
zo

-a
br

il 
de

 2
01

5

Campos-Aranda, Estimación del escurrimiento mensual en climas húmedos con base en modelos de regresión

En la figura 4 se muestra la nueva relación 
funcional de febrero, cuyo rxy ahora es de 0.617. 
También en diciembre mejora de for,a notable 
la correlación, e incluso sensiblemente en abril 
y octubre, no así en mayo y noviembre. En las 
figuras expuestas y en las siguientes, los límites 
de confianza de la respuesta media se han dibu-
jado con línea punteada y los de la predicción 
(ecuación (5)) con línea continua.

Coeficientes de regresión y de escurrimiento

Definida la memoria del modelo en cada mes, 
en el cuadro 4 se muestran los coeficientes 
de regresión obtenidos mediante el ajuste de 
mínimos cuadrados de los residuos de la ecua-
ción (1) (ecuaciones (2) y (3)), con n = 33 en la 
estación de aforos Tancuilín.

Para los datos simultáneos de precipitación 
y escurrimiento mensuales en Tancuilín, la 
aplicación de la ecuación (17) condujo a los 
valores del Ce mostrados en el cuadro 5. Estos 
valores corresponden al promedio de 33 años 
y se han indicado en las relaciones funcionales 
mostradas (figuras 2, 3 y 5) con un círculo sobre 
la recta de regresión.

Estación hidrométrica El Cardón

Características generales

Perteneciente al sistema del río Tempoal de la 
Región Hidrológica 26 (Bajo Pánuco), se ubica 
en el estado de Veracruz, tiene un área de cuen-
ca de 609 km2, una Pmac de 1 750 milímetros 
(INEGI, 1980) y dos estaciones pluviométricas 

Cuadro 3. Coeficientes de correlación mensuales (rxy) y de determinación (R2) entre el escurrimiento y la precipitación 
mensuales en las estaciones hidrométricas indicadas

Estación hidrométrica E F M A M’ J J’ A’ S O N D

Tancuilín (rxy con m = 0) 0.822 0.340 0.712 0.567 0.581 0.727 0.894 0.799 0.761 0.473 0.589 0.124

Tancuilín (rxy con m = 1) - 0.617 - 0.614 0.517 - - - - 0.556 0.366 0.635

Tancuilín (R2) 0.676 0.380 0.507 0.375 0.337 0.529 0.799 0.638 0.580 0.309 0.347 0.404

Tancuilín (R2)predic 0.630 0.286 0.403 0.250 0.161 0.407 0.771 0.586 0.509 0.176 0.003 0.263

El Cardón (rxy con m = 0) 0.717 0.367 0.814 0.604 0.569 0.886 0.856 0.830 0.893 0.711 0.638 0.617

El Cardón (rxy con m = 1) - 0.734 - 0.722 0.547 - - - - 0.482 0.581 0.755

El Cardón (R2) 0.514 0.539 0.662 0.521 0.324 0.785 0.732 0.688 0.797 0.505 0.407 0.570

El Cardón (R2)predic 0.312 0.494 0.602 0.420 0.217 0.736 0.691 0.636 0.772 0.322 0.103 0.526

Cuadro 4. Coeficientes de regresión (βj,k) de los modelos mensuales en las estaciones hidrométricas indicadas.

Estación hidrométrica
(coef. de regresión)

E F M A M’ J J’ A’ S O N D

Tancuilín (βj,0) 3.730 2.679 5.284 5.008 9.499 -32.355 3.866 -3.011 -31.244 -38.410 9.360 -4.007

Tancuilín (βj,1) 0.168 0.140 0.102 0.151 0.113   0.496 0.538  0.525   0.725  0.563 0.407 0.313

El Cardón (βj,0) 3.634 -0.706 2.349 -4.696 -4.690 -39.655 -4.466 -10.540 -57.188 -13.817 16.926 1.699

El Cardón (βj,1) 0.234  0.271 0.175  0.303  0.215   0.411  0.431   0.359   0.664 0.676  0.219 0.299

Cuadro 5. Coeficientes de escurrimiento promedio mensuales (Ce) en las estaciones hidrométricas indicadas.

Estación hidrométrica E F M A M’ J J’ A’ S O N D Anual

Tancuilín 0.207 0.185 0.162 0.180 0.152 0.414 0.548 0.518 0.672 0.730 0.465 0.383 0.466

El Cardón 0.300 0.289 0.219 0.191 0.182 0.267 0.411 0.311 0.493 0.592 0.405 0.426 0.351
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se localizan dentro de su cuenca, además 
del pluviómetro ubicado en la estación de 
aforos. En la figura 1 se muestra su cuenca y 
la ubicación de sus estaciones pluviométricas. 
Nuevamente, la información hidrométrica 
procede del sistema BANDAS (IMTA, 2002) y 
la pluviométrica fue obtenida en la Conagua 
de San Luis Potosí. El periodo común de datos 
de escurrimiento y precipitación mensuales 
quedó definido de 1961 a 1997 (n = 37), pues 
el registro hidrométrico tiene los años 1998 a 
2000 incompletos. De acuerdo con los registros 
disponibles de precipitación (ver cuadro 1) y 
con los polígonos de Thiessen, los porcentajes 
de área de cuenca en cada pluviómetro son: 
en el periodo de 1961 a 1972, El Cardón 20% 
y San Martín Chalchicuautla 80%; en cambio, 
en el lapso de 1973 a 1997 son: El Cardón 20%, 
San Martín Chalchicuautla 30% y Chapulhua-
canito 50%. El registro integrado conduce a una 
Pmab = 1 580.9 mm, por lo cual el Fc resulta de 
1.1070.

Deducción de datos faltantes

Como ya se indicó, en estas tres estaciones 
pluviométricas sus datos mensuales faltantes 
se adoptaron igual a su moda, estimada con 
todos los datos disponibles de tal mes y a tra-
vés de la función Gamma de dos parámetros 
(Campos-Aranda, 2005). Para la estimación 
de los años faltantes de San Martín Chalchi-
cuautla primero se realizó una regresión lineal 
entre sus valores anuales y los de la estación El 
Cardón con 31 parejas de datos; se obtuvo un 
rxy de 0.820 sin eliminar valores dispersos. Se 
calcularon con tal modelo los valores anuales 
faltantes de 1968 y 1993 y se encontró su rela-
ción con la magnitud respectiva de El Cardón; 
cada relación encontrada se aplicó a los valores 
mensuales para obtener las precipitaciones 
de tal año en San Martín Chalchicuautla. El 
mismo procedimiento se utilizó para estimar 
los valores mensuales faltantes del año 1978 
en Chapulhuacanito, con base en el registro de 
San Martín Chalchicuautla. Una correlación de 
0.819 fue encontrada con 23 parejas de datos. 
El volumen escurrido faltante en diciembre de 

1995 se estimó con la moda de 37 valores, al 
incluir al año 2001.

Pruebas de homogeneidad

En el cuadro 2 se han concentrado los resulta-
dos de las pruebas estadísticas aplicadas a los 
registros de volumen escurrido anual en la es-
tación El Cardón, y los otros cuatro de precipi-
tación anual involucrados en la estimación del 
régimen representativo de lluvia mensual en la 
cuenca de la estación de aforos citada. Se obser-
va que el registro original de precipitación en 
El Cardón presenta persistencia ligera, detecta-
da únicamente con la prueba de Sneyers, y que 
el registro de San Martín Chalchicuautla tiene 
persistencia según las tres pruebas iniciales. 
No existiendo la posibilidad de sustituir esta 
última estación, se espera que su impacto en 
el registro que se integra para la cuenca no sea 
notable debido a su menor amplitud.

Relaciones funcionales

En las figuras 6, 7 y 8 se muestran las relaciones 
funcionales de los meses de enero, febrero y 
septiembre, observándose que definen mode-
los lineales, al igual que el resto de los meses. 
En el cuadro 3 se muestran los valores del rxy 
mensual, definiéndose que febrero, abril, mayo 
y de octubre a diciembre tienen sus magnitu-
des más bajas. Para n = 37 y α = 5% se define 
un rxy estadísticamente diferente de cero mayor 
de 0.32 (Yevjevich, 1972), por lo cual todos los 
rxy de El Cardón son aceptables, pero podrán 
mejorar al considerar m = 1. Ello se logra única-
mente en febrero, abril y diciembre.

Coeficientes de regresión y de escurrimiento

En el cuadro 4 se muestran los coeficientes de 
regresión respectivos a los modelos mensuales 
definidos para la estación de aforos El Car-
dón. Por último, en el cuadro 5 se tienen los 
coeficientes de escurrimiento respectivos, esti-
mados a través de la ecuación (17), los cuales 
se han indicado en las relaciones funcionales 
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Figura 6. Relación funcional precipitación-escurrimiento del mes de enero en la estación hidrométrica El Cardón.
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mostradas (figuras 6 y 8) con un círculo sobre 
la recta de regresión.

Análisis de los resultados

Comentarios generales

Los valores del coeficiente de correlación men-
sual (rxy) mostrados en el cuadro 3 varían de un 
máximo de 0.894 en el periodo lluvioso a un 
mínimo de 0.569 en el mes de mayo. Tales mag-
nitudes pueden ser consideradas aceptables, 
únicamente para continuar con los análisis 
regionales y llegar a ilustrar la aplicación de los 
modelos de regresión regional para estimar el 
escurrimiento mensual. Sin embargo, se aclara 
que los valores de rxy deben ser mayores de 0.92 
en todos los meses, como lo obtuvieron Mi-

mikou y Rao (1983), para alcanzar resultados 
más congruentes o con menor dispersión que 
los que serán mostrados.

En los resultados del cuadro 3 están implí-
citas las dos deficiencias siguientes: (1) para 
la estación hidrométrica Tancuilín, su única 
estación pluviométrica no se ubica dentro de 
su cuenca; (2) en la cuenca de la hidrométrica 
El Cardón, sus dos estaciones pluviométricas 
disponibles se localizan en la mitad inferior de 
su área, dejando la zona montañosa sin registro 
de precipitación (ver figura 1).

Aunque las cuencas de las estaciones de 
aforos Tancuilín y El Cardón están cercanas, 
sus precipitaciones medias anuales estimadas 
en ellas son bastante diferentes, con valores 
de 2 950 y 1 750 milímetros, respectivamente. 
Lo anterior se ve reflejado en las magnitudes 
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Figura 8. Relación funcional precipitación-escurrimiento del mes de septiembre en la estación hidrométrica El Cardón.
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encontradas para los coeficientes de escurri-
miento promedio mensuales (Ce) expuestos en 
el cuadro 5.

Regionalización de resultados

En las figuras 9 y 10 se presentan las gráficas 
que relacionan los coeficientes de escurrimien-
to promedio mensuales (Ce) y las ordenadas al 
origen (βj,0), así como la pendiente (βj,1) de las 
relaciones funcionales encontradas para las 
estaciones hidrométricas Tancuilín y El Car-
dón. La gráfica de Cej contra βj,0 presenta gran 
dispersión, su relación lineal tiene un coefi-
ciente de correlación lineal (rxy) de 0.593 con 22 
parejas de datos, al eliminar junio y septiembre 
de la estación El Cardón; suprimiendo además 
noviembre de El Cardón y junio de Tancuilín, 
se alcanza un rxy de 0.698, con prácticamente la 
misma ecuación lineal, que es:

				     
	 j ,0 = 13.467 47.426 Cej	 (7)

Por el contrario, la gráfica de Cej con βj,1 
muestra una excelente relación lineal, cuyo 
rxy resultó de 0.920, con 22 parejas de datos al 
eliminar octubre de Tancuilín y noviembre de 
El Cardón. La expresión de tal relación es:

	 j ,1 = 0.0332+1.116 Cej	 (8)

Esta relación muestra dos aspectos intere-
santes: (1) prácticamente no tiene ordenada al 
origen y (2) su pendiente es casi igual al Cej.

Contraste del modelo regional

El planteamiento adoptado fue el siguiente: 
emplear las relaciones regionales definidas por 
las ecuaciones (7) y (8) para obtener los coefi-
cientes de regresión de cada modelo mensual, 
aceptando que se conocen los valores del Cej 
(cuadro 5). Cada modelo mensual se aplica 
en el periodo disponible de precipitación, 
para estimar el volumen escurrido mensual; 
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Figura 10. Diagrama de dispersión regional de la pendiente (bj,1) de los modelos de regresión.

Cuadro 6. Valores observados y estimados en miles de m3 de la media aritmética (M) y la desviación estándar (DE) del 
escurrimiento mensual en las estaciones hidrométricas Tancuilín y El Cardón.

Estación
hidrométrica

Parámetro
estadístico

E F M A M’ J J’ A’ S O N D

Tancuilín Mobs 6 345 4 841 4 573 6 458 12 131 52 447 72 621 64 739 127 327  66 605 23 914 11 444

Mest 7 233 6 427 6 021  6 953 12 932 52 313 72 682 64 572 129 798 102 822 22 202 14 504

DEobs 3 450 2 569 2 618 5 192 10 884 58 628 58 119 50 743 98 732 57 232 29 139 11 114

DEest 3 341 1 958 2 697 3 527  7 603 36 847 55 827 42 043 74 275 44 208 20 494  8 881

El Cardón Mobs 10 144 7 818 7 087  9 740 15 672 44 428 57 772 42 034 100 379 59 292 22 483 14 405

Mest  9 751 8 661 8 708 101 746 17 604 44 627 56 070 41 612  99 238 51 477 19 776 15 667

DEobs 7 417 5 246 5 459 10 444 19 071 53 090 52 477 37 066 91 583 59 615 14 183 10 052

DEest 6 850 4 112 5 364  4 480  8 590 30 268 44 348 26 905 63 683 37 228 17 277 11 218

a continuación se cuantifican las medias y 
desviaciones estándar mensuales tanto de los 
escurrimientos estimados como de los obser-
vados. En el cuadro 6 se han concentrado los 
resultados obtenidos.

Para la estación de aforos Tancuilín se tiene 
que durante los meses de enero a marzo el 
modelo sobreestima ligeramente la media, así 
como en octubre; para el resto de los meses 

su correspondencia es excelente. Respecto a 
la dispersión, se deduce que en los meses de 
coeficientes de correlación lineal bajos (cuadro 
3), como son febrero, abril, mayo y de octubre 
a diciembre, se tienen las mayores diferencias 
para los valores de la desviación estándar. En 
la estación de aforos El Cardón algunas estima-
ciones de la media son escasamente superiores 
a lo observado y deficientes en la época de llu-
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vias; las mayores diferencias entre las desvia-
ciones estándar ocurren en los meses de menor 
coeficiente de correlación lineal (cuadro 3), que 
son abril y mayo; para el resto de los meses, 
tales diferencias son reducidas, e incluso hay 
meses donde la dispersión estimada es mayor 
que la observada, tal es el caso de noviembre y 
diciembre.

Conclusiones

Primera: la simplicidad de un modelo precipi-
tación-escurrimiento no implica que éste sea 
aproximado, sobre todo en el modelado del 
escurrimiento mensual en climas húmedos. 
Lo anterior fue demostrado a través del uso 
de un modelo de regresión lineal regional 
aplicado por meses. El parámetro de orden del 
modelo (K) es una característica de la cuenca 
y especifica el comportamiento de la relación 
precipitación-escurrimiento. Cuando  K = 1 
es lineal y cuando K > 1 es no lineal o curva, 
representando de manera aproximada el orden 
de la curvatura. El parámetro de memoria (m) 
es una característica de cada mes y es igual a 
uno, o mayor en meses donde el escurrimiento 
sufre un retraso.

Segunda: se destaca que el modelo de regre-
sión mensual conduce a buenas estimaciones, 
aun cuando fue aplicado a una cuenca cuya 
única estación pluviométrica no se ubica dentro 
de ella, como es el caso de la estación de aforos 
Tancuilín. En cuanto a la estación hidrométrica 
El Cardón, con una cuenca mediana, aunque 
cuenta con dos estaciones pluviométricas 
dentro de ella, su distribución no es óptima 
(ver figura 1). La baja representatividad de la 
precipitación en ambas cuencas se ve reflejada 
en las relaciones funcionales, cuyos coeficien-
tes de correlación lineal resultaron menores de 
0.80 en la mitad de los meses.

Tercera: cuando todos los coeficientes de 
correlación lineal mensual resulten superiores 
a 0.92 se obtendrán resultados menos dispersos 
que los mostrados en las figuras 9 y 10, relati-
vas a la regionalización de los coeficientes de 

regresión. Tales magnitudes se obtendrán en 
cuencas pequeñas y medianas de climas húme-
dos con estaciones pluviométricas localizadas 
dentro de su cuenca y con una distribución 
cercana a la óptima.

Cuarta: los resultados de este estudio des-
tacan que los modelos de regresión mensuales 
son susceptibles de regionalización y conducen 
a estimaciones aproximadas del volumen 
escurrido mensual, incluso en cuencas que no 
tienen una red óptima de estaciones pluvio-
métricas. Los resultados concentrados en el 
cuadro 6 demuestran que el modelo de regre-
sión mensual reproduce fielmente los valores 
medios y conduce a una aproximación cercana 
de las desviaciones estándar observadas.
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•	 Los editores suprimirán los datos ajenos al objeto de la
	 discusión.

•	 La discusión se rechazará si contiene temas tratados 
en otras fuentes, promueve intereses personales, está 
descuidadamente preparada, pone en controversia hechos 
ya establecidos, es puramente especulativa o es ajena a los 
propósitos de la revista.

•	 La discusión se publicará junto con los comentarios del 
autor o autores aludidos.

•	 La discusión se dirigirá al editor en jefe.



Cascada Puente de Dios, San Luis Potosí, México.

Foto: Isarain Chávez.



Guía para colaboradores
La revista Tecnología y Ciencias del Agua, invita a los 
especialistas a colaborar con artículos o notas técnicas inéditos, 
relacionados con el agua, derivados de una investigación, 
que brinden aportaciones originales y se desarrollen dentro 
de la hidrología, hidráulica, gestión del agua, agua y energía, 
calidad del agua, ciencias físicas, biológicas y químicas, así 
como ciencias políticas y sociales, entre otras disciplinas, 
conforme a las normas que se enunciarán a continuación.
 
PREPARACIÓN DEL ARTÍCULO

FORMATO

Tipo de letra: Palatino en todo el documento (cuerpo del texto, 
cuadros e ilustraciones).

tamaño de letra: el documento se presentará en ocho, nueve, 
diez y veinte puntos de acuerdo con el siguiente cuadro:

8 puntos (Palatino) 9 puntos (Palatino)

• Cuadros.
• Figuras.
• Agradecimientos.

• Nombre de los autores.
• Institución de los autores.
• Resumen.
• Abstract y keywords.
• Dirección institucional de 
los autores.

10 puntos (Palatino) 20 puntos versales

(Palatino)

• Cuerpo del texto.
• Título del trabajo en 
inglés.

• Título del trabajo en 
español.

interlineado: doble espacio.

numeración de páginas: todas las páginas deben ir numeradas.

Extensión

Artículo técnico: treinta páginas (numeradas), incluyendo 
figuras y cuadros. 
Nota técnica: diez páginas (numeradas), incluyendo figuras 
y cuadros. 

CONTENIDO

Contenido

El artículo deberá presentar aportes significativos al 
conocimiento científico y tecnológico dentro de la especialidad; 
se basará en trabajos terminados o que hayan cumplido 
un ciclo en su desarrollo; mostrará resultados de una serie 
de experiencias de un año o más de investigación y estará 
respaldado por una revisión bibliográfica adecuada. La 
estructura básica del texto deberá contener una introducción, 
el desarrollo y las conclusiones. De preferencia, seguir 
el esquema clásico: resumen (abstract), introducción, 
metodología, resultados, discusión, conclusiones y referencias. 

Título

El título, redactado en español e inglés, deberá ser informativo, 
sin que exceda de 12 palabras.

Resumen

El resumen, redactado en español e inglés (abstract), deberá ser 
conciso y proporcionar un amplio panorama de la investigación 
(objetivo, método, resultados y conclusiones), sin que sobrepase 
las 250 palabras.

Palabras clave

Se debe proporcionar una relación de ocho palabras o frases 
clave (máximo) redactadas en español e inglés (keywords), que 
faciliten la recuperación de la información.

Pies de página

No se admiten. Deberán incorporarse al texto.

Agradecimientos

Se incluirán después del texto y antes de las referencias.

Cuadros

- Deberá usarse una página para cada cuadro. 
- Después de las referencias se presentará la lista de todos los 
cuadros que se citen.

Figuras

- Deberá usarse una página para cada figura.
- Todos los nombres de las figuras deberán incluirse después 
de los cuadros.
- Deberán tener alta resolución (300 dpi).

Nota: cuando el artículo se apruebe para publicación, el autor 
deberá remitir cada figura en archivo JPG, en alta resolución 
(300 dpi).

Referencias

- Toda la bibliografía debe estar referenciada en el cuerpo 
principal del documento.
- En el caso del abordaje de temas del dominio común en el 
ámbito científico y tecnológico, deberán citarse trabajos que 
denoten el conocimiento de los autores sobre el estado del arte.
- En la medida de lo posible, evitar las autocitas. 
- Se tomará como base el formato APA de citación. 

Algunos ejemplos con base en el formato APA:

Libros completos

Apellido, A. A. (Año). Título del trabajo. Ciudad de edición: 
Editorial.
Apellido, A. A. (Año). Título del trabajo. Recuperado de 
http://www.xxxxx
Apellido, A. A. (Año). Título del trabajo. doi:xxxxx
Apellido, A. A. (Ed.). (año). Ciudad de edición: Editorial.

Capítulos de libros

Apellido, A. A., & Apellido, B. B. (Año). Título del capítulo 
o entrada. En A. Apellido, B. Apellido & C. Apellido (Eds.), 
Título del libro (pp. xxx-xxx). Lugar: Editorial.
Apellido, A. A., & Apellido, B. B. (Año). Título del capítulo o 
entrada. En A. Editor & B. Editor (Eds.), Título del libro (pp. 
xxx-xxx). Recuperado de http://www.xxxxxxx



Artículo o nota de publicación periódica recuperado de la 
web

Apellido, A. A., & Apellido, B. B. (Año). Título del artículo. 
Título de la publicación, volumen(número), pp. Recuperado 
de http:// www.xxxxxxx

Esto es: Apellido, A. A., & Apellido, B. B. (Año). Título del 
artículo. Título de la publicación, 1(2), 5-17. Recuperado de 
http:// www.xxxxxxx

Artículo o nota de publicación periódica impresa

Apellido, A. A., & Apellido, B. B. (Año). Título del artículo. 
Título de la publicación, 8(1), 73-82.

Artículo de publicación periódica con DOI

Apellido, A. A., Apellido, B. B.,  & Apellido, C. C. (Año). Título 
del artículo. Título de la publicación, 8(1), 73-82, doi:xxxxxx

Congresos y simposia

Colaborador, A. A., Colaborador, B. B., Colaborador, C. C., & 
Colaborador, D. D. (Mes, año). Título de la colaboración. En 
E. E. Presidente (Presidencia), Título del simposio. Simposio 
llevado a cabo en la conferencia de Nombre de la Organización, 
Lugar.

Idioma 

Español o inglés.

Separación de números y uso de punto decimal

En Tecnología y Ciencias del Agua se marcará la división entre 
millares con un espacio en blanco; mientras que para separar 
los números enteros de sus fracciones, cuando las haya, se 
usará el punto. 
 Al respecto, se retoma lo que indica el Diccionario panhispánico 
de dudas, editado por la Real Academia Española y la 
Asociación de Academias de la Lengua Española, en 2005, 
sobre las expresiones numéricas: “se acepta el uso anglosajón 
del punto, normal en algunos países hispanoamericanos…: 
p = 3.1416.”.

Envío del artículo

Enviar el artículo en Word con nombre de autores y dirección 
institucional a revista.tyca@gmail.com, con copia a la 
licenciada Elizabeth Peña Montiel, elipena@tlaloc.imta.mx.

Información general

Una vez recibido el material, comenzará un proceso de 
revisión, durante el cual es posible que el manuscrito se 
rechace; si el texto es susceptible de ser dictaminado, pues 
cumple a cabalidad con la Política Editorial y así lo considera 
el Consejo Editorial, pasará a la etapa de arbitraje. 
 De acuerdo con el proceso de arbitraje, el texto puede ser 
aceptado sin cambios, con cambios menores, cambios mayores 
o ser rechazado.
 Al ser publicado un trabajo, el autor principal tiene derecho, 
en forma gratuita a dos revistas y diez sobretiros.
  En caso de cualquier duda, escribir a la licenciada Helena 
Rivas López, hrivas@tlaloc.imta.mx o a la licenciada Elizabeth 
Peña Montiel, elipena@tlaloc.imta.mx.

Citas dentro del cuerpo del texto

Tipo de cita Primera cita en el texto Citas subsecuentes
en el texto

Formato entre paréntesis,
primera cita en el texto

Formato entre paréntesis,
citas subsecuentes en el texto

Un trabajo por
un solo autor

Apellido (Año) Apellido (Año) (Apellido,  año) (Apellido,  año)

Un trabajo por
dos autores

Apellido y Apellido
(Año)

Apellido y Apellido
(Año)

(Apellido & Apellido,
Año)

(Apellido & Apellido,
Año)

Un trabajo por
tres autores

Apellido, Apellido y 
Apellido (Año)

Apellido et al.
(Año)

(Apellido, Apellido, & Apel-
lido, año)

(Apellido del primer autor 
et al., año)

Un trabajo
por cuatro
autores

Apellido, Apellido, Apel-
lido y Apellido (Año)

Apellido et al.
(Año)

(Apellido, Apellido, Apellido, 
& Apellido, año)

(Apellido del primer autor 
et al., año)

Un trabajo por
cinco autores

Apellido, Apellido, Apel-
lido, Apellido y Apellido 
(Año) 

Apellido et al. (Año) (Apellido, Apellido, Apellido, 
Apellido, & Apellido , año)

(Apellido del primer autor
et al.,
2008)

Una obra por
seis o más
autores

Apellido del primer autor 
et al. (Año)

Apellido del primer autor 
et al.  (Año)

(Apellido del primer autor et 
al., Año)

(Apellido del primer autor
et al., año)

Grupos
(identificados
fácilmente
a través de
abreviaturas)
como
autores

Nombre completo de la 
institución (Siglas, año)

Siglas (Año) (Nombre completo de la 
institución
[siglas], año)

(Institución, año)

Grupos (sin abrevia-
turas)
como autores

Nombre completo de la 
institución (año)

Nombre completo de la 
institución (año)

(Nombre completo de la 
institución, año)
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