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1. RESUMEN 

El agua de escorrentía urbana (AEU) es una fuente de contaminación difusa que está relacionada 

con fenómenos de inundación y erosión del suelo. Sin embargo, la escasez hídrica que prevalece en 

muchas zonas del mundo y del país la ha convertido en una fuente potencial de abastecimiento. Una 

de las tecnologías usadas para el tratamiento del AEU es la biorretención; sin embargo, a pesar de 

su activa implementación, se cuenta con poca información acerca de su desempeño, sobre todo para 

climas xéricos. Es por eso que el objetivo de este trabajo se enfocó en remover materia orgánica, 

nutrientes, metales y contaminantes microbiológicos de AEU mediante un sistema de biorretención 

piloto (SBp) diseñado para una zona semiárida (Pachuca, Hgo., México), con la finalidad de 

proponer estrategias de reúso del agua. 

El SBp se construyó con grava, gravilla, hidrogel y zeolita como materiales filtrantes y plantas 

suculentas como cobertura vegetal. Se colocó en la UAEH a la intemperie y sol directo. Mediante la 

cuantificación del volumen a la entrada y salida del sistema durante la época de estiaje ( de octubre 

2014 a abril 2015), se realizó un balance hidráulico global que mostró la reducción del volumen 

alimentado de manera similar a lo típico reportado para estos sistemas (40% al 50%). Para medir la 

eficiencia de remoción de contaminantes del SBp, se realizó la simulación de cuatro lluvias de 

diseño con una precipitación de 3.9 mm (promedio histórico de un día de lluvia en época de estiaje) 

y un área de captación del 7%. Las primeras dos simulaciones se realizaron con AEU sintética 

(preparada con las especies químicas de interés y agua de la llave) y las últimas dos con AEU real 

(muestra compuesta tomada de dos drenes pluviales). Las simulaciones se realizaron con tiempos de 

retención hidráulica (TRH) de 2 y 24 horas para cada tipo de agua.  

De forma general, el desempeño del SBp presentó comportamientos similares a las celdas de 

biorretención instaladas en climas mésicos y no se observaron diferencias en las tendencias de 

remoción entre especies totales y disueltas. La eficiencia de remoción en el SBp aumenta con 

concentraciones altas en el influente y disminuye cuando las concentraciones a la entrada están 

cerca del límite de tratamiento que ofrece las características de diseño. El mecanismo dominante de 

remoción es la adsorción a las capas filtrantes; las plantas  y microorganismos pueden aumentar la 

eficiencia del sistema, pero su desempeño suele ser significativo solo después de la saturación de 

los medios filtrantes. Una vez saturados estos, si se exceden las tasas de utilización, se observarán 

eficiencias negativas (exportación de contaminantes). 

En conclusión, el nivel de tratamiento alcanzado por el SBp estará en función de la calidad del AEU 

a la entrada, de las condiciones iniciales del sistema y de la duración del evento de lluvia. Se logró 

cierta remoción de contaminantes y todos, con excepción del Al, Pb, CT y E.coli, están por debajo 

de los límites permisibles de agua para uso y consumo humano.  
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2. INTRODUCCIÓN  

La escasez de agua dulce es uno de los problemas ambientales más graves del siglo XXI 

(Vörösmarty et al., 2000). Entre sus causas se encuentran la distribución azarosa del recurso, el 

cambio climático, el crecimiento poblacional, la urbanización y la demanda creciente para 

irrigación, la cual a su vez está relacionada con una mayor necesidad de alimentos y cambios en los 

hábitos dietéticos. Los insidiosos efectos de la escasez hídrica, a su vez, incluyen la obstrucción del 

desarrollo económico y del bienestar público, así como el desabasto alimentario, conflictos 

regionales y la degradación ambiental (O’Connor et al., 2008). Se espera que estos efectos sean 

mayores en los países en vías de desarrollo; sin embargo, los países desarrollados también enfrentan 

retos en lo que respecta a seguridad hídrica, como lo demuestra la crisis que enfrenta desde hace 

tiempo el suroeste de los E.U.A
1
. En los países desarrollados, la infraestructura del sector debe  

rediseñarse para sostener estándares de calidad cada vez más exigentes con una huella ambiental 

menor, mientras la biodiversidad de los ecosistemas hídricos se mantenga o aumente. En los países 

en vías de desarrollo, aún es necesario construir esta infraestructura hídrica para satisfacer 

demandas no cubiertas en amplios sectores sociales (Grant et al., 2012). 

Históricamente, las prácticas de conservación de agua, tales como la captación de agua pluvial y el 

reúso, eran vistas como soluciones provisionales o temporales, que permitían solventar sequías y 

otras situaciones de emergencia. Hoy, varias de estas medidas ya se consideran opciones de 

abastecimiento a largo plazo (O’Connor et al., 2008). Como se señala con insistencia, la sociedad 

ya no puede darse el lujo de usar el agua solo una vez antes de que regrese al ciclo hidrológico, y 

por ello es necesario incrementar el reúso intencional del agua. Así, las llamadas “aguas 

degradadas”, definidas como las aguas que han sufrido una degeneración física, química o 

microbiológica de su calidad, son fuentes alternas de abastecimiento con grandes posibilidades de 

hacer frente a la escasez hídrica. Algunos ejemplos de aguas degradadas incluyen los efluentes de 

plantas de tratamiento, aguas grises, aguas residuales brutas y las escorrentías agrícolas y urbanas 

(O’Connor et al., 2008).  

El agua de escorrentía urbana (AEU) es la fracción de las precipitaciones que no es retenida por la 

vegetación ni infiltrada a través del suelo, y que por lo tanto fluye sobre superficies urbanizadas. 

Aunque a su paso por los centros urbanos incorpora progresivamente un sinnúmero de 

contaminantes, el AEU tiene una mejor calidad que la de las aguas residuales domésticas, y por lo 

tanto su aceptación pública como fuente de abastecimiento es mayor que la de estas, tratadas o no 

                                                           
1
 It's not just California: the whole Southwest is facing a growing water crunch. Nota periodística aparecida el 

12 de mayo de 2015 en el sitio Vox [en línea]. http://www.vox.com/2015/5/12/8593707/lake-mead-water-
arizona   

http://www.vox.com/2015/5/12/8593707/lake-mead-water-arizona
http://www.vox.com/2015/5/12/8593707/lake-mead-water-arizona
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(Akram et al., 2014). Antes de la década de 1980, el AEU no había sido considerada como un 

recurso; hasta entonces, su manejo consistía en desalojarla lo antes posible de las aglomeraciones 

urbanas, donde suele ocasionar inundaciones y cuantiosas pérdidas económicas, y enviarla a los 

medios receptores, donde constituye una importante fuente de contaminación difusa. 

Sin embargo, las escorrentías urbanas representan un recurso muy valioso si se les maneja de la 

manera adecuada (Akram et al., 2014). Esto es aún más cierto en países como México, en el que 

predominan las regiones áridas y semiáridas y en donde se tendrá que maximizar la conservación 

del agua para reducir la presión actual sobre las fuentes de abastecimiento convencionales. Los 

mayores desafíos concernientes al agua de escorrentía urbana se refieren, por una parte, a su 

cosecha y almacenamiento (harvesting, en inglés), puesto que se trata de un recurso que se genera 

intermitentemente y, por la otra, a la remoción de los contaminantes que contiene (Grant et al., 

2012).   

Así, el manejo sustentable del agua de escorrentía urbana, que se enfoca tanto en su cantidad como 

en su calidad, es prometedor. Este manejo se conoce como Sustainable Urban Drainage Systems 

(SUDS) en los países que conforman el Reino Unido, Water Sensitive Urban Design (WSUD) en 

Australia y Nueva Zelanda, y Low-impact Development (LID; tecnologías de bajo impacto) en los 

Estados Unidos. Independientemente de tan variada nomenclatura, el manejo sustentable del AEU 

es un enfoque de planeación urbana que trata de minimizar sus efectos adversos, tales como las 

inundaciones, la erosión de suelos urbanos y la descarga de contaminantes en los cuerpos acuáticos 

receptores. Se trata de una perspectiva de prevención, que busca integrar soluciones estructurales y 

no estructurales a la planeación urbana. Las soluciones estructurales se refieren a la construcción de 

sistemas descentralizados tales como las celdas de biorretención, las azoteas verdes y los 

pavimentos permeables, entre otros, mientras que las soluciones no estructurales incluyen prácticas 

como el ahorro del agua o la limpieza de las calles. En su forma más efectiva, el manejo sustentable 

del AEU permite su reúso y mantiene un balance a largo plazo entre los costos económicos y los 

beneficios ambientales y sociales (Akram et al., 2014).   

Algunas regiones, como Australia y Escandinavia, tienen una experiencia considerable en la 

conservación del agua y el manejo sustentable de la escorrentía urbana (Porse, 2013). Lo anterior se 

ha traducido en numerosos estudios, guías de diseño y regulaciones oficiales, que en su mayoría se 

han elaborado para zonas templadas. No obstante, adquirir esta experiencia es urgente en numerosas 

ciudades del mundo, particularmente en aquellas situadas en zonas áridas y en donde el cambio 

climático reducirá la disponibilidad hídrica. Por tal motivo, en este estudio se evaluó la posibilidad 

de tratar el agua de escorrentía urbana producida en un ambiente xérico en un sistema de manejo 

sustentable, específicamente una celda de biorretención.  
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En primer lugar, se presenta una síntesis bibliográfica que empieza con la problemática del agua en 

zonas urbanas áridas y semiáridas, comunes en México. Luego se muestran las particularidades del 

agua de escorrentía urbana, y por qué se le considera una de las principales fuentes de 

contaminación difusa en el mundo. La síntesis termina con la exposición de las tecnologías de bajo 

impacto y se profundiza en la construcción y el funcionamiento de las celdas de biorretención, así 

como en recomendaciones de diseño de estos sistemas para climas xéricos. 

La parte experimental del trabajo se divide en tres apartados principales. El primero se dedicó a la 

evaluación de la calidad del agua de escorrentía generada en un sitio con uso de suelo institucional, 

a saber, el campus universitario de Ciudad del Conocimiento-UAEH en Pachuca, Hgo., México, 

durante las temporadas de estiaje y de lluvias. El objetivo primordial de esta sección fue aportar 

datos acerca de la calidad de un recurso que en México prácticamente no se ha estudiado, y de 

evaluar la factibilidad de su reúso para recarga artificial de acuíferos. El segundo apartado se centró 

en la evaluación preliminar de un sistema de biorretención piloto, en el cual se midió su capacidad 

potencial para retener agua (por evento y durante la época de estiaje) y su potencial para remover 

contaminantes. Esto tuvo la finalidad de conocer las tendencias generales de su desempeño y 

determinar las condiciones en las que se evaluaría la remoción de contaminantes en condiciones 

simuladas de lluvia; los resultados de esta evaluación se presentan en el tercer apartado. En este se 

determinó la eficiencia de remoción de contaminantes de la celda de biorretención propuesta en 

términos de materia orgánica, nutrientes, microorganismos y metales, en diferentes tipos de agua de 

escorrentía urbana (sintética y real) y con distintos tiempos de retención hidráulica.  

Finalmente, se concluye acerca del trabajo experimental y se ofrecen algunas perspectivas como 

posibilidad de ampliar sus alcances y de resolver el problema que representa el tratamiento del agua 

de escorrentía en celdas de biorretención construidas en medios áridos.  
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3. MARCO TEÓRICO 

3.1 LA CRISIS DEL AGUA EN REGIONES XÉRICAS 

El agua es un recurso frágil, crucial para el desarrollo, la seguridad de las naciones y la paz 

mundial. Aunque en términos globales la cantidad de agua disponible es suficiente para cubrir las 

necesidades de cada ser humano, a nivel regional existen variaciones importantes en el ciclo 

hidrológico que comprometen este recurso. Las regiones xéricas o limitadas en agua (en inglés 

agrupadas bajo el término drylands) se caracterizan por cantidades anuales de lluvia reducidas y por 

extensos períodos con escasas o nulas precipitaciones. Estos ambientes representan cerca de la 

mitad de la superficie terrestre emergida (Newman et al., 2006) e incluyen tanto a las zonas áridas 

(con lluvias anuales inferiores a los 250 mm) y semiáridas (con precipitaciones comprendidas entre 

250 y 500 mm) como a las secas subhúmedas (que reciben entre 500 y 1,200 mm de lluvias anuales 

concentradas en una o dos estaciones) (D’Odorico y Porporato, 2006). Las zonas xéricas se 

encuentran entre las zonas más vulnerables al cambio climático global, en parte debido a que 

albergan a más del 38% de la población mundial (Reynolds et al., 2007). 

En México, las precipitaciones más abundantes se concentran en el sureste, en donde se registran 

lluvias que oscilan entre los 3,000 y 3,800 mm (Díaz-Padilla et al., 2011). En cambio, en el norte 

del país existen zonas con precipitaciones anuales por debajo de los 250 mm, entre las que 

sobresalen la región sur de Coahuila, el noroeste de Sonora y la mayor parte de la península de Baja 

California (Figura 3.1). Díaz-Padilla et al. (2011) han estimado que 63% del territorio nacional 

sufre de algún grado de aridez, y que en esta superficie habita el 41% de la población. Esto se 

traduce en grandes diferencias en la disponibilidad hídrica promedio per cápita (Figura 3.2), que en 

estas zonas áridas del país es inferior al indicador de Falkenmark que demarca el estrés hídrico (i.e., 

1700 m
3
/h al año). Las regiones xéricas del país son altamente propensas a padecer, además de la 

baja disponibilidad de agua, otros problemas graves como degradación del suelo, desertificación, 

inseguridad alimentaria y migración (Díaz-Padilla et al., 2011).  

En un escenario de cambio climático, se ha señalado que las precipitaciones decrecerán 

paulatinamente casi en todo el país en comparación con los datos históricos registrados para el 

período 1961-1990, con mayores consecuencias en las regiones donde desde ahora se padece 

escasez hídrica (Martínez-Austria et al., 2010). Se prevé que esta disminución en las precipitaciones 

se acompañe de incrementos en la temperatura y en la evapotranspiración, así como en la demanda 

de agua para irrigación, ya de por sí muy elevada (i.e., 77%; CNA, 2015). Asimismo, se vaticina un 

aumento en la frecuencia e intensidad de eventos climáticos extremos tales como ciclones, lluvias 

torrenciales y sequías (Martínez-Austria et al., 2010).       
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Figura 3.1 Distribución espacial de la precipitación media anual. Fuente: SEMARNAT (2013). 

 

 

Figura 3.2 Disponibilidad del agua en México en 2013. Fuente: SEMARNAT (2013). 

 

3.2 DISRUPCIÓN DEL CICLO HIDROLÓGICO EN EL MEDIO URBANO  

La urbanización es uno de los rasgos característicos del siglo XXI, con una gran influencia en el 

desarrollo económico, el consumo de energía y de recursos naturales y el bienestar humano 
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(McDonald et al., 2014). El término urbanización se refiere, por un lado, a la proporción de 

personas que habitan espacios urbanos con relación a la población total y, por el otro, a la expansión 

territorial de las ciudades. A nivel global, más de la mitad de la población (i.e., 3,880 millones de 

personas) viven en áreas urbanas (United Nations, 2015). Además, durante las próximas décadas se 

presentará el periodo de crecimiento urbano más rápido de la historia, ya que se pronostica que el 

número de habitantes de las ciudades se incrementará en 2,460 millones hacia el año 2050. México, 

como toda la región de América Latina, tiene un nivel de urbanización muy elevado, ya que 79% de 

la población vive en ciudades (United Nations, 2015). Se espera que este porcentaje alcance 83% en 

2030 (Figura 3.3). 

 

Figura 3.3 Prospección de la urbanización mundial para el año 2030.  

Adaptado de: United Nations (2015). 

 

Sin duda, la faceta más visible de la urbanización son obras civiles como calles, edificios, puentes 

peatonales o distribuidores viales. Si se las considera en conjunto, las edificaciones representan una 

superficie considerable que aumenta año con año; en 2007 se estimó, a partir del brillo de las luces 

nocturnas detectadas por satélite, que el 0.4% de la superficie del planeta está edificada (Elvidge et 

al., 2007). El mismo estudio reportó que en México existían entonces 11,854 km
2
 de áreas 

construidas (0.6% del territorio nacional), que equivalen a la superficie del estado de Querétaro. 

Estos porcentajes quizá parezcan pequeños pero pueden ser muy elevados a nivel local; por 

ejemplo, mientras en Nueva York las edificaciones ocupan el 61% de la superficie total de la 

ciudad, esta proporción aumenta a más del 94% en la zona centro oeste de la isla de Manhattan 

(Vázquez-Rodríguez e Iturbe, 2014).  
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Cerca de un tercio de los centros urbanos de crecimiento más rápido, es decir, con una tasa anual de 

crecimiento superior al 4%, se encuentran en regiones xéricas (City Mayors Foundation, 2014). La 

urbanización ha condensado a casi 3,880 millones de personas en menos del 1% de la superficie 

terrestre emergida, lo que impone una enorme presión en los recursos naturales que sostienen estos 

centros urbanos, en particular en el agua (Padowski y Gorelick, 2014).  

El incremento en el uso del agua en las ciudades conduce a la sobreexplotación e incluso al 

agotamiento de fuentes de abastecimiento convencionales tales como los acuíferos. Asimismo, la 

proliferación de superficies impermeables que caracteriza a las ciudades (en forma de tejados, 

carreteras, banquetas y calles, entre otras edificaciones) modifica profundamente el ciclo 

hidrológico natural. Estas superficies están selladas al paso del agua, y por lo tanto reducen la 

cantidad de agua que se infiltra hacia las aguas subterráneas. Incluso las áreas urbanas que 

permanecen descubiertas, como parques y jardines, suelen aplanarse, y la pérdida de depresiones en 

el terreno también disminuye la infiltración del agua (Vázquez-Rodríguez e Iturbe, 2014). Cualquier 

disminución en la capacidad de infiltración del suelo producirá una reducción en el nivel de los 

acuíferos, principalmente en periodos de estiaje (Liu et al., 2014). 

Así, en una superficie no urbanizada (esto es, con un porcentaje de impermeabilidad igual a cero), 

aproximadamente el 50% de las precipitaciones recarga los acuíferos locales, mientras que el agua 

de escorrentía representa alrededor del 10% del total de la lluvia (Figura 3.4A). Conforme aumenta 

el grado de urbanización (i.e., de impermeabilidad), la distribución de los componentes del ciclo 

hidrológico se modifica sustancialmente. Si el porcentaje de impermeabilidad aumenta a 75-100% 

(Figura 3.4B), se generan corrientes superficiales más abundantes, que pueden representar el 55% 

de las lluvias, debido a que se impidió la infiltración del agua de lluvia y a que la 

evapotranspiración es menor en zonas urbanas. Literalmente, el agua no tiene a dónde ir.  

La División de Manejo Costero de Carolina del Norte ha proporcionado un ejemplo muy ilustrativo 

del efecto de la impermeabilidad en el volumen de agua de escorrentía, al comparar dos superficies 

iguales (ambas equivalentes a una cancha de futbol, de alrededor 4,000 m
2
); el ejemplo considera 

que una de ellas posee suelo natural cubierto de vegetación y la otra está pavimentada con asfalto (y 

es, por lo tanto, completamente impermeable). Si cayeran 2.5 cm de lluvia, la escorrentía que se 

produciría en la superficie natural alcanzaría a cubrir una oficina con 60 cm de agua. En cambio, la 

misma lluvia en la superficie pavimentada produciría una escorrentía suficiente para llenar tres 

oficinas, desde el piso hasta el techo.   
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Figura 3.4 Efecto de las superficies impermeables en el ciclo hidrológico urbano. En un lugar no 

urbanizado (A), la evapotranspiración constituye la mayor fracción de las precipitaciones, mientras 

que un sitio cubierto en un 75-100% por superficies impermeables, el mayor componente es la 

escorrentía. Adaptado de: EPA (2000). 

 

Un mayor volumen de escorrentía, acompañado de una mayor eficiencia para conducir esta agua a 

través de canales artificiales, genera inundaciones más severas y frecuentes (Arnold y Gibbons, 

1996). Al igual que en un desierto, las tormentas sobre un área edificada pueden provocar 

escorrentías grandes y veloces a las que siguen condiciones de sequía en un tiempo corto (Barnes et 

al., 2001). La Figura 3.5 contrasta los hidrogramas característicos de cuencas no edificadas, 

parcialmente y mayormente edificadas. En el caso de las primeras, el caudal pico es mucho menor y 

se alcanza de modo más paulatino que en el caso de las cuencas más impermeables. Esto explica 

por qué las inundaciones repentinas que rebasan la capacidad del drenaje o de las corrientes 

receptoras son más frecuentes en las ciudades.  

De hecho, las inundaciones urbanas repentinas (flash floodings en inglés) son un fenómeno global 

que ocasiona cuantiosas pérdidas humanas y económicas. Representan el tipo más común de 

desastre natural; solamente en el año 2010 afectaron a 178 millones de personas y ocasionaron 

pérdidas por 40,000 millones de dólares (Jha et al., 2012). La Ciudad de México, una de las 

mayores megaciudades del mundo, es cada vez más vulnerable a las inundaciones repentinas, cuya 

incidencia anual aumentó de una o dos a principios del siglo XX a seis o siete en las postrimerías 

del mismo (Ibarrarán, 2011). Se espera que, como consecuencia del cambio climático, la frecuencia 

de las inundaciones repentinas continúe en aumento. Paradójicamente, las medidas que suelen 

implementarse para reducir el riesgo de inundaciones urbanas se basan en aumentar la capacidad de 

desalojo rápido del agua de escorrentía a través de la construcción de drenes y canales que 
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incrementan a su vez la impermeabilidad urbana. Estas medidas, además de costosas, han 

demostrado ser insuficientes e insostenibles (Qin et al., 2013).  

 

Figura 3.5 Efecto de la impermeabilidad en la escorrentía. Comparación entre los hidrogramas 

característicos de zonas nula, escasa o altamente urbanizadas. Adaptado de: Rogers (1997). 

 

La escorrentía es, además, un agente erosivo muy potente. Una corriente intensa y turbulenta tiene 

la energía suficiente para desprender y arrastrar las partículas de suelo que encuentre a su paso, 

principalmente las más ligeras (las arcillas y el humus), que son muy valiosas para el crecimiento 

vegetal. Estas partículas, tan necesarias en el suelo, son perjudiciales en una escorrentía, pues 

modifican la composición química del cuerpo acuático receptor y deterioran su calidad.  

Como ya se mencionó, la escasez de vegetación en un área urbanizada provoca una menor 

evapotranspiración. Por lo tanto, una gran parte de la energía solar que podría haber sido consumida 

para evaporar agua, se transforma en calor sensible (Barnes et al., 2001). Esto aumenta la 

temperatura de las superficies urbanas impermeables y de la atmósfera suprayacente; así, se ha 

evaluado que en tejados y en calles asfaltadas pueden prevalecer temperaturas 30 a 40°C superiores 

a las del aire que rodea estas superficies (Frumkin, 2002). Esta energía se transfiere al agua de 

escorrentía, lo que se traduce en la llegada de agua más caliente a los cuerpos receptores. En un 

estudio realizado en Wisconsin y Minnesota, en los E.U.A., se estimó que la temperatura de las 

corrientes receptoras aumenta 0.25°C por cada incremento porcentual en la impermeabilidad de una 

cuenca (Erickson et al., 2013). Las temperaturas elevadas disminuyen el oxígeno disuelto en el agua 

y ocasionan problemas reproductivos o de crecimiento en varias especies acuáticas. Para algunas 

especies particularmente sensibles, la descarga de una corriente de agua ligeramente más caliente 

puede ser letal. Como se espera que el crecimiento de las ciudades continúe o incluso se acelere en 



13 
 

los próximos años, es muy probable que los efectos de los cambios térmicos en los ecosistemas 

acuáticos también se intensifiquen (Vázquez-Rodríguez e Iturbe, 2014). 

 

3.3 EL AGUA DE ESCORRENTÍA URBANA 

Cuando no llueve, las superficies construidas acumulan partículas provenientes de la atmósfera 

(como las cenizas de una chimenea industrial), de la basura que se encuentre en la calle o de 

residuos asociados a los automóviles. Por ejemplo, en calles y en lotes de estacionamiento se 

acumulan partículas que se desprenden del asfalto, llantas o frenos, o bien contaminantes que 

provienen de gasolina y otros fluidos automovilísticos. Cuando llueve, el agua lava las superficies y 

arrastra estos contaminantes. Debido a la dificultad para detectar el origen de los contaminantes que 

contiene, se considera al agua de escorrentía como una fuente difusa de contaminación que 

deteriora la calidad del agua receptora. En los E.U.A., se estima que la escorrentía urbana es 

responsable del deterioro de 15% de la longitud que abarcan los ríos de ese país, y que es la 

principal causa de contaminación de aguas dulces y salobres (Erickson et al., 2013).  

Hay que recordar que en una superficie urbanizada se minimiza la acción limpiadora del suelo y de 

las plantas, que ayudan a eliminar los contaminantes del agua cuando esta se infiltra. Por lo tanto, 

durante su trayecto por una ciudad, el agua de escorrentía no se deshace de suficientes sustancias 

contaminantes, que llegan de golpe a los cuerpos receptores. Las partículas de suelo acarreadas 

pueden depositarse en los sedimentos acuáticos y dañar a los organismos que viven ahí. Asimismo, 

incrementan la turbidez, lo que forzosamente disminuye la capacidad fotosintética de la vegetación 

sumergida. Estudios previos han demostrado que, luego de la descarga de escorrentía proveniente 

de autopistas, disminuyen tanto la diversidad de las comunidades de macroinvertebrados como los 

índices bióticos de los cuerpos acuáticos receptores; igualmente, en las comunidades afectadas se 

observa un aumento de las especies más tolerantes a la contaminación, en detrimento de las que son 

sensibles (Ellis y Mitchell, 2006). Incluso, se ha reportado que la descarga que resulta de un evento 

importante de lluvia puede afectar un cuerpo receptor varias veces más que una descarga sanitaria 

ordinaria (Taebi y Droste, 2004).  

Por las razones anteriormente expuestas, hay una relación entre el porcentaje de superficies 

impermeables y la calidad de los ecosistemas acuáticos cercanos. Se considera que si el porcentaje 

de la superficie edificada es del 10 al 25%, existen cambios importantes en la calidad del agua y en 

consecuencia los ecosistemas están bajo estrés. Si la superficie urbanizada es mayor al 25%, los 

ecosistemas se degradan debido a que se sostienen con agua de pobre calidad (Vázquez-Rodríguez e 

Iturbe, 2014). 
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3.3.1 Fuentes de contaminación y contaminantes comunes 

Las principales fuentes de contaminación asociadas a la escorrentía urbana se presentan en la Tabla 

3.1. En ella se identifican los parámetros típicos relacionados a diversas fuentes según su aporte 

significativo o la existencia de reportes que evidencien su presencia.  

La gama de contaminantes que se encuentra en el agua de escorrentía es básicamente la misma que 

se encuentra en las aguas residuales (Zafra-Mejía et al., 2007), e incluye sólidos suspendidos (SST), 

materia orgánica, nutrientes, metales asociados a la erosión rocosa, metales pesados, contaminantes 

microbiológicos, grasas y aceites y contaminantes persistentes y emergentes. A continuación se 

presentan algunas generalidades acerca de estos contaminantes y sus fuentes. 

 pH. El pH de las precipitaciones suele ser ácido, pero las superficies tienden a amortiguarlo, 

llevándolo a valores cercanos a la neutralidad.   

 Sólidos suspendidos totales (SST). En el agua de escorrentía, los SST son principalmente 

partículas pequeñas de arcilla, limo, vegetación o incluso microorganismos que se acumulan en 

las superficies urbanas, desde donde posteriormente son lavados. Su concentración varía según 

el uso de suelo y las características de la precipitación. Aunque no suelen ser tóxicos per se, 

pueden acumularse como sedimentos y azolvar conductos pluviales o la red de drenaje. 

Asimismo, causan problemas al obstruir el paso de la luz solar o ejercer demanda de oxígeno (si 

su naturaleza es orgánica) en cuerpos acuáticos receptores. Por último, los SST pueden ser el 

vehículo de otros contaminantes que sí son tóxicos. Las concentraciones elevadas de SST suelen 

estar relacionadas positivamente con las concentraciones de bacterias, fosfatos, pesticidas y 

metales (Gatt y Farrugia, 2012).  

 
Tabla 3.1 Fuentes de contaminación del agua de escorrentía urbana.  

Modificada a partir de: Ellis y Mitchell (2006). 

Fuente de escorrentía Sedimentos 
Bacterias y 

patógenos 
Metales 

Compuestos 

orgánicos 
N P HAP 

Residencias A B B B B B B 

Industria y comercio B - B - - - B 

Carreteras A - A - - - A 

Industria de la 

construcción 
A - - - B - - 

Vías férreas B - - - - - B 

Cocheras, gasolinerías y 

estaciones de servicio 
- - - - - - B 

Mascotas y fauna  - B - A A A - 

Conexiones incorrectas - B B B B B B 

Fugas de alcantarillado - B - B B B - 

Fosas sépticas - - - B B B - 

Residuos sólidos  - - - B A B - 

Vehículos y sus emisiones - - B - B B B 

A: Fuente significativa; B: Fuente documentada. 
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 Materia orgánica. Puede provenir de la descomposición de compuestos orgánicos de origen 

natural, como compuestos húmicos y urea, o de fuentes sintéticas como detergentes y químicos 

industriales (Gatt y Farrugia, 2012). Se ha encontrado que la DBO ejercida por estas sustancias 

se correlaciona directamente con el grado de urbanización de una cuenca y con su 

impermeabilidad, y se le ha asociado a muertes masivas de peces que coincidieron con fuertes 

tormentas ocurridas en la comunidad de San Joaquín, en California (Erickson et al., 2013) 

 Nutrientes. Están asociados principalmente a los campos agrícolas, pero en el ámbito urbano se 

originan por la sobrefertilización y el mal manejo de áreas verdes, así como a los desechos de 

animales (pájaros y mascotas). Una fracción pequeña del nitrógeno presente en el agua de 

escorrentía proviene de depositaciones atmosféricas (Davis y McCuen, 2005).   

 Metales asociados a la erosión rocosa. Son constituyentes inorgánicos de los suelos y, a 

excepción del Al, no son considerados tóxicos para los humanos (e.g., Fe, Ca, Mg). 

 Metales pesados. Los metales pesados de mayor interés en el AEU son Cr, Ni, Zn, Cu, Pb, V, 

Co, Cd y Hg (Aryal et al., 2010). Se les asocia al lavado de asfalto y a las altas densidades 

vehiculares. Su toxicidad dependerá de la forma química del metal y suelen estar adsorbidos a 

los SST. Los metales disueltos pueden estar formando complejos con especies tales como 

carbonatos, cloruros, sustancias húmicas o agentes quelantes sintéticos.  

 Contaminantes microbiológicos. Son un grupo de contaminantes de gran importancia, ya que 

varios estudios epidemiológicos han relacionado brotes de enfermedades con base hídrica con la 

contaminación proveniente de escorrentía urbana (Kim et al., 2012). Asimismo, en los E.U.A., el 

agua de escorrentía es causante del 40% de las vedas sanitarias de crustáceos (Erickson et al., 

2013). El potencial de contaminación microbiana normalmente se mide a través de la densidad 

de coliformes fecales, Escherichia coli o enterococos. Sin embargo, además del taxón 

Enterobacteriaceae, otros taxones bacterianos comunes en el agua de escorrentía urbana son 

Oxalobacteraceae, Acinetobacter, Pseudomonas, Aeromonas, Tolumonas, y Pantoea (McLellan 

et al., 2016). Se ha constatado que las concentraciones de coliformes fecales aumentan en los 

cuerpos receptores casi inmediatamente después de una tormenta, y que estas concentraciones 

son mayores durante los meses cálidos y cerca de 20 veces superiores a las que se encuentran 

durante el invierno (Erickson et al., 2013).  

 Grasas y aceites. Las gasolineras son una de sus principales fuentes (Mijangos-Montiel et al., 

2010). De igual manera, provienen del procesamiento y preparación de alimentos, la operación y 

mantenimiento de vehículos y maquinaria, así como de la lixiviación a partir de material vegetal.  

 Contaminantes persistentes y emergentes. Este grupo suele incluir compuestos muy tóxicos tales 

como pesticidas e hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), entre otros microcontaminantes. 
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Pocos estudios los reportan y existe mucha variabilidad de las concentraciones reportadas para 

AEU, ya que su presencia depende del uso del área de captación. Un estudio realizado en París 

encontró diurón, monobutil estaño, nonil fenol y di-(2-etilhexil)ftalato (todos considerados 

disruptores endocrinos) en todas las muestras que se analizaron. El pesticida se encontró a nivel 

de g/L, mientras que las concentraciones del resto de los microcontaminantes eran del orden de 

ng/L (Zgheib et al., 2012).    

Algunos de estos contaminantes (e.g., ciertos metales) pueden encontrarse tanto en forma 

particulada como soluble, mientras que otros se encuentran preferentemente en una de las dos 

formas físicas. Por ejemplo, dos nutrientes comunes, el P total y el N-NO3
-
, se encontrarán 

principalmente en forma particulada y soluble, respectivamente. 

La calidad del AEU es muy variable y está en función del uso del suelo (Ellis y Mitchell, 2006), la 

cubierta vegetal (Matos et al., 2015), la intensidad de la precipitación y los materiales de 

construcción (Charters et al., 2016), las prácticas de limpieza de las superficies y la configuración 

del sistema de drenaje (Taebi y Droste, 2004) y el efecto first flush (i.e., que se esperan mayores 

concentraciones de contaminantes al inicio del evento de lluvia; Davis y McCuen, 2005). En la  

Tabla 3.2 se muestra una recopilación de concentraciones de contaminantes encontradas en agua de 

escorrentía urbana de Norteamérica y correspondientes a diferentes usos de suelo (Erickson et al., 

2013). En esta tabla se destaca que el uso residencial produce mayores concentraciones de 

contaminantes que los usos comercial y mixto.   

 

Tabla 3.2 Concentraciones típicas de contaminantes en agua de escorrentía urbana por tipo de uso 

de suelo. Fuente: Erickson et al. (2013). 

  Concentración media por evento y por tipo de uso de suelo 

Contaminante Residencial Comercial Mixto 

DBO5 [mg/L] 10 9.3 7.8 

DQO [mg/L] 73 57 65 

SST [mg/L] 101 69 67 

NTK [g/L] 1,900 1,179 1,288 

P total [g/L] 383 201 263 

Pb total [g/L] 144 104 114 

Cu total [g/L] 33 29 27 
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3.3.2 Calidad del agua de escorrentía producida a nivel mundial  

Por los factores ya mencionados, existe una alta versatilidad en la calidad del AEU reportada a nivel 

mundial. Sin embargo, con la finalidad de presentar algunas tendencias, en la Tabla 3.3 se muestra 

una recopilación de los parámetros de calidad que se han medido en este tipo de agua. Estos 

parámetros se extrajeron de varias revisiones y artículos, y se condensaron de la siguiente forma: 

1. Agrupación de valores encontrados en la literatura revisada según las diferentes fuentes de donde 

se recolectaron los datos (e.g. carreteras, estacionamientos). Los valores reportados para techos 

fueron excluidos para disminuir la variabilidad y considerar únicamente la escorrentía como el agua 

que se encuentra a nivel del suelo. 

2. Cálculo del promedio total a partir del promedio obtenido por cada grupo. Los valores 

indeterminados se excluyeron del cálculo.  

3. Reporte de los valores mínimo y máximo a partir del rango completo.  

La Tabla 3.3 muestra que las concentraciones reportadas en la bibliografía para algunos 

contaminantes (por ejemplo, sustancias que ejercen demanda de oxígeno, o bien el nitrógeno total) 

pueden variar uno o dos órdenes de magnitud. La variabilidad es aún mayor con respecto a ciertos 

metales pesados, tales como el Cu, Zn o el Pb, o los HAP.  

En México, los únicos estudios del AEU que se han llevado a cabo se realizaron en escurrimientos 

de gasolineras de la ciudad de Tijuana (Mijangos-Montiel et al., 2010). Los autores de este trabajo 

concluyeron que las concentraciones de HAP medidas fueron muy superiores a las determinadas en 

otras partes del mundo, posiblemente porque en México el mantenimiento de estas superficies se 

lleva a cabo de distinta manera, y a que en promedio circulan vehículos en peores condiciones 

mecánicas. De modo análogo, la calidad del AEU en nuestro país podría ser diferente a lo mostrado 

en las tablas 3.2 y 3.3, lo que enfatiza la necesidad de conocer sus características. 
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Tabla 3.3 Concentraciones de contaminantes encontrados en agua de escorrentía urbana. 

PÁRAMETRO Promedio Mínimo Máximo Referencia 

pH 7.2 4.4 12 [1-5] 

SST (mg/L) 187 0.5 2,988 [1-2, 4-6]  

DQO (mg/L) 97 22 279 [1, 3-4] 

DBO (mg/L) 15 2 36 [1-2, 4, 6-7] 

COT (mg/L) 32.3 1.6 530 [1-3, 5] 

NTK (mg/L) 1.2 0.1 17.7 [2, 5-6] 

N-NH4
+
 (mg/L 1.4 0.5 2.3 [4] 

N-NO3
-
 (mg/L) 1.4 0.01 4.8 [4-5] 

P total (mg/L) 0.27 0.03 4.69 [2, 4-6] 

Orto-P (mg/L) 0.65 0.01 2.95 [2, 5] 

Ca  total (mg/L) 15.3 0.54 50.03 [4-5, 8] 

Mg total (mg/L) 27.18 6.92 57.00 [4-5, 8] 

Fe total (mg/L) 6.02 0.18 104.00 [2, 5, 8] 

Fe soluble (mg/L) 0.31 0.02 4.10 [2, 5, 8-9] 

Al total (mg/L) 0.63 < 0.005 71.30 [2, 5, 8] 

Al soluble (µg/L) 47 0.4 419 [8] 

Zn total (µg/L) 585.62 < 1 13,100 [2-5, 8] 

Zn soluble µg/L) 130.61 2.74 924 [2, 5, 8-9] 

Cu total (µg/L) 74.23 < 1 1,830 [5] 

Cu soluble (µg/L) 15.47 1.1 130 [5, 8] 

Co total (µg/L) 1.66 0.2 18.97 [8] 

Co soluble (µg/L) 0.33 0.05 2.58 [8] 

Ni total (µg/L) 25.45 1.1 403 [3-5, 8] 

Ni soluble (µg/L) 4.16 0.99 40 [5, 8] 

Ti total (µg/L) 189.6 52.46 1,914.5 [8] 

Ti soluble (µg/L) 9.05 ND 30.11 [8] 

As total (µg/L) 6.0 0.5 70 [5, 8] 

As soluble (µg/L) 1.9 0.5 70 [5, 8] 

Pb total (µg/L) 81.43 < 0.5 2,600 [2-5, 8-9] 

Pb soluble (µg/L) 5.1 0.32 480 [5, 8] 

Cd total (µg/L) 2.28 < 0.1 220 [2-5, 8] 

Cd soluble (µg/L) 0.3 0.2 18.1 [2-5, 8] 

Cr total (µg/L) 76.15 < 0.1 710 [2, 4-5, 8]  

Cr soluble (µg/L) 3.8 1.0 53.9 [5, 8] 

Mn total (µg/L) 80.48 4.34 279.2 [8-9] 

Mn soluble (µg/L) 17.0 0.8 175.5 [8] 

HAP (µg/L) 1,011.2 0.2 6,000 [4] 

Coliformes totales (en 100 mL) 3.3·10
6
 2.0·10

6
 5.6·10

6
 [2] 

Coliformes fecales (en 100 mL) 88.5·10
4
 6.5·10

4
 41·10

4
 [2] 

Escherichia coli (NMP/100 mL) 250,601 201 10
6
 [6, 10] 

ND: No determinado  

[1] Kayhanian et al. (2012)  

[2] Davis y McCuen (2005)  

[3] Helmreich et al. (2010)   

[4] Göbel et al. (2007) 

[5] Kayhanian et al. (2007)  

[6] Pan et al. (2012) 

[7] Tsihrintzis y Hamid (1997)  

[8] Joshi y Balasubramanian (2010)  

[9] Li et al. (2012) 

[10] Lundy et al. (2011) 
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3.4 REÚSO DEL AGUA DE ESCORRENTÍA URBANA 

A partir de los elementos de los ciclos hidrológicos locales y de la problemática asociada al agua de 

escorrentía, se ha buscado la implementación de diferentes estrategias que promuevan su reúso y 

contribuyan a resolver situaciones de tensión o escasez hídricas. A continuación se presentan un par 

de casos de estudio que tuvieron como objetivo evaluar la factibilidad del reúso del AEU para 

enfrentar un problema de disponibilidad de agua. 

El primer caso de estudio se desarrolló en Malta, en donde se experimenta una situación crítica por 

su limitado suministro de agua dulce (Gatt y Farrugia, 2012). Este escenario los ha llevado a 

desalinizar el agua marina mediante ósmosis inversa, lo cual resolvió parcialmente el problema en 

torno a la demanda por parte de la población; sin embargo, la huella de carbono y el costo de esta 

tecnología son mucho mayores que los de la extracción de aguas subterráneas, debido a lo cual se 

recurre también a esta práctica. El agua de un reservorio de captación de AEU, situado en una de las 

áreas más urbanizadas de Malta, se caracterizó para determinar si era factible reusarla para la 

recarga de acuíferos sobreexplotados. La calidad del AEU se comparó contra las características del 

agua desalinizada, del agua de grifo, del agua subterránea, de efluentes tratados y posteriormente 

con respecto a la normatividad internacional para agua de irrigación. Los resultados indicaron un 

alto potencial de reúso del AEU, ya que los parámetros reportados, a excepción de los SST (los 

cuales pueden ser removidos fácilmente mediante sedimentación o filtración), presentaron valores 

que oscilaron dentro de los rangos reportados para los demás tipos de aguas de Malta y que además 

se encontraron dentro de los límites aceptables establecidos para agua de uso agrícola. Inclusive, los 

autores sugieren que mediante un tratamiento adecuado podrían obtener calidad de agua potable, 

aunque advierten que es más factible implementar su reúso en irrigación o para recargar los 

acuíferos sobreexplotados del archipiélago (Gatt y Farrugia, 2012). 

El otro caso de estudio se desarrolla en Australia, que se ha sumado a la preocupación por el 

aumento en la demanda de recursos hídricos a raíz de sequías que se han presentado en diversas 

zonas del país en los últimos años. Esta preocupación llevó a evaluar el potencial de captación y 

potabilización del AEU (McArdle et al., 2011). Uno de los estudios fue el realizado en el reservorio 

Throsby Creek (Newcastle), en el cual se evaluó la posibilidad de distribuir por la red de agua 

potable al AEU tratada mediante filtración por membrana. Los resultados del estudio indicaron que, 

a excepción  de la turbidez y algunos metales, el AEU cumplió con los límites establecidos para los 

103 parámetros considerados por la normatividad australiana para agua potable. Los autores 

proponen un tren de potabilización integrado de la siguiente manera: un tratamiento primario 

(desarenación) +  tamizado y remoción de sólidos finos + ultrafiltración por membrana + ósmosis 

inversa + proceso de oxidación avanzada para destrucción de microcontaminantes orgánicos + 
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cloración. Aunque los costos involucrados en el esquema propuesto son importantes, los autores 

concluyeron que la tendencia a la alza de los precios del agua potable podrían convertir el esquema 

en una alternativa atractiva (McArdle et al., 2011). 

Los dos casos de estudio analizados nos permiten concluir que, aunque el potencial de reúso del 

AEU ha sido poco estudiado, se trata de una fuente prometedora de agua potable, ya sea 

directamente después de un tratamiento adecuado, o bien indirectamente vía la recarga de acuíferos. 

Una de las principales ventajas asociadas a su uso es que el incremento en la urbanización ha 

provocado el aumento de las superficies impermeables, lo que proporciona un abastecimiento  

garantizado en varios climas. Sin embargo, en ambos casos los autores insisten que una de las 

principales dificultades a superar antes de su implementación a gran escala es la adaptación de 

espacios suficientes para la captación del agua en regiones ya construidas y urbanizadas. La 

planeación del reúso del AEU antes de la edificación es por consiguiente un paso que permitiría 

disminuir los costos de la captación. 

 

3.5 LAS TECNOLOGÍAS DE BAJO IMPACTO  

Los llamados desarrollos de bajo impacto (Low-impact development, LID, en inglés) representan un 

nuevo enfoque de planeación urbana que busca reducir las superficies impermeables y sus efectos. 

Su principal objetivo es perturbar al mínimo la configuración de los sitios en los que se planea 

construir, y cuando esta perturbación es inevitable, causar un menor impacto en los suelos, la 

vegetación y los ecosistemas. Estas tecnologías recuperan localmente la capacidad de infiltración y 

evapotranspiración de las superficies y restauran hasta cierto punto las condiciones hidrológicas que 

prevalecían en un sitio antes de su urbanización (Ahiablame et al., 2012). Las tecnologías LID 

integran los principios de biodiversidad, espacios verdes, almacenamiento de agua, recarga de 

acuíferos y mejora de la calidad del agua de modo integral (Mihelcic y Zimmerman, 2012). En la 

Tabla 3.4 se contrastan las filosofías de manejo convencional del agua de escorrentía y los 

desarrollos LID. Entre las tecnologías LID más comunes se encuentran los pavimentos permeables, 

las celdas de biorretención y las azoteas verdes, que se describirán a continuación. 

Los pavimentos permeables son una alternativa muy prometedora, pues a diferencia del asfalto y 

del concreto convencionales, permiten la infiltración del agua y la recarga de acuíferos. Existen 

varios tipos de estos recubrimientos; por ejemplo, adoquines colocados con espacios entre las juntas 

que permiten la infiltración del agua, o celdas prefabricadas de concreto o de plástico que se 

rellenan con un material filtrante como la grava. También existen pavimentos porosos, que son 

estructuras de asfalto o concreto fabricadas solo con partículas gruesas; esto deja muchos espacios 

vacíos en el material para facilitar el paso del agua al subsuelo. Además de reducir las escorrentías, 
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estos pavimentos mejoran la calidad del agua que se infiltra en los acuíferos, principalmente en su 

concentración de microorganismos y metales pesados. Lo anterior se debe a que estos 

contaminantes suelen estar adheridos a partículas relativamente grandes, que se remueven con 

facilidad al pasar por un material poroso, como ocurriría en un filtro (Vázquez-Rodríguez e Iturbe, 

2014).   

 

Tabla 3.4 Manejo convencional y de bajo impacto del agua de escorrentía.  

Fuente: Mihelcic y Zimmerman (2012). 

  Manejo convencional  Desarrollo de bajo impacto 

 Depósitos y tuberías de hormigón  Cunetas 

 Estanque de detención central y grande  Áreas de detención pequeñas y distribuidas 

 Se busca sacar la escorrentía de la zona lo 

más rápido posible 

 Se busca retener el agua de escorrentía para 

que se facilite su infiltración 

 Las inundaciones son la preocupación 

primordial 

 La calidad del agua y las inundaciones son 

las preocupaciones centrales 

 La escorrentía tiene nutrientes, partículas 

suspendidas y sustancias persistentes 

 La escorrentía se trata por diversas vías (e.g., 

filtración, adsorción y asimilación biológica) 

 

En el diseño urbano tradicional abundan las superficies planas con nula o mínima capacidad para 

retener agua; en cambio, los tanques de biorretención, también llamados jardines de lluvia ayudan al 

restablecimiento de la infiltración al suelo y a la posterior descontaminación del agua, que son 

procesos naturales que las superficies impermeables frenan. Los tanques de biorretención se valen 

de plantas nativas (que también contribuyen con la evapotranspiración del agua) y de la red natural 

de drenaje para que los cauces y depresiones del terreno cumplan con su función original de 

almacenar temporalmente el agua de lluvia. Al retener el agua un cierto tiempo, hacen posible que 

los contaminantes orgánicos se degraden por la acción de los microorganismos del suelo. Estos 

tanques contribuyen además a disminuir las concentraciones de nutrientes, que actúan como 

fertilizantes de las plantas que los asimilan. De esta manera se evita que los nutrientes alcancen 

cuerpos acuáticos, donde provocan la proliferación dañina de algas y maleza. Otros contaminantes 

como los metales pesados pueden eliminarse del agua al adsorberse a las capas de suelo o a las 

raíces de las plantas (Ahiablame et al., 2012).  

Por último, las azoteas verdes disminuyen el área impermeable que representan los tejados 

convencionales. Se trata de azoteas en las que se ha colocado suelo y se han sembrado plantas, 

pastos e incluso árboles. Con estos sistemas disminuye el volumen de las escorrentías hasta un 70% 
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y se reducen el ruido y la contaminación atmosférica. Además conservan la flora y la fauna locales, 

y aumentan la biodiversidad urbana. En algunos lugares en los que falta agua, como en el suroeste 

de los Estados Unidos, las azoteas verdes se emplean incluso para captar agua de lluvia y reusarla 

(Ahiablame et al., 2012).  

Los desarrollos de bajo impacto tienen costos de construcción y operación reducidos, usan poca 

energía y escasas tuberías y bombas, y se insertan fácilmente en el paisaje. Como todas las áreas 

verdes, tienen un aspecto agradable que aporta numerosos beneficios asociados a una buena calidad 

de vida: contribuyen a disminuir el estrés y la fatiga, incitan a la actividad física y producen 

sentimientos de sosiego y placer. 

 

3.6 LAS CELDAS DE BIORRETENCIÓN   

Los sistemas de biorretención son las tecnologías LID más ampliamente usadas para el manejo de 

las aguas de escorrentía (Liu et al., 2014). Consisten en una depresión rellena de material filtrante, 

que suele configurarse como sigue: en la base se coloca una capa de granulometría gruesa (por lo 

general, grava) que permite el drenado del agua; encima se colocan otras capas, usualmente de 

arena o de algún material adsorbente (e.g., zeolita), luego un material pétreo decorativo y, 

finalmente, una cobertura vegetal (Figura 3.6). Para este último propósito, pueden emplearse 

monocotiledóneas, matorrales y hierbas, e incluso arbustos leñosos y árboles (Laurenson et al., 

2013). La elección de esta cubierta debe considerar no solamente su capacidad de remoción de 

contaminantes, sino también su capacidad para vivir en condiciones potencialmente estresantes, 

tales como la presencia intermitente de agua (Houdeshel et al., 2012). 

Luego de la infiltración del AEU en un sistema de biorretención, los contaminantes que contiene 

pueden removerse por diversos mecanismos físicos, químicos y biológicos. De esta manera, desde 

nutrientes como N y P hasta sólidos suspendidos y metales pesados pueden removerse por 

adsorción en el medio filtrante, por la acción de las plantas o por vía microbiana (Trowsdale y 

Simcock, 2011). Estos sistemas permiten obtener altas remociones de SST y metales pesados, 

mientras que la eliminación de nutrientes y otros contaminantes de interés depende de la 

configuración de los sistemas. Además de mejorar la calidad del agua y evitar la eutrofización de 

cuerpos receptores, los sistemas de biorretención contribuyen a conservar la capacidad de 

infiltración del suelo, razón por la cual reducen caudales pico e inundaciones producidas por 

tormentas (Davis, 2005). Asimismo, las características de las celdas de biorretención suelen ser 

atractivas para arquitectos y planeadores que desean incorporar el paisajismo urbano al manejo 

sustentable del agua (Li et al., 2011). 
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Figura 3.6 Esquema de un sistema de biorretención típico. 

 

3.6.1 Construcción de sistemas de biorretención 

Como ya se mencionó, las características generales de un sistema de biorretención incluyen una 

capa de 0.7 – 1 m de arena, suelo o material orgánico (e.g., composta) con una elevada capacidad de 

infiltración; una capa superficial que minimice la erosión y la pérdida excesiva de humedad; y una 

cubierta vegetal que modere el flujo, remueva contaminantes y sostenga el crecimiento microbiano, 

entre otras importantes funciones (Laurenson et al., 2013). También se instalan tuberías para aportar 

y remover el agua del sistema y, de modo opcional, puede colocarse un desagüe para derrames que 

desvíe caudales elevados.  

El material filtrante puede ser natural, como en el caso de la arena, la grava y el suelo, o bien 

completamente ingenieril si se emplea zeolita o geotextiles sintéticos. Si se coloca suelo como 

material filtrante, se recomienda que sea arena limosa que propicie la infiltración rápida de agua. 

No obstante, la adición de pequeñas cantidades de materiales limosos y arcillosos (Laurenson et al., 

2013) o de fly ash (ceniza volcánica; Shafique y Kim, 2015) puede intensificar la remoción de 

contaminantes. 

La capacidad de un sistema de biorretención para retener e infiltrar escorrentías es función del área 

superficial media, la profundidad y la conductividad hidráulica del medio filtrante. Por tal motivo, 

el diseño de los sistemas de biorretención se dirige normalmente a la optimización de estas tres 

características (Laurenson et al., 2013). Para climas templados, las guías sugieren que las celdas se 

diseñen para retener láminas de lluvia comprendidas entre 100 y 300 mm y que su área superficial 

represente aproximadamente 2% de la superficie de captación conectada. Esta configuración 

debería permitir una conductividad hidráulica de 100 a 300 mm/h y el mantenimiento de la cubierta 

vegetal sin que se requiriera un sistema con demasiada superficie (FAWB, 2009). En climas 

húmedos, la intensidad de la lluvia suele ser mayor y en consecuencia la conductividad hidráulica 

del material filtrante debe también ser superior. En este caso, para alcanzar el nivel de retención y 

tratamiento necesarios, podría requerirse un sistema de mayor área (FAWB, 2009).  

Un factor importante en el desempeño de un sistema de biorretención es la cobertura vegetal. La 

Capa decorativa de mármol

Capa de zeolita

Capa de grava 

El sistema debe construirse en una depresión a 
la que el agua se dirija solo por gravedad 

Cubierta vegetal
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mayoría de las guías de diseño recomiendan el uso de plantas nativas, puesto que están más 

adaptadas al clima local. Las plantas también pueden seleccionarse por su valor estético y 

paisajístico (Laurenson et al., 2013). Sin embargo, el criterio principal de selección se basa en que 

las plantas toleren niveles variables de agua y que posean un sistema radicular extenso que 

favorezca la infiltración y maximice la remoción de contaminantes al propiciar la actividad 

biológica.     

Existe una fuerte relación entre el impacto hidráulico y la mejora en la calidad de los efluentes de 

los sistemas de biorretención, pero suelen considerarse como metas diferentes. No deberían tratarse 

como tal,  ya que la reducción del volumen de la escorrentía es un factor importante en la remoción 

de contaminantes. Otro parámetro clave en el diseño de sistemas de biorretención es el tiempo de 

retención, dado que su aumento incrementa la efectividad de los mecanismos de remoción, ya sean 

bióticos o abióticos. A continuación, en los apartados 3.6.2 y 3.6.3 se exponen las características de 

diseño que permiten la mejora del impacto hidráulico y de la calidad de los efluentes; esta 

información se extrajo principalmente de la síntesis realizada por Hunt et al. (2011). 

 

3.6.2 Reducción del volumen de escorrentías y de caudales pico 

Diversos estudios han demostrado que las celdas de biorretención reducen considerablemente tanto 

el volumen del agua de escorrentía como los caudales pico. Por ejemplo, en una evaluación que se 

desarrolló a lo largo de dos años y medio en una celda localizada en Seattle, E.U.A., se encontró 

que entre 48 y 74% de la escorrentía recibida se perdió por infiltración o evapotranspiración 

(Chapman y Horner, 2010). La mitigación del caudal fue aún mayor en una celda construida en 

Virginia, E.U.A., puesto que redujo en un 97% el total de la escorrentía producida por un lote de 

estacionamiento y en un 99% los caudales pico (DeBusk y Wynn, 2011).  

La disminución de los caudales de la escorrentía urbana depende de la magnitud y la duración de 

los eventos pluviales, así como de la capacidad de almacenamiento e infiltración de los sistemas de 

biorretención, los cuales deben ser capaces de atenuarlos. Esto suele medirse por diferentes 

indicadores, entre los que destacan la reducción de caudales pico y del volumen de escorrentía, ya 

sea por evento o de forma global durante algún periodo; este último indicador es el que se utiliza 

más frecuentemente. 

La reducción del volumen de escorrentía es una de las metas más comunes de diseño, ya que la 

disminución de caudales pico suele ser más compleja. Esto ocurre porque por lo general se busca 

disminuir la lámina de almacenamiento de agua a 150 -300 mm (aunque se han construido hasta de 

900 mm) para asegurar el bienestar de la cobertura vegetal, evitar la compactación de los medios 

filtrantes, así como por seguridad y salud (lo que incluye el control de vectores). Además, las 
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características de los medios con frecuencia no permiten tasas muy altas de infiltración (e.g., la tasa 

de infiltración aproximada de mezclas de grava y arena es de 250 mm/h), por lo que deben tomarse 

otras medidas, tales como la construcción de almacenes subterráneos o de zonas de desbordamiento. 

Así, el diseño de una celda de biorretención debe considerar la capacidad de retención de los 

medios filtrantes empleados, la cual a su vez depende de la profundidad de los sistemas (Hunt et al., 

2011).  

Existen muchas opciones de diseño que permiten mejorar la retención del volumen de escorrentía, 

las cuales incluyen el aumento de forma proporcional del área superficial del sistema (sin modificar 

el volumen de la célula de biorretención), el aumento de la profundidad de los medios filtrantes (en 

caso de que el área superficial del sistema esté limitada), la construcción de una capa de 

almacenamiento interno (mediante la elevación de la salida del efluente) o la colocación de 

vegetación con raíces más profundas (para promover la evapotranspiración).  

Durante las precipitaciones de láminas pequeñas, las celdas de biorretención pueden capturar todo 

el volumen recibido, pero su desempeño puede verse afectado por el contenido previo de agua y por 

el taponamiento debido a partículas finas. Por tal motivo, deberá contemplarse un plan de 

mantenimiento que incluya desde el remplazo de una parte de la capa superficial de los medios 

filtrantes hasta de algunas especies vegetales luego de uno o dos años, según se crea necesario 

(Hunt et al., 2011).  

 

3.6.3 Tratamiento del agua de escorrentía 

Una de las principales razones de la popularidad de las celdas de biorretención se debe a su eficacia 

en la remoción de contaminantes del agua de escorrentía (Li et al., 2011), particularmente de los 

sólidos suspendidos totales (SST). Las partículas finas suelen filtrarse en la superficie de los medios 

y las más grandes suelen removerse por sedimentación, por lo que la profundidad del sistema no 

suele ser relevante en la remoción de SST (Hunt et al., 2011). Los casos de celdas que presentan 

remociones deficientes de SST se deben a que están recién construidas o a que recibieron influentes 

muy cargados con sedimentos, por lo que una solución común a este problema es rodear a las celdas 

con césped para minimizar el efecto de la erosión de suelo.    

En lo que respecta a la remoción de contaminantes microbiológicos, el mecanismo que la gobierna 

es la filtración. Las cargas hidráulicas grandes pueden separar a las bacterias de las partículas a la 

que se encontraban retenidas, por lo que se sugiere usar medios con tasas de infiltración pequeñas 

(25 – 50 mm/h). La exposición a la luz solar, la desecación, la predación, la temperatura y la 

disponibilidad de nutrientes influencian la supervivencia de microrganismos dentro de las celdas de 

biorretención, donde pueden permanecer por varias semanas. 
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El secuestro de  metales e hidrocarburos ocurre en la superficie de las celdas de biorretención 

debido a la fuerte afinidad que tienen hacia los medios filtrantes. Por lo tanto, en los casos en que 

estos contaminantes estén presentes de modo constante y abundante (por ejemplo, en áreas de 

captación cercanas a autopistas o gasolineras), debe considerarse un plan de mantenimiento que 

incluya el posible reemplazo de los primeros 10 cm del material filtrante o el uso de vegetación que 

impacte en el balance de su extracción (Hunt et al., 2011). 

Los principales mecanismos para remoción de contaminantes fosfatados incluyen la filtración de 

partículas (debido a que el fósforo suele estar asociado a los SST) y la adsorción química en el caso 

del  fósforo disuelto. La selección de los medios filtrantes es crítico para la disminución de este 

elemento y requiere profundidades mínimas de 0.6 – 0.9 m y tasas de infiltración de 0.007 – 0.028 

mm/s; igualmente se recomienda la presencia de vegetación, que mejora su remoción. 

La eliminación de nitrógeno de AEU se lleva a cabo primeramente por reacciones biológicas de 

nitrificación-desnitrificación y en segundo lugar por asimilación por parte de la vegetación. El 

aumento en la temperatura promueve mejores eficiencias de remoción, así como profundidades de 

los medios filtrantes de al menos 0.75 – 0.90 m. Además, es necesario el uso de capas de 

almacenamiento interno (para producir condiciones anóxicas necesarias para la desnitrificación) y 

de vegetación que produzca una masa de raíces considerable. 

El diseño de sistemas de biorretención debe variar según la normatividad y las condiciones locales 

del sitio donde se desee construir, y debe enfocarse tanto en mitigar los impactos hidráulicos del 

sitio y generar flujos que no contribuyan a la erosión, como en eliminar SST, patógenos, metales, 

nutrientes y otros contaminantes de interés. El contaminante con el TRH más restrictivo 

determinará el medio filtrante y el diseño del drenaje, y la mitigación de caudales pico estará en 

función del área superficial y la profundidad del sistema (Hunt et al., 2011). 

 

3.6.4 Aplicación de la biorretención en climas xéricos 

El manejo del agua de escorrentía era hasta hace poco tiempo un tema de escasa importancia en 

climas xéricos. De hecho, aún ahora, la percepción general es que en estas zonas las lluvias, y las 

escorrentías subsecuentes, son eventos raros y por lo general bienvenidos. Por tal motivo, existen 

pocas guías de diseño para la construcción de celdas de biorretención en estos climas (Li et al., 

2011). 

Uno de los mayores retos para la aplicación de estos sistemas es la selección de coberturas vegetales 

que resistan primordialmente las prolongadas épocas de sequía que caracterizan a los ambientes 

limitados en agua  (Houdeshel et al., 2015). Solo un número limitado de plantas puede adaptarse a 

un régimen climático local y pocas se adecuan a las celdas de biorretención, por lo que se 
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recomienda el uso de plantas nativas que además no sean invasivas, ya que el sistema puede 

convertirse en una fuente de vegetación nociva (Houdeshel y Pomeroy, 2010). 

Mediante el uso de herramientas tales como la restauración ecológica y la fitorremediación, se han 

propuesto adecuaciones a los diseños de sistemas de biorretención para climas mésicos, que 

permiten tanto la restauración de la hidrología predesarrollo así como la descontaminación de aguas 

de las zonas xéricas. Estas adecuaciones deben considerar el aumento en la concentración de 

contaminantes durante los periodos secos, debido a su acumulación en las superficies (Gatt y 

Farrugia, 2012), así como el volumen de precipitación anual, que es menor.  

Houdeshel et al., (2012) proponen, luego de una revisión basada en principios ecológicos y 

simulaciones del Modelo de Manejo de Aguas Pluviales de la EPA, el uso de una mezcla de 

gramíneas y arbustos como cobertura vegetal en celdas de biorretención. Las primeras aumentarán 

la capacidad de infiltración por acción de sus raíces, además de promover la aparición de 

micorrizas, mientras que los segundos facilitarán la irrigación de las gramíneas (que se caracterizan 

por sus raíces cortas). 

El uso de suelos con texturas arenosas como medio filtrante promueve el crecimiento expansivo de 

las raíces, ya que el aumento de tamaño en la partícula de suelo disminuye su capacidad para retener 

humedad y nutrientes, lo que obliga a las raíces a buscarlos en mayores profundidades. Los suelos 

finos enriquecidos con materia orgánica tienen mayores tasas de infiltración que suelos minerales 

con la misma textura. Los medios gruesos tienen tasas altas de infiltración (inclusive sin plantas) y 

los suelos finos bajas; sin embargo, esta puede aumentar dependiendo de las raíces de las plantas 

seleccionadas como cobertura vegetal. Finalmente, estos autores también recomiendan agregar una 

barrera de hierba que promueva la retención de sólidos antes de ingresar a la celda de biorretención 

(Houdeshel et al., 2012). 

Además de considerar las modificaciones en el diseño de celdas de biorretención de climas mésicos, 

otros investigadores están explorando la posibilidad de asegurar la supervivencia de las coberturas 

vegetales durante los periodos secos mediante la irrigación de aguas residuales, que no solo 

permitirán el sostén de la vegetación sino también la atenuación de los contaminantes presentes en 

ella. Otra posibilidad es la adición de polímeros superabsorbentes, que mejoran la capacidad de 

retención del agua (Houdeshel y Pomeroy, 2010). Estos polímeros, también conocidos como 

hidrogeles, son formas cristalinas entrecruzadas de poliacrilamida que absorben y almacenan hasta 

500 veces su peso en agua. Se emplean cotidianamente en pañales desechables y otros productos 

higiénicos, y para aumentar la productividad agrícola en zonas áridas. Recientemente se usaron en 

azoteas verdes para aumentar la supervivencia de las plantas en Melbourne, Australia, y en Trieste, 
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Italia (Farrell et al., 2013; Savi et al., 2014). Su uso en celdas de biorretención no se ha reportado 

aún.  
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4. PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA 

Las obras de construcción, tales como calles, edificios, banquetas o lotes de estacionamiento, 

representan superficies impermeables cuya extensión aumenta año con año al ritmo de la 

urbanización. Esto ocurre porque las áreas recubiertas con asfalto, concreto o piedra están selladas 

al paso del agua y reducen el nivel de los acuíferos. Asimismo, en el medio urbano suele haber 

menos vegetación, y esto disminuye la cantidad de agua pluvial que regresa a la atmósfera en forma 

de evapotranspiración. En consecuencia, se considera que las superficies impermeables modifican 

radicalmente los ciclos hidrológicos urbanos. Además, las tormentas sobre un área edificada pueden 

provocar escorrentías que rebasan la capacidad del drenaje, lo que ocasiona inundaciones y pérdidas 

económicas.  

El agua de escorrentía urbana suele considerarse un problema por su relación con inundaciones y 

erosión de suelos. Para resolverlo, se han propuesto los desarrollos de bajo impacto, que representan 

un nuevo enfoque de planeación urbana. Sus principios están basados en el manejo in situ que la 

naturaleza hace de las lluvias; por ejemplo, en una superficie no edificada y provista de vegetación, 

las depresiones naturales del terreno retienen y controlan el agua a través de la infiltración. La 

filosofía LID imita estos mecanismos mediante tecnologías tales como azoteas verdes, pavimentos 

permeables o celdas de biorretención.   

En particular, las celdas de biorretención están siendo aplicadas en numerosas zonas del mundo 

para controlar el AEU y las inundaciones que genera; sin embargo, su diseño está basado en las 

características de zonas templadas (más de 500 mm anuales de precipitación), mientras que la 

configuración adecuada para climas áridos o semiáridos (o xéricos, con menos de 500 mm de 

lluvias al año) apenas se ha investigado (Li et al., 2011; Houdeshel et al., 2012). Los estudios 

publicados hasta el momento destacan el potencial de los sistemas de biorretención para tratar el 

AEU; no obstante, no se ha abordado la posibilidad de reusar el agua tratada en una celda de 

biorretención construida en una zona xérica.  
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5. JUSTIFICACIÓN  

La falta de agua en muchas zonas del mundo y del país ha convertido al AEU en una fuente 

potencial de abastecimiento. Por ejemplo, en muchas zonas de México, las escasas precipitaciones y 

el aumento poblacional comprometen la disponibilidad y la calidad del agua, lo que desemboca en 

zonas con tensión o escasez hídricas (CNA, 2015). Esta situación es crítica en las regiones áridas y 

semiáridas del país, que abarcan más del 70% del territorio nacional y en donde la disponibilidad 

promedio per cápita es drásticamente inferior a la del resto del país. En consecuencia, en nuestro 

país es necesario contar con desarrrollos de bajo impacto (LID, por sus siglas en inglés) que 

posibiliten el tratamiento y reúso de agua de escorrentía urbana. Esta podría constituir una fuente 

alterna de abastecimiento municipal, que contribuiría a mitigar inundaciones. Se ha estimado que en 

México las inundaciones generan enormes daños que afectan a cerca de 22 millones de personas 

anualmente
2
. Estas inundaciones podrían mitigarse con la acción conjunta de celdas de 

biorretención construidas en sitios clave. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                           
2
 Inundaciones en México generan daños por 250 mdd. Nota periodística aparecida el 27 de mayo de 2015 

en El Economista [en línea]. http://eleconomista.com.mx/sociedad/2015/05/27/inundaciones-mexico-
causan-perdidas-250-mdd  

http://eleconomista.com.mx/sociedad/2015/05/27/inundaciones-mexico-causan-perdidas-250-mdd
http://eleconomista.com.mx/sociedad/2015/05/27/inundaciones-mexico-causan-perdidas-250-mdd
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6. OBJETIVOS  

6.1 OBJETIVO GENERAL 

Remover nutrientes, metales y contaminantes microbiológicos de agua de escorrentía urbana 

mediante un sistema de biorretención, con la finalidad de proponer estrategias de reúso del agua. 

  

6.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 Caracterizar el agua de escorrentía urbana real de la zona donde se instalará el sistema de 

biorretención piloto, para conocer la calidad del agua a tratar y formular un agua de 

escorrentía sintética.  

 Determinar, mediante revisión bibliográfica, la configuración del medio filtrante y la 

cobertura vegetal que se utilizará en el sistema de biorretención a escala piloto.  

 Diseñar y construir un sistema de biorretención a escala piloto que permita el tratamiento 

del agua de escorrentía urbana.  

 Evaluar el potencial de retención hidráulica del sistema de biorretención piloto. 

 Validar el sistema de biorretención a escala piloto con agua de escorrentía urbana sintética 

y real, para determinar la eficiencia de remoción de contaminantes.  
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7. MATERIALES Y MÉTODOS 

7.1 DESCRIPCIÓN DEL SITIO DE ESTUDIO 

La calidad de la escorrentía se midió en el campus Ciudad del Conocimiento de la Universidad 

Autónoma del Estado de Hidalgo, que está situado en Pachuca, Hgo., ciudad de tamaño medio 

(270,000 habitantes) en el centro de México. La ciudad tiene un clima semiárido, con una 

temperatura media anual de 14°C y precipitaciones de 412 mm; ambos valores están reportados 

para el período 1951 – 2010  (SMN, 2010). El sitio de estudio experimenta una estación lluviosa (de 

mayo a septiembre inclusive) caracterizada por una precipitación media mensual de 49.3 – 70.0  

mm, mientras que la estación seca ocurre de octubre a abril con una precipitación media mensual 

que oscila entre 6.6 y 9.3 mm (SMN, 2010). El área mostrada en la Figura 7.1 fue elegida para este 

estudio por ser la microcuenca que genera la mayor parte de la escorrentía del campus universitario.  

 

 

 

 

 

Figura 7.1 Área de estudio en el campus universitario, puntos de muestreo (B, C, E y P) y dirección 

de la escorrentía. 

 

El sitio de estudio tiene una superficie de 104,141.86 m
2
 (35.2% del campus), se encuentra a 20° 

05'39.97 "N, 98 ° 42 ' 30.51 y tiene suelo arenoso. Se eligieron cuatro puntos del campus para el 

muestreo (Figura 7.1): dos salidas de descarga de colectores de aguas pluviales (B y C), un 

estacionamiento (E), y un patio de maniobras (P). La dirección de la escorrentía también se muestra 

C 

B 

E 

P 
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en la Figura 7.1, mientras que las principales características de los puntos de muestreo se resumen 

en la Tabla. 7.1. 

 

Tabla 7.1 Descripción de los puntos de muestreo. 

 Descripción 
Área de drenaje 

(m
2
) 

% 

impermeabilidad 

B Colector de agua pluvial 18,877 20.1 

C Colector de agua pluvial 6,133 10.1 

E Estacionamiento 15,418 59.9 

P Patio de maniobras 2,947 100 

 

7.2 CARACTERIZACIÓN DEL AGUA DE ESCORRENTÍA 

7.2.1 Muestreo 

Las muestras de agua de escorrentía se recogieron a finales de las épocas de estiaje y de lluvia, el 8 

de agosto de 2013 y 9 de marzo de 2015, respectivamente. La precipitación media del día del 

primer muestreo fue de 11.4 mm y de 17.4 mm el día de la segunda toma de muestras, y cada 

evento de lluvia fue precedido por períodos secos de 2 y 19 días, respectivamente (INIFAP, 2016). 

Los cuatro puntos (B, C, E y P; ver Figura. 7.1) se muestrearon simultáneamente durante el mismo 

evento de lluvia para colectar la primera parte del agua de escorrentía de cada tormenta (es decir, el 

first flush). Se tomaron muestras al azar de alrededor de 100 mL tan pronto como el agua de 

escorrentía fue lo suficientemente profunda para tomar muestras. Estas muestras individuales se 

colocaron en un recipiente de plástico, lavado con HNO3, hasta obtener una muestra compuesta de 

al menos 3 L. Para ambos muestreos, esto se llevó a cabo en aproximadamente una hora. Las 

muestras recolectadas se mantuvieron a 4°C hasta su análisis según las técnicas descritas en el 

apartado 7.7.1. Los análisis microbiológicos se realizaron inmediatamente después del muestreo de 

acuerdo a las técnicas presentadas en el apartado 7.7.2. 

 

7.2.2 Análisis estadísticos 

Los análisis estadísticos descriptivos se llevaron a cabo para todas las variables físicoquímicas y 

microbiológicas que se midieron en el agua de escorrentía muestreada durante las estaciones de 

estiaje y de lluvias. La distribución normal de los datos se verificó mediante las pruebas de 

Kolmogorov-Smirnov y Shapiro-Wilk para ambas estaciones. Además, las variables físicoquímicas 

y microbiológicas correspondientes a las dos estaciones y los cuatro sitios de muestreo se analizaron 
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mediante una prueba de comparación múltiple post hoc (prueba de diferencia significativa honesta 

de Tukey) para calcular la significancia estadística (n = 6, p < 0.05) de las medias de las variables. 

También se calcularon las correlaciones de Pearson (0.01 ≤ p ≤ 0.05) para identificar la 

significancia mínima de las variables de calidad del AEU para cada temporada, que posteriormente 

se usaron para evaluar las cargas de los componentes para ser considerados por su significación 

estadística (Lucho-Constantino et al., 2005). Finalmente, el análisis de componentes principales 

(ACP) y el análisis de factores principales (AFP), seguido de una rotación varimax, se llevaron a 

cabo ya sea con el conjunto de datos original o con los datos estandarizados con el método de 

Lucho-Constantino et al. (2005). ACP y AFP son técnicas multivariantes utilizadas para encontrar 

un número pequeño de factores o componentes relevantes de una base de datos amplia. Además de 

la reducción de datos, estas técnicas permiten el análisis de múltiples indicadores, así como la 

medición y validación de constructos complejos. Es por eso que se utilizan considerablemente para 

investigar procesos ambientales (Yidana et al., 2008). 

Sin embargo, hay algunas diferencias en ambos análisis. Por un lado, en el ACP, los componentes 

se calculan utilizando la totalidad de la varianza de las variables manifiestas, y toda la varianza 

aparece en la solución (Osborne y Costello, 2009). El ACP puede ser visto como un enfoque 

centrado en la varianza, ya que su objetivo es explicar tanto como sea posible la variación total en 

las variables. Por otro lado, en el AFP, la varianza compartida de una variable manifiesta se separa 

para revelar la estructura subyacente causada por variables latentes, y solo aparece la varianza 

compartida en la solución (Osborne y Costello, 2009). El objetivo del AFP es descubrir cualquier 

variable latente que cause la covarianza de las variables manifiestas, por lo que es un enfoque 

centrado en la correlación que busca reflejar la interrelación entre las variables (Yidana et al. 2008). 

Todos los análisis estadísticos se realizaron utilizando el programa SPSS v. 21 (SPSS Inc., Chicago, 

E.U.A.). 

 

7.3 CONSTRUCCIÓN DE LOS SISTEMAS DE BIORRETENCIÓN 

Se construyeron dos sistemas de biorretención (SBp: piloto y SBc: control) con la estratificación de 

material filtrante mostrada en la Figura 7.2, con las características descritas en las tablas 7.2 y 7.3 y 

con diferentes especies de plantas suculentas como cobertura vegetal  (Tabla 7.4). La operación de 

ambos sistemas se inició el 22 de septiembre del 2014. Los sistemas (figuras 7.3 y 7.4) se colocaron 

a la intemperie y a sol directo en las instalaciones del campus Ciudad del Conocimiento de la 

Universidad Autónoma del Estado de Hidalgo para evaluar su desempeño. 
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Tabla 7.2 Dimensiones de los sistemas de biorretención. 

 

SBc SBp 

Altura, ancho y largo [cm]  22.5 x 17 x 22 25 x 34 x 48 

Área superficial [cm
2
] 374 1,632 

Volumen [cm
3
] 8,415 40,800 

 

Tabla 7.3 Características de los materiales filtrantes. 

Material Característica 

Capa decorativa (mármol) dmax = 23 mm 

Zeolita (clinoptilolita-Ca) 
dmax = 5 mm  

CIC = 367.6 meq/100 g  

Hidrogel 80 gw/g 

Gravilla pómez dmax = 13 mm 

Grava dmax = 15 mm 

 

 

 

 

Figura 7.2 Estratificación de los sistemas de biorretención. 
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            Figura 7.3 Sistema de biorretención piloto.        Figura 7.4 Sistema de biorretención control. 

 

 

 

Tabla 7.4 Cobertura vegetal utilizada en los sistemas de biorretención. 

Agave americana Gasteria sp. 

Agave sp. Myrtillocactus geometrizans  

Aloe sp. Opuntia senilis 

Cleistocactus strausii Pachyphytum sp. 

Crassula perforata Sedum sp. 

Cylindropuntia imbricata  Stenocereus dumortieri 

Echeveria sp. Stenocereus peruvianus monstruoso 

Echinopsis sp. Tradescantia sp. 

 

El SBp recibió la adición de agua de escorrentía urbana sintética (AEUs), agua sintética 

microbiológica (ASm) y AEU real para determinar la eficiencia de remoción de contaminantes 

(ERC), además del agua proveniente de las precipitaciones; el SBc únicamente recibió estas 

últimas.  

 

7.4 PREPARACIÓN DE AGUAS DE ESCORRENTÍA URBANA SINTÉTICA 

Se hicieron pruebas para determinar la reproducibilidad y la factibilidad de obtener agua de 

escorrentía urbana sintética con todas las especies de interés (materia orgánica, nutrientes, metales y 
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microorganismos). Primero se preparó la mezcla con agua desionizada y luego con agua de la llave. 

La primera preparación presentó un pH comprendido entre 2 y 3, mientras que con agua de la llave 

se obtuvo un pH cercano a la neutralidad (pH 6.5 – 7.0). En ambos casos se observó un efecto de 

toxicidad que impidió un conteo confiable de microorganismos. Por lo tanto, para la evaluación de 

la remoción de contaminantes microbiológicos se empleó un agua de escorrentía sintética (ASm) 

preparada a partir de solución salina isotónica estéril al 0.85% (SSI) y con Escherichia coli como 

indicador bacteriano. Las pruebas de remoción de contaminantes fisicoquímicos se realizaron con 

agua de escorrentía sintética preparada con las sustancias químicas de interés (AEUs) disueltas en 

agua de la llave.  

      

7.4.1 Agua sintética microbiológica (ASm) 

La cepa CDBB-B-1010 de E. coli se descongeló durante dos horas en una cuba con hielo, luego de 

sacarla del ultracongelador donde permanecía a -72°C. Se realizaron dos siembras consecutivas (por 

triplicado) para la reactivación de la cepa, en agar nutritivo a 37°C durante 24 horas; la primera en 

caja Petri y la segunda en tubo inclinado. Posteriormente se resuspendieron las bacterias del tubo 

inclinado con 10 mL de SSI, de los cuales 3 mL se inocularon en 50 mL de agar nutritivo. Estos se 

incubaron durante 4 horas a 37°C para alcanzar una densidad óptica de alrededor de 0.3 medida a 

una absorbancia de 540 nm. Esta densidad óptica corresponde aproximadamente a una 

concentración de 6·10
8
 UFC/100 mL según una escala de McFarland realizada previamente.   

Con base en la densidad óptica registrada a 540 nm luego de cuatro horas de incubación (que 

corresponde a un cultivo en fase exponencial de crecimiento), se realizaron los cálculos para 

obtener 5 L de ASm  con una concentración final de 10
6
 UFC/100 mL (Zhang et al., 2008). El ASm 

se preparó justo antes de la evaluación de la remoción potencial de contaminantes microbiológicos 

del SBp. Todos los pasos se llevaron a cabo en condiciones de esterilidad. 

  

7.4.2 Agua de escorrentía urbana sintética (AEUs) 

La composición del AEUs se definió luego de comprobar la factibilidad de preparar la mezcla de 

manera reproducible y con valores similares de pH, materia orgánica, nutrientes y metales a los 

reportados en la literatura (Tabla 3.3) y a los encontrados en la caracterización del AEU generada 

en el campus (tablas 8.1-8.4). La composición de la AEUs, así como los compuestos que se 

emplearon para aportar los distintos compuestos, se describen en la Tabla 7.5.    
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Tabla 7.5 Composición del agua de escorrentía urbana sintética (AEUs). 

Contaminante  Fuente mg/L Contaminante  Fuente mg/L 

COD 

C6H12O6·H2O 

37.5 Mg MgSO4·7H2O  10 

DQO 100 Al Al2(SO4)3·14H2O  10 

DBO 61 
Cu CuSO4·5H2O 1 

Mn MnSO4·H2O  1 

Orto-fosfato KH2PO4  4 Pb PbSO4  1 

N-NH3 (NH4)2SO4  2 Zn ZnSO4·7H2O 1 

N-NO3
-
 KNO3  4 Cd CdSO4·8/3H2O  0.1 

Fe Fe(SO4)·7H2O  10 Cr Cr2(SO4)3  0.1 

Ca CaSO4 ·2H2O 10 Ni NiCl2·6H2O  0.1 

 

El agua sintética se preparó con sustancias grado reactivo disueltas en agua de la llave, lo cual 

generó algunas variaciones en las concentraciones finales obtenidas. En todos los casos, su 

preparación se realizó el mismo día de las evaluaciones de remoción de contaminantes en el SBp. 

 

7.5 EVALUACIÓN PRELIMINAR DE LOS SISTEMAS DE BIORRETENCIÓN 

La evaluación del desempeño preliminar de las celdas de biorretención (SBp y SBc) se realizó 

durante la época de estiaje, del 22 de septiembre del 2014 al 30 de abril del 2015. En este periodo, 

ambos sistemas  recibieron el agua de 54 eventos de precipitación; el SBp recibió, además, cuatro 

adiciones de agua sintética. Los valores de precipitación correspondientes a cada evento de lluvia se 

obtuvieron a partir de los datos de la estación meteorológica PACHD operada por el Servicio 

Meteorológico Nacional.  

En paralelo a la evaluación hidráulica de los sistemas, se analizó de modo preliminar la calidad de 

agua que proporcionaron durante el periodo de evaluación, mediante el seguimiento del pH, la 

conductividad eléctrica (CE) y la A600 como indicador de turbidez, tanto a la entrada como a la 

salida de las celdas. Finalmente, el 20 de octubre de 2014 se evaluó la capacidad de remoción de 

contaminantes microbiológicos en el SBp mediante un balance de coliformes totales (CT) y de 

cuenta heterotrófica total (CHT). Para ello se simuló un evento de precipitación extremo (30.64 

mm/10 min) mediante la adición de agua de escorrentía sintética microbiológica (ASm). 

 

7.6 EVALUACIÓN DEL SBp EN CONDICIONES SIMULADAS DE LLUVIA 

Se realizó la simulación de cuatro lluvias de diseño (Figura 7.5) con una precipitación de 3.9 mm, lo 

que corresponde al promedio histórico de un día de lluvia en época de estiaje calculado a partir de 
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un histórico de 1971 – 2000 (SMN, 2010) y considerando un área de captación del 7%. Todas las 

simulaciones se realizaron dentro del laboratorio. 

 

Figura 7.5 Simulaciones de lluvias de diseño. 

 

Las primeras dos simulaciones se realizaron con AEUs los días 11 de enero y 14 de septiembre del 

2015 y las últimas dos con agua de escorrentía urbana real (AEUr) el 1 de diciembre del 2015 y el 6 

de enero del 2016. Las últimas dos simulaciones se realizaron con una muestra compuesta tomada 

los días 27 y 28 de octubre del 2015 de los drenes pluviales del área de química (C; Figura 7.1) y 

del estacionamiento (E; Figura 7.1), la cual permaneció en refrigeración a 4°C hasta su adición al 

sistema. 

Las simulaciones se realizaron con tiempos de retención hidráulica (TRH) de 2 y 24 horas para cada 

tipo de agua, como se muestra en la Figura 7.6. Para cada contaminante se calculó el porcentaje de 

remoción a la salida del sistema. 

 

Figura 7.6 Características de las lluvias de diseño simuladas. 
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7.7 TÉCNICAS ANALÍTICAS  

7.7.1 Análisis fisicoquímicos 

7.7.1.1 pH, CE, A600 

El pH y la conductividad eléctrica se midieron con un medidor multiparamétrico (OAKTON®, EE. 

UU.). La A600 se midió en celdas de cuarzo de 1 cm de trayecto óptico en un espectrofotómetro 

modelo Genesys 10vis (Thermo Electron Corporation®, E.U.A.). 

 

7.7.1.2 Sólidos suspendidos totales (SST) 

Los sólidos suspendidos totales se determinaron por gravimetría, según el método 2540 D (APHA, 

2012). 50 mL de muestra se filtraron a través de una membrana de nitrocelulosa de 0.45 m de 

tamaño de poro, la cual había sido previamente llevada a peso constante a 105°C.  

 

 

7.7.1.3 Demanda química de oxígeno (DQO) 

La DQO se midió de acuerdo con el método 5220D (APHA, 2012). En tubos Pyrex de 16 x 100 mm 

se adicionaron 2.5 mL de la muestra sin filtrar a 1.5 mL de la solución digestora (preparada 

mezclando las soluciones de 10.216 g K2Cr2O7 en 500 mL de agua y de 33.3 g de HgSO4 en 167 

mL de H2SO4 concentrado; ambas soluciones se mezclaron y aforaron a 1 L con agua) y a 3.5 mL 

de una solución de Ag2SO4 (10.142 g Ag2SO4 por L de H2SO4 concentrado). Posteriormente, los 

tubos se colocaron en un bloque de digestión (COD Reactor, HACH) a 150°C por dos horas. 

Después de la digestión las muestras se dejaron reposar un día antes de medir la absorbancia a 600 

nm. Los valores de DQO se determinaron a partir de una curva de calibración de 100 a 600 ppm de 

biftalato de potasio (preparada a partir de una solución madre de 0.850 g C8H5KO4/L). 

 

7.7.1.4 Carbono orgánico disuelto (COD) 

Se determinó mediante la técnica 5310 de la APHA (2012) en un equipo de análisis de carbono 

orgánico total TOC-V Analyzer (Shimadzu®, Japón) localizado en la Universidad Tecnológica de 

Tecámac, Edo. de México. 

 

7.7.1.5 UV254 

La UV254 es típica de grupos aromáticos presentes en la materia orgánica del agua natural. En 

particular, se le considera una medida relacionada con la materia orgánica persistente, es decir, con 

sustancias húmicas (Matilainen et al., 2011). 
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Las muestras se colocaron en celdas de cuarzo de 1 cm de trayecto óptico y se determinó su 

absorbancia a 254 nm por triplicado en un espectrofotómetro Lambda 40 UV-vis (Perkin Elmer, 

E.U.A.). 

 

7.7.1.6 Demanda bioquímica de oxígeno (DBO5) 

Se utilizó un sistema OxiTop (WTW Measurements Systems, Alemania), que registra la DBO de 

modo automático durante 5 días. Dicho sistema utiliza botellas cerradas en las que la 

despresurización provocada por el consumo de oxígeno relacionado a la biodegradación de la 

materia orgánica se registra por medio de sensores electrónicos piezorresistivos. En función de su 

carga orgánica, se coloca un volumen determinado (22.7 ˗ 432 mL) de la muestra (pH 6 ˗ 8). Los 

valores de DBO5 (0 ˗ 4,000 mg/L) se obtienen al multiplicar el valor registrado el quinto día por un 

factor determinado por el volumen del ensayo; en este caso se utilizaron 432 mL de muestra sin 

filtrar y el factor correspondiente es 1. 

 

7.7.1.7 Nitrógeno total Kjeldahl (NTK) 

Se determinó mediante el método normalizado 4500-B (APHA, 2012). En tubos digestores se 

colocaron 5 mL de muestra (previamente concentrada por reducción de volumen de 50 mL a 5 mL) 

y  5 mL de mezcla digestora (se disuelven 13.4 g de K2SO4 y 7.3 g de CuSO4 en 800 mL de agua 

destilada para después adicionar 134 mL de H2SO4 concentrado y aforar a 1 L con agua 

desionizada). Los tubos se colocaron en el digestor Kjeldahl y transcurridos 90 minutos de 

digestión, se añadieron 2 mL de H2O2 y 0.4 g de K2SO4 para continuar con la digestión a 370°C. La 

reducción del volumen y el cambio de color a verde pálido indican el término de la digestión. 

Posteriormente, las muestras se destilaron (Gerhardt® Vapodest 20, Alemania) para transformar el 

NH4 en NH3. El destilador se programó para que adicionara 15 mL de NaOH al 50% al tubo con la 

muestra digerida, con un tiempo de destilación de seis minutos al 60% de potencia de vapor. El 

destilado se colectó en un matraz Erlenmeyer con 50 mL de solución indicadora (5 g de ácido 

bórico disueltos en agua desionizada, 35 mL del indicador A –preparado con 100 mg de 

fenolftaleína aforados a 100 mL con alcohol etílico– y 10 mL del indicador B, preparado con 33 mg 

de verde de bromocresol y 66 mg de rojo de metilo en 100 mL de alcohol etílico). La mezcla se 

ajustó con ácido o álcali hasta obtener un color café rojizo y se aforó a 1 L con agua destilada. 

Finalmente, el contenido del matraz de recolección se tituló con HCl 0.01 N hasta el vire de verde 

esmeralda a café rojizo. El análisis se hizo con la fracción filtrada y sin filtrar de la muestra. La 

concentración de NTK en la muestra se calculó con la Ecuación 7.1: 
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NTK = 
(𝑃−𝐵) ∙ 𝑚𝑒𝑞 ∙𝑁 ∙1000

𝑉
       (Ecuación 7.1) 

Donde:  

P: Volumen gastado en la titulación de la muestra 

B: Volumen gastado en la titulación del blanco (mL) 

N: Normalidad del HCl 

meq: Miliequivalentes de nitrógeno (14 g/meq) 

V: mL de muestra 

 

7.7.1.8 Amonio (N-NH4
+
) 

El nitrógeno amoniacal se midió con el método del fenato (4500-NH3 D; APHA, 2012). A 10 mL 

de la muestra filtrada se le agregan 50 µL de MnSO4 0.003M, 0.5 mL de NaOCl al 1% y 0.6 mL de 

reactivo de fenato (2.5 g de NaOH y 10 g de fenol en 100 mL de agua destilada), en ese orden e 

inmediatamente. La mezcla se dejó reposar durante 10 minutos para leer la absorbancia a 600 nm. 

La concentración de N-NH4
+
 se calculó con una curva de calibración de 0 – 3 ppm preparada a 

partir de una solución madre de NH4Cl de 100 ppm (381.9 mg de NH4Cl/L). 

 

7.7.1.9 Nitritos (N- NO2
-
) 

La técnica analítica empleada para la cuantificación de N-NO2
-
 es una modificación de la reacción 

de Griess-Ilosvay (4500- NO2
-
; APHA, 2012). A pH ácidos (2 – 2.5) se forma un compuesto azo 

colorido (rojizo-violeta) a través del acoplamiento de la sulfonilamida diazotizada con el N-(1-

naftil)-etilendiamina diclorohidratado, luego del cual el color producido es directamente 

proporcional a la cantidad de nitritos presentes. A 50 mL de muestra filtrada se le agregaron 2 mL 

de reactivo de color (preparado al disolver 100 mL de H3PO4 al 85% y 10 g de sulfonilamida en 800 

mL de agua desionizada; luego se añadió 1 g de N-(1-naftil)-etilendiamina diclorohidratado y se 

aforó a 1 L con agua destilada). La absorbancia a 543 nm se midió entre 10 minutos y 2 horas 

después de la adición. La solución madre de NO2
-
 (250 ppm) se preparó disolviendo 0.0114 g de 

NaNO2 (previamente secado a 105°C durante 2 horas) en 50 mL de agua desionizada. Las 

soluciones de la recta de calibración se prepararon con concentraciones comprendidas entre 0.02 y 

0.5 ppm de N. 

 

7.7.1.10  Nitratos (N-NO3
-
) 

Los nitratos reaccionan con el ácido difenilsulfónico para producir un compuesto nitro derivado que 

a pH básico forma una sal de diazonio de color amarillo, cuya absorbancia puede medirse a 410 nm 

(Mubarak et al., 1977).  
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Una alícuota de 10 mL de la muestra filtrada se evaporó a sequedad. El residuo se mezcló con 2 mL 

de ácido fenildisulfónico (25 g de fenol blanco en 150 mL H2SO4 concentrado). La mezcla anterior 

se diluyó con 20 mL de agua destilada y luego se adicionaron 7 mL de KOH 12N con agitación 

hasta que se desarrolló la máxima coloración amarilla. La solución se aforó a 50 mL con agua 

destilada y se leyó la absorbancia a 410 nm. La curva de calibración (con concentraciones de 0 a 2 

ppm de N-NO3
-
) se realizó a partir de una solución madre preparada con 0.7218 g de KNO3 anhidro 

por L de agua desionizada, cantidad equivalente a 100 ppm de N-NO3
-
. 

 

7.7.1.11  Ortofosfatos totales y disueltos (Orto-PT y Orto-PD). 

Los ortofosfatos reaccionan en medio ácido con el molibdato de amonio para formar ácido 

molíbdico fosfórico, que con un agente reductor como el ácido ascórbico se transforma en azul 

fósforo molibdeno, cuya absorbancia es posible determinar a 690 o 880 nm (método 4500-PF; 

APHA, 2012).  

Para determinar los ortofosfatos totales (Orto-PT) y los ortofosfatos disueltos (Orto-PD) a 25 mL de 

muestra (sin filtrar y filtrada, respectivamente), se le adicionaron 2.5 mL de una solución acuosa de 

tartrato de potasio y antimonio (1.877 g C8H4K2O12Sb2·3H2O/L), 2.5 mL de solución de molibdato 

de amonio (40 g (NH4)6Mo7O24·4H2O/L de H2O) y finalmente 0.5 mL de ácido ascórbico 0.1M. La 

solución se dejó reposar de 10 a 30 minutos para luego medir la absorbancia a 690 nm. Los datos se 

compararon contra una curva de calibración de 0.25-5 mg PO4
3-

/L preparada a partir de la 

disolución de 0.0287 g de KH2PO4 en 100 mL de agua (solución madre con 200 ppm de P). 

 

7.7.1.12  Metales 

La digestión de las muestras y los análisis posteriores se realizaron utilizando un horno de 

microondas (Mars X, E.U.A.) y un espectrómetro Perkin-Elmer ICP-OES (E.U.A.), 

respectivamente, para medir metales totales y disueltos (Ca, Mg, Fe, Al, Mn, Zn, Ni, Cr, Cu, Pb y 

Cd), los cuales se designan con los subíndices T y D, respectivamente. Para determinar metales 

disueltos, las muestras se filtraron a través de membranas de 0.45 m (Millipore) que habían sido 

previamente enjuagadas con 2 L de agua desionizada. 

 

7.7.1.13  Hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) 

El análisis de HAP totales se realizó utilizando cromatografía de gases/espectrometría de masas en 

un laboratorio certificado por la Entidad Mexicana de Acreditación (EMA) mediante el método 

estándar USEPA 8270 C (Investigación y Desarrollo de Estudios de Calidad del Agua, S.A. de 

C.V.; número de acreditación EMA: AG-010-154/12). Los siguientes HAP se incluyeron en el 
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análisis: naftaleno, acenaftileno, acenafteno, fluoreno, fenantreno, antraceno, fluoranteno, pireno, 

benzo(a)antraceno, criseno, benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno, benzo(a)pireno, 

indeno(1,2,3-cd)pireno, dibenzo(ah)antraceno, y benzo(g,h,i)perileno. La técnica tiene un límite de 

detección de 0,5 g/L para todos los HAP considerados. 

 

7.7.2 Análisis microbiológicos 

7.7.2.1 Cuenta heterotrófica total (CHT) 

El conteo se realizó mediante la técnica de dilución en serie en un medio sólido para métodos 

estándar. Una alícuota de 10 mL de muestra colectada en una bolsa de muestro Whirl Pak® (Nasco, 

E.U.A.) se diluyó sucesivamente hasta 10
5
; cada dilución se sembró por extensión en cajas Petri 

para el posterior conteo de unidades formadoras de colonias (UFC) luego de incubar a 37°C durante 

48 horas.   

 

7.7.2.2 Coliformes totales y fecales 

Las UFC de coliformes totales (CT) y fecales se midieron con  el procedimiento empleado para la 

determinación de CHT, pero utilizando un medio sólido de eosina y azul de metileno (Dibico®, 

México) para CT y agar m-FC (Fluka Analytical®, Sigma-Aldrich) para coliformes fecales. 
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8. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

8.1 CARACTERIZACIÓN DEL AGUA DE ESCORRENTÍA URBANA  

El agua de escorrentía generada en el campus Ciudad del Conocimiento de la Universidad 

Autónoma del Estado de Hidalgo se muestreó durante las temporadas de lluvia y estiaje, y se 

analizó según lo establecido en los apartados 7.2.1 y 7.7, respectivamente.  

 

8.1.1 Calidad del agua de escorrentía urbana 

Las tablas 8.1, 8.2, 8.3 y 8.4 desglosan los resultados de esta caracterización, así como la media, la 

desviación estándar y el coeficiente de variación (CV, expresado en porcentaje) de los valores 

obtenidos. También se presentan los límites de detección (LD) de los métodos analíticos 

correspondientes, y los valores de la norma mexicana NOM-015-CONAGUA-2007 (NOM, 2007), 

que regula la calidad del agua a emplear para recarga de acuíferos. Por último, se muestran los 

valores promedio, mínimo y máximo recopilados de la literatura para cada parámetro analizado. La 

Tabla 8.1 muestra los resultados correspondientes a pH, SST y parámetros relacionados con la 

materia orgánica, a saber, DQO, DBO5, COD, UV254 y SUVA. La Tabla 8.2 presenta las 

concentraciones de nutrientes y de microorganismos encontradas, mientras que las tablas 8.3 y 8.4 

exponen las concentraciones de metales totales y disueltos, respectivamente.     

De modo general, los valores determinados en las muestras de AEU se situaron dentro de los rangos 

encontrados en la literatura para cada parámetro. Contrariamente a lo que se esperaba, no se 

detectaron HAP en las muestras, ni siquiera en la muestra E, que se colectó en un estacionamiento. 

Esto probablemente se debe al alto límite de detección de la técnica analítica (0.5 g/L para todos 

los HAP considerados), porque de otra manera los HAP son contaminantes frecuentes del AEU, en 

especial si se trata de muestras colectadas en sitios cercanos a calles transitadas, gasolineras, talleres 

mecánicos o lotes de estacionamiento. En un estudio llevado a cabo en Tijuana, México, se 

encontraron concentraciones totales de 16 HAP comprendidas entre 1,113 y 4,866 g/L para sitios 

comerciales, residenciales e industriales (García-Flores et al., 2013). Los autores atribuyeron estos 

elevados valores de HAP principalmente a las emisiones de vehículos en mal estado y a fugas de 

aceites gastados y, en menor grado, a la abrasión de llantas y asfalto. Sin embargo, estas fuentes de 

emisión no parecen ser significativas en nuestra área de estudio, ya que de serlo los HAP habrían 

podido ser detectados incluso con el alto LD de la técnica. 
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Tabla 8.1 pH, sólidos suspendidos y materia orgánica en el AEU  

generada en época de lluvias (L) y de estiaje (S). 

Muestra 
pH 

SST  

(mg/L) 

DQO   

(mg/L) 

DBO5   

(mg/L) 
DBO5/DQO 

COD   

(mg/L) 
UV254 SUVA 

L S L S L S L S L  S L  S L S L S 

B 7.4 7.8 465 2,051 131 284 > 37 41 NC 0.14 12.8 16.7 0.39 0.37 3.1 2.2 

C 7.2 7.2 367 548 89 91 13 27 0.15 0.30 5.7 12.4 0.26 0.35 4.5 2.8 

E 6.9 7.4 35 530 < LD 241 6 42 NC 0.17 5.3 22.5 0.23 0.53 4.4 2.3 

P 7.5 7.7 251 1,105 97 162 13 29 0.13 0.18 6.1 19.1 0.31 0.44 5.0 2.3 

Media 7.2 7.5 279 1,059 106 195 11 35 0.14 0.20 7.5 17.6 0.30 0.42 4.2 2.4 

Desv. Est. 0.3 0.3 185 713 22 86 4 8 0.01 0.07 3.6 4.2 0.07 0.08 0.8 0.3 

CV 4 4 66 67 21 44 38 23 6 34 48 24 24 19 19 11 

LD - - 28 25 1 - 0.1 - - 

NOM-015 - 150 - - - - - - 

Ref 
Media 7.2 187 97 15 - - - - 

Min-Max 4.4 - 12 0.50 – 2,988 22 - 279 2 - 36 - - - - 

NC: Las relaciones no pudieron calcularse porque los valores de DBO5 o de DQO eran indefinidos. 

CV: Coeficiente de variación.  

LD: Límite de detección de la técnica analítica. 

NOM-015: Límites máximos permisibles establecidos por la NOM-015-CONAGUA-2007, que regula la 

calidad del agua destinada a la infiltración artificial de acuíferos (NOM, 2007). 

Ref: Valores promedio, mínimo y máximo reportados en la bibliografía (Tabla 3.3).  

 

8.1.2 Variabilidad de los resultados 

Respecto a las características presentadas en la Tabla 8.1, el CV varió entre 4% (para los valores de 

pH) y 66-67% (para las concentraciones de SST determinadas en las estaciones de lluvia y estiaje, 

respectivamente). La elevada variabilidad en las concentraciones de SST puede constatarse por 

observación directa de las muestras que se obtuvieron (Figura 8.1). En el estudio ya mencionado, 

que evaluó la calidad de la escorrentía de la ciudad de Tijuana, se presentaron CV hasta de 106% 

para el contenido de sólidos (García-Flores et al., 2013). Estas variaciones pueden atribuirse a 

cambios en el caudal de la escorrentía, ya que conforme este aumenta, se movilizan partículas de 

suelo más gruesas desde las áreas desprovistas de vegetación (Tiefenthaler et al. 2000). En las 

muestras obtenidas en el campus universitario, las mayores variabilidades entre todas las variables 

de calidad del agua se obtuvieron para las concentraciones de ortofosfatos disueltos (Orto-PD, 

101%, Tabla 8.2), ZnT (103%, Tabla 8.3) y MgD (128%, Tabla 8.4) medidas durante la estación de 

lluvias.  
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Figura 8.1 Sólidos suspendidos totales en el AEU obtenida en los cuatro puntos de muestreo  

(B, C, E y P) en la estación de lluvias. 

 

8.1.3 Sólidos suspendidos totales y variables relacionadas con la materia orgánica 

En lo que respecta a las variables de calidad del agua presentadas en la Tabla 8.1 (e.g., pH, SST, 

DQO, DBO5, COD), casi todos los valores encontrados fueron consistentes con lo que se ha 

reportado para agua de escorrentía urbana generada a nivel mundial (Tabla 3.3). Excepciones a lo 

anterior fueron las concentraciones de DBO5 (en las estaciones de lluvia y de estiaje) y de DQO 

(durante el estiaje) medidas en la muestra B, así como la concentración de DBO5 determinada en la 

estación de estiaje en el punto E, todas las cuales sobrepasaron los rangos publicados para estas 

variables.  

Algunas fuentes comunes de materia orgánica en el AEU son las heces de fauna urbana, 

petroquímicos de origen automotriz y detergentes (Erickson et al., 2013). En áreas provistas de 

vegetación, los exudados de plantas y los compuestos húmicos provenientes del suelo contribuyen 

apreciablemente al contenido orgánico en AEU (McElmurry et al. 2014). 

El límite máximo permisible establecido por la NOM-015-CONAGUA-2007, que regula la calidad 

del agua destinada a la infiltración artificial de acuíferos, para la concentración de SST es de 150 
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mg/L (NOM, 2007). Dado que las concentraciones de SST de tres de las muestras analizadas (B, C 

y P) fueron sustancialmente mayores a este límite durante las dos estaciones, y en particular durante 

la temporada de estiaje, este resultado enfatiza la necesidad de una etapa de remoción de sólidos 

antes de que el AEU se reúse con esta finalidad. 

Las relaciones DBO5/DQO que se calcularon para todas las muestras (y que se encontraron en el 

intervalo 0.13 – 0.30) indicaron una tratabilidad biológica reducida de la materia orgánica. Esto 

puede deberse a contenidos elevados de sustancias húmicas, lo cual se reafirma con los altos valores 

calculados para la absorbancia UV específica (SUVA), especialmente durante la época de estiaje 

(Tabla 8.1). En efecto, los valores encontrados en este periodo (3.1 – 5.0) fueron mayores a los 

reportados por McElmurry et al. (2014) (i.e., 1.0 – 3.5). Los valores altos de SUVA se han asociado 

a superficies arboladas, que reciben exudados de plantas (tales como flavonoides y terpenoides) en 

grandes cantidades y que producen escorrentías ricas en materia húmica hidrófoba. Hay una fuerte 

correlación entre la SUVA y el contenido de carbono aromático en muestras de agua natural 

(Nguyen et al., 2010); en consecuencia, la SUVA se considera un indicador del carácter aromático 

de los compuestos orgánicos acuáticos y de la concentración de materia orgánica persistente 

(Leenheer y Croué, 2003). Los resultados de este estudio sugieren que la remoción de materia 

orgánica presente en el AEU deberá basarse en adsorción más que en procesos de oxidación 

microbiana.        

En cuanto al contenido de COD, las concentraciones encontradas en el AEU pueden considerarse 

reducidas debido a que son similares a la concentración encontrada típicamente en agua residual de 

carga débil (< 250 mg/L; Makepeace et al., 1995). Este parámetro también varía en función del uso 

del suelo. Así, las áreas con vegetación producen escorrentías con mayores concentraciones de 

COD si se les contrasta con superficies más urbanizadas, tales como los lotes de estacionamiento 

(McElmurry et al., 2014).  

 

8.1.4 Nutrientes y contaminantes microbiológicos 

La Tabla 8.2 presenta la calidad del AEU en términos de contaminantes nitrogenados (NTK, N-

NH4
+
, N-NO2

-
, N-NO3

-
), fosfatados (Orto-PT y Orto-PD) y microbiológicos (coliformes totales, CT, 

y cuenta heterotrófica total, CHT, ambos en unidades logarítmicas). Para casi todos los 

contaminantes mencionados, los resultados obtenidos corresponden a los rangos reportados en la 

bibliografía. Como excepción a lo anterior, durante la temporada de estiaje se determinaron en tres 

de las muestras (B, C y P) concentraciones de Orto-PT mayores a los datos máximos reportados en 

la bibliografía para esta variable. El contenido de NTK medido durante la época de secas en la 

muestra B también superó los valores publicados.  
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Los compuestos nitrogenados se encuentran en el AEU debido al uso de fertilizantes, la 

descomposición de la materia vegetal, los residuos animales e incluso a la deposición atmosférica 

(particularmente importante en el caso de los nitratos) (Davis y McCuen, 2005). La concentración 

de NTK en las muestras cumplió con el límite máximo (40 mg N/L) establecido por la NOM-015-

CONAGUA-2007 (NOM, 2007) y que es bastante permisivo. Los contenidos de los demás 

contaminantes nitrogenados (N-NH4
+
, N-NO2

-
 y N-NO3

-
) no están regulados por este estándar; no 

obstante, se les encuentra frecuentemente en aguas degradadas y sugieren la necesidad de un 

tratamiento posterior. Por ejemplo, las concentraciones superiores a 2 mg N-NO3
-
/L (tales como las 

encontradas en las muestras B y P durante la temporada lluviosa) suelen asociarse a una calidad del 

agua pobre (Davis y McCuen, 2005). Dado que los contaminantes nitrogenados no se remueven 

eficientemente por adsorción o intercambio iónico, su eliminación debería basarse en mecanismos 

de desasimilación bacteriana a gases o en asimilación a la biomasa por parte de plantas. Ambos 

mecanismos pueden ocurrir en sistemas ecológicos, entre los que se encuentran las celdas de 

biorretención, si se diseñan adecuadamente (Davis et al., 2009).  

 

   Tabla 8.2 Nutrientes y contenidos microbiológicos en el AEU generada 

 en época de lluvias (L) y de estiaje (S). 

Muestra 

NTK   

(mg/L) 

N-NH4
+ 

(mg/L) 

N-NO2
- 

(mg/L) 

N-NO3
- 

(mg/L) 

Orto-PT  

(mg/L) 

Orto-PD  

(mg/L) 

Log CT 

(UFC/100 

mL) 

Log CHT 

(UFC/100 

mL) 

L S L S L S L S L S L S L S L S 

B 7.5 26.4 1.7 1.1 0.09 0.15 2.29 1.08 2.95 3.19 2.03 1.44 6.5 5.0 6.8 5.1 

C 6.1 8.8 1.3 0.2 0.01 0.05 1.58 0.63 1.47 4.41 0.47 4.20 6.1 6.3 6.4 6.3 

E 2.5 5.4 1.0 0.7 0.07 0.08 0.42 1.12 1.12 1.32 0.38 1.16 4.6 5.8 4.8 5.9 

P 3.6 14.3 0.8 2.2 0.03 0.08 4.63 1.53 1.35 5.15 0.35 4.98 4.8 5.7 5.9 5.8 

Media 4.9 13.7 1.2 1.0 0.05 0.09 2.23 1.09 1.72 3.52 0.81 2.95 5.5 5.7 6.0 5.8 

Desv. Est. 2.3 9.2 0.4 0.8 0.03 0.04 1.78 0.37 0.83 1.67 0.82 1.93 1.0 0.5 0.8 0.5 

CV 47 67 32 81 70 46 80 34 48 48 101 66 17 9 14 9 

LD - 0.2 0.5 0.01 0.001 0.08 0.22 0.09 0.11 0.09 0.06 - - 

NOM-015  40 - - - - - - - 

Ref 
Media 1.2 1.4 - 1.44 0.65 - 6.5 - 

Min-Max 0.1 - 17.7 0.5 - 2.3 - 0.01 - 4.80 0.01 - 2.95 - 6.3 - 6.8 - - 

CV: Coeficiente de variación.  

LD: Límite de detección de la técnica analítica. 

NOM-015: Límites máximos permisibles establecidos por la NOM-015-CONAGUA-2007, que regula la 

calidad del agua destinada a la infiltración artificial de acuíferos (NOM, 2007). 

Ref.: Valores promedio, mínimo y máximo reportados en la bibliografía (Tabla 3.3).  
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La contaminación por fósforo no está contemplada en la norma que regula la calidad del agua 

empleada para recargar acuíferos. Sin embargo, todas las muestras obtenidas durante las dos 

estaciones indicaron que estos compuestos deben ser removidos del agua, ya que las 

concentraciones de Orto-PT mayores a 1 mg/L se asocian con agua de baja calidad (Davis y 

McCuen, 2005). Los contaminantes fosfatados pueden provenir de la descomposición de la 

vegetación, las heces de la fauna urbana y los fertilizantes empleados en jardinería. El contenido 

microbiológico (CHT y CT) en el AEU también se asocia con excretas animales, aunque 

igualmente puede derivarse de deposición atmosférica, tanto húmeda como seca (Kaushik et al., 

2014). A diferencia de los compuestos nitrogenados inorgánicos, los contaminantes fosfatados y 

microbiológicos tienen una fuerte afinidad por los suelos y en general por los medios sólidos, y por 

consiguiente pueden removerse por métodos de infiltración o por los sistemas ecológicos ya 

mencionados. 

 

8.1.5 Metales 

Los contaminantes metálicos constituyen un problema considerable porque en el AEU su 

concentración puede ser uno o dos órdenes de magnitud mayor que en aguas residuales domésticas 

(Tsihrintzis y Hamid, 1997). En particular, si se pretende reusar el AEU, debería considerarse el 

riesgo a la salud pública que representan los metales pesados. Las fuentes principales de metales en 

el AEU son la deposición atmosférica y las superficies metálicas, principalmente de las que se 

emplean en tejados, además de las fugas de fluidos de vehículos y la abrasión del asfalto, 

neumáticos y pastillas de frenos (Tsihrintzis y Hamid, 1997).    

La Tabla 8.3 muestra las concentraciones totales de Ca, Mg, Fe, Al, Mn, Zn, Ni, Cr, Cu, Pb y Cd 

medidas en las distintas muestras de AEU que se tomaron, mientras que la Tabla 8.4 presenta las 

concentraciones de estos metales en forma disuelta. La norma NOM-015-CONAGUA-2007 (NOM, 

2007) no especifica los niveles máximos de metales en agua destinada a la recarga de acuíferos, 

debido a lo cual, para fines comparativos, en ambas tablas se incluyeron los límites máximos 

permisibles de metales en agua potable estipulados en la modificación a la NOM-127-SSA1-1994 

(NOM, 2000). De modo general, las concentraciones de metales totales y disueltos coinciden con el 

rango de los valores reportados; la excepción a lo anterior fueron las concentraciones de MnT 

medidas durante la estación de estiaje, que superaron los mayores valores publicados (Tabla 8.3). 
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Las concentraciones totales de Fe, Al y Mn excedieron considerablemente las concentraciones 

permitidas por la modificación a la NOM-127-SSA1-1994 (NOM, 2000), lo que sugiere la 

importancia de la erosión en la calidad del AEU muestreada. Aunque las concentraciones de Fe y 

Al, en específico, fueron muy altas, estos metales no se consideran contaminantes de interés 

prioritario en el AEU. En contraste, Cd, Cu, Pb y Zn sí se consideran prioritarios por su toxicidad y 

porque ocurren con frecuencia en este tipo de agua (Nieber et al., 2014). Los niveles medidos para 

Cd total y disuelto fueron siempre inferiores a los límites máximos permitidos por la modificación a 

la NOM-127-SSA1-1994 (5 g/L; NOM, 2000) y al límite de detección de la técnica (23 g/L). Las 

concentraciones de Zn y Cu también fueron inferiores a los límites establecidos por la normatividad 

mexicana para agua potable. Por consiguiente, desde el punto de vista de riesgos a la salud, el 

mayor problema del AEU es el Pb. La concentración de este metal pesado varió ampliamente entre 

las muestras, y sobrepasó el límite establecido para agua potable (10 g/L) durante la estación seca.     

En el AEU, la partición de los metales en sus formas particulada y disuelta varía según el metal del 

que se trate, el pH, la concentración de sólidos presente y el contenido de materia orgánica, entre 

otros factores (Huber et al., 2016). Las mayores fracciones de metales disueltos correspondieron al 

Ca, Mg y Ni (45% –72%   de la concentración total). Para el Al, Mn y Zn esta proporción fue menor 

(1%–28 %), y algunos metales (i.e., Fe, Cr, Cu y Pb) pudieron ser detectados en las muestras 

completas, mas no en la fracción disuelta. Dado que estos metales se encuentran usualmente 

adheridos a las partículas sólidas, la remoción de los sólidos suspendidos puede ser un método 

efectivo para reducir las concentraciones de metales en agua destinada a la recarga de acuíferos. 

Para la estación de lluvias, se encontraron correlaciones altas y positivas (p ≤ 0.01) entre las 

concentraciones totales de Ca, Mg, Mn y Zn y las concentraciones de estos metales en fase disuelta 

(con r = 0.995, 0.958, 0.780 y 0.769, respectivamente). Para la estación de estiaje, se determinaron 

correlaciones positivas entre las concentraciones totales y disueltas para Al (r = 0.826), Ca (r = 

0.779) y Mg (r = 0.914), mientras que estas correlaciones fueron negativas para Mn (r = -0.904) y 

Zn (r = -0.900). Este último resultado contradice lo reportado por Charters et al. (2016), quienes 

encontraron una correlación alta y positiva entre las concentraciones totales y disueltas de Zn en 

escorrentías generadas sobre distintos tipos de superficies, tales como techos galvanizados y calles 

de asfalto. 

 

8.1.6 Tendencias generales de los parámetros 

Las tendencias observadas entre los  sitios de muestreo señalan diferencias atribuibles a su grado de 

impermeabilidad. Con la excepción de tres parámetros (SUVA, CT y CHT) medidos durante la 
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estación de lluvias, las concentraciones determinadas en el sitio de muestreo B fueron 

significativamente superiores a las encontradas en el sitio E. Como se ilustra en la Figura 8.1 y en la 

Tabla 7.1 el sitio B recibe escorrentía de una zona altamente permeable (79.9%) y cubierta por 

vegetación, mientras que el sitio E la recibe principalmente de superficies impermeables (59.9%). 

El panorama general de la calidad del AEU señala que los contenidos de SST, DQO, compuestos 

nitrogenados inorgánicos (N-NH4
+
, N-NO2

-
 y N-NO3

-
), contaminantes fosfatados, coliformes  y 

algunos metales (FeT, AlT, MnT y PbT) necesitan disminuirse antes de que el agua se emplee para 

recargar acuíferos, aun cuando si la mayoría de estos contaminantes están por debajo o no son 

considerados por la norma NOM-015-CONAGUA-2007 (NOM, 2007). Los sistemas de 

biorretención son adecuados para este propósito, ya que permiten eliminar sólidos suspendidos, 

microorganismos y metales de modo eficaz (Aryal et al., 2010; Trowsdale y Simcock, 2011), y si se 

diseñan adecuadamente, estos sistemas también remueven nutrientes (Chen et al., 2013). En un 

sistema de biorretención, los contaminantes se eliminan por diversos mecanismos, tales como la 

sedimentación, la adsorción, la biodegradación o la fitoestabilización (Davis et al., 2009). Incluso la 

materia orgánica húmica, presente en el AEU que se genera en este sitio de muestreo, puede 

removerse eficientemente. Sin embargo, en climas áridos y semi-áridos, las celdas de biorretención 

deben diseñarse con características particulares y hasta ahora escasamente contempladas en los 

sistemas construidos. Específicamente, las plantas deben seleccionarse de modo que toleren y 

sobrevivan tanto a los períodos prolongados de estiaje y a un mantenimiento con agua mínimo 

(Houdeshel et al., 2012). 

 

8.1.7 Análisis estadísticos 

8.1.7.1 Análisis de medias 

Este análisis mostró más diferencias entre los puntos de muestreo durante la temporada de estiaje 

que durante la temporada de lluvias. Las muestras obtenidas durante este último período fueron 

estadísticamente diferentes (p < 0.05) en ocho parámetros (SST, UV254, N-NH4
+
, N-NO3

-
, Orto-PT, 

CHT, CaD y MnD), mientras que durante la época seca las muestras fueron significativamente 

diferentes (p < 0.05) en once parámetros  (pH, COD, SUVA, N-NH4
+
, Orto-PT, Orto-PD, CHT, CT, 

CaT, CaD y MgD). Dado que Orto-PT, N-NH4
+
, CHT y CaD fueron estadísticamente diferentes (p < 

0.05) en todas las muestras y en ambos períodos, pueden considerarse como indicadores de 

tendencias o cambios entre los diferentes sitios y estaciones.  

No se detectó una tendencia clara que relacionara la impermeabilidad de los sitios de muestreo y los 

valores medios de los parámetros considerados. El mayor número de parámetros sin diferencias 

significativas entre sitios de muestreo se encontró entre los sitios E y C (COD, SUVA, NTK, CaT, 
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MgD y NiT para la estación de lluvias y SST, NTK, AlT, AlD, FeT,  MgT, MnT, MnD y ZnT para la 

estación seca) y entre los sitios C y P (DQO, DBO5, COD, AlT, FeT,  MgT, MnT y NiT para la 

estación de lluvias y DQO, DBO5, NTK, AlD, CrT y NiD para la época de estiaje). Entre los sitios de 

muestreo B y P no se encontraron diferencias significativas (p < 0.05) en términos de pH, NTK, ZnT 

y NiT (en la época de lluvias) y de DQO, AlD, NiT, NiD y PbT (estación de estiaje). Entre los puntos 

E y P no se detectaron diferencias significativas (p < 0.05) en CT, Orto-PD, NiT y NiD en la 

temporada de lluvias, ni en DQO, N-NO2
-
, AlD, MnD y NiD en el estiaje.  

Finalmente, se encontraron valores estadísticamente diferentes para casi todos los parámetros 

medidos en los puntos B y C, y entre los sitios B y E. Entre los puntos B y C no se encontró 

diferencia significativa en la concentración de NiT (temporada de lluvias) y NiD (temporada de 

secas), mientras que entre los puntos B y E los únicos parámetros que no mostraron diferencias 

significativas fueron NiT y NiD, ambos en la temporada de lluvias. Esto último es consistente con un 

estudio que no encontró relación entre la concentración de Ni y la impermeabilidad del sitio, la 

cantidad anual de precipitaciones o la densidad de población (Duncan, 1999). Durante el estiaje, el 

número de parámetros que no fueron estadísticamente diferentes entre los sitios B y E (i.e., DQO, 

DBO5, N-NO3
-
, PbT y NiD) se incrementó. En este caso, la calidad de las muestras pudo haberse 

homogenizado debido a la deposición atmosférica de partículas o al viento.  

 

8.1.7.2 Análisis estadísticos multivariantes 

Se llevaron a cabo dos análisis multivariantes, de componentes principales (ACP) y factorial (AFP), 

para detectar relaciones entre la calidad del AEU, los sitios de muestreo y las estaciones (de lluvia y 

de estiaje). A continuación se detallan únicamente los resultados del AFP, debido a que este análisis 

confirma las relaciones entre variables que hayan podido detectarse gracias al ACP. La Tabla 8.5 

presenta la matriz ortogonal rotada con las cargas de las variables de calidad del AEU medidas 

durante las estaciones de lluvia y de estiaje. Las variables se agruparon en tres factores 

significativos (F1, F2 y F3), que en conjunto explican más del 96% de la varianza total del conjunto 

original de datos. Cada valor de la carga indica la correlación entre la variable original y el nuevo 

factor encontrado.      
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Tabla 8.5 Cargas de las variables de calidad del agua en los tres factores significativos  

(F1, F2 y F3) para las estaciones de lluvias y de estiaje. 

Variables 
Estación de lluvias 

 

Estiaje 

F1 F2 F3 

 

F1 F2 F3 

Valor propio inicial 18.94 5.52 4.44  18.16 7.70 4.15 

% de varianza 63.15 18.39 14.81  58.57 24.82 13.38 

% acumulado  63.15 81.54 96.34  58.57 83.39 96.77 

pH 0.32 0.91 0.10 

 

0.80 -0.21 0.49 

SST 0.71 0.33 0.62 

 

0.99 -0.12 -0.02 

DQO 0.72 0.56 0.39 

 

0.49 -0.76 0.13 

DBO5 0.89 0.34 0.28 

 

0.26 -0.96 0.04 

COD 1.00 0.07 -0.03 

 

-0.07 -0.64 0.76 

UV254 0.91 0.41 -0.04 

 

-0.47 -0.60 0.64 

SUVA -0.92 0.35 -0.02  -0.58 0.53 -0.62 

NTK 0.75 0.63 -0.03  0.96 0.22 -0.03 

N-NH4
+
 0.86 -0.37 0.35  0.51 -0.16 0.84 

N-NO2
-
 0.69 -0.34 -0.63 

 

0.80 -0.55 0.24 

N-NO3
-
 0.04 1.00 -0.04 

 

0.29 -0.06 0.95 

Orto-PT 0.98 0.11 0.18 

 

0.25 0.96 0.11 

Orto-PD 0.99 -0.08 0.08 

 

-0.14 0.96 0.24 

CHT 0.66 0.37 0.64 

 

-0.89 0.41 -0.17 

CT 0.70 -0.07 0.68 

 

-0.89 0.40 -0.16 

AlT 0.85 0.37 0.36 

 

0.99 -0.05 0.06 

AlD -0.32 0.88 -0.26 

 

0.84 -0.15 0.21 

CaT 0.80 0.55 -0.22 

 

0.55 0.01 0.83 

CaD 0.78 0.54 -0.30 

 

-0.09 0.10 0.99 

FeT 0.85 0.36 0.36 

 

0.96 0.04 0.25 

MgT 0.98 0.18 0.01 

 

0.98 0.05 0.17 

MgD 0.92 0.36 -0.11 

 

0.96 -0.26 -0.09 

CuT 0.70 -0.16 0.57 

 

0.98 -0.03 0.18 

MnT 0.88 0.38 0.28 

 

0.96 -0.10 0.24 

MnD 0.45 0.86 0.21 

 

-0.86 0.35 -0.19 

ZnT 0.16 0.28 0.94 

 

0.93 0.06 0.27 

ZnD -0.28 -0.19 0.93 

 

-0.85 -0.14 -0.47 

CrT 0.91 0.21 0.06 

 

0.90 0.19 -0.32 

NiT 0.09 -0.44 0.86 

 

0.79 0.60 -0.01 

NiD -0.53 -0.43 -0.38 

 

0.00 0.95 -0.25 

PbT < LD < LD < LD 

 

0.11 -0.84 -0.48 
 

Los subíndices T y D se refieren al contenido total y a la fracción disuelta, respectivamente.  

Las cargas significativamente altas (p ≤ 0.05) se indican en caracteres gruesos y en cursivas.  

LD: Límite de detección de la técnica analítica. 

 

Para la estación de lluvias, F1 pudo explicar 63.15% de la varianza total de los datos 

experimentales. Para dicha estación, las cargas superiores a 0.58 (p ≤ 0.05) se señalan en caracteres 

gruesos y en cursivas en la Tabla 8.5. Este valor límite corresponde al valor mínimo calculado para 

la correlación de Pearson, y se empleó para identificar las correlaciones elevadas entre las variables 
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originales y el factor encontrado (i.e., F1). A F1 contribuyeron positivamente las concentraciones de 

SST, parámetros relacionados con la materia orgánica (DQO, DBO5, COD y UV254) y con 

nutrientes (NTK, N-NH4
+
, N-NO2

-
, Orto-PT y Orto-PD), los indicadores de contaminación 

microbiológica (CHT y CT), metales corticales (AlT, CaT, CaD, FeT, MgT, MgD y MnT) y metales 

traza (CrT y CuT), mientras que la SUVA contribuyó negativamente a este factor (Figura 8.2A). En 

suma, F1 abarcó principalmente variables de calidad del agua asociadas a la erosión del suelo y a la 

lixiviación de materiales debida a la escorrentía sobre áreas cubiertas por vegetación. Este “factor  

asociado a la lixiviación de suelo y vegetación” también está ligado al sitio de muestreo B (Figura 

8.2A), el cual presentó los mayores niveles en las variables de calidad del agua ya mencionadas, 

excepto SUVA, en todo el sitio de estudio (de hecho, el menor valor de SUVA se encontró en el 

punto de muestreo B; tablas 8.1˗8.4).    

F2 representó 18.39% de la varianza total de los datos originales y mostró una correlación positiva 

entre los valores de pH, parámetros relacionados con el nitrógeno (NTK y N-NO3
-
) y ciertos 

contaminantes metálicos disueltos (AlD y MnD) (Tabla 8.5). F2 también está relacionado con los 

puntos de muestreo B y P (Figura 8.2A) porque las mayores concentraciones de los contaminantes 

mencionados se determinaron en alguno de los dos sitios de muestreo. La relación entre estos dos 

puntos puede explicarse porque están ubicados en un área que es drenada por la misma escorrentía, 

la cual pasa primero por el punto P y luego por el punto B (Figura 7.1). De la misma manera, este 

factor “de contaminación disuelta” puede asociarse con la lixiviación de metales y compuestos 

nitrogenados desde los sitios de muestreo B y P, la cual resulta en la presencia de estos 

contaminantes en formas de fácil disponibilidad.  

Finalmente, F3 representó 14.8% de la varianza total y recibió la contribución positiva de los SST, 

de parámetros asociados a contaminación microbiológica (CHT y CT), metales traza (NiT, ZnT, 

ZnD) y los puntos de muestreo B y C. En consecuencia, este factor se interpretó como “asociado a 

los sólidos”; también recibió una carga negativa por parte de los nitritos. Hay un número 

considerable de estudios que señalan que una fracción importante de la carga microbiana del AEU 

se asocia a partículas sedimentables; para coliformes fecales, Escherichia coli y enterococos, esta 

fracción se ha estimado en 40% (Characklis et al., 2005). Asimismo, la mayoría de los metales traza 

se asocian a los sólidos. Brown et al. (2013) encontraron que E. coli, enterococos, Cu, Ni y Zn se 

unen fuertemente a partículas, específicamente a las menores a 6 m. Esta fracción de partículas 

representa la menor proporción (< 25%) de la masa total de las partículas del AEU (Brown et al., 

2013).   
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Figura 8.2 Gráficos de las cargas resultantes de un análisis de factores principales (AFP) de las 

características del agua de escorrentía urbana. A) F1 vs. F2 (estación de lluvias); B) F2 vs. F3 

(estiaje). 
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En lo que concierne al estiaje, F1 representó el 58.57% de la varianza total de los datos 

experimentales. Los factores de carga mayores a 0.58 (p ≤ 0.05) se consideraron significativos, 

debido a lo cual se muestran en caracteres gruesos y en cursiva en la Tabla 8.5. Los parámetros de 

calidad del agua que contribuyeron positivamente a este factor fueron pH, SST, NTK, N-NO2
-
, AlT, 

AlD, FeT, MgT, MgD, CuT, MnT, ZnT, CrT y NiT, mientras que SUVA, algunos metales traza (MnD y 

ZnD) y los parámetros de contaminación microbiológica (CHT y CT) contribuyeron negativamente 

(Figura 8.2B). Así, F1 se refiere principalmente a contaminación por nutrientes y metales asociada a 

sólidos. Los nutrientes provienen probablemente de áreas cubiertas con vegetación, mientras que la 

contaminación metálica puede atribuirse tanto a la erosión del suelo (puesta en evidencia por la 

presencia de metales corticales como Al, Fe, Mg y Mn) y la liberación desde superficies y partes de 

automóviles (este es el caso de Cu, Zn, Cr y Ni; Joshi and Balasubramanian, 2010). F1 también se 

asoció al sitio de muestreo B (Figura 8.2B), donde se midieron las mayores concentraciones de las 

variables contribuyentes (tablas 8.1˗8.4). Por el contrario, los menores valores de las variables que 

se relacionan negativamente con F1 se determinaron en el punto B. F1 parece representar los 

mismos procesos en ambas estaciones, es decir, la lixiviación de contaminantes desde el suelo y la 

vegetación del sitio de estudio; sin embargo, en el periodo seco, a F1 no contribuyeron el pH, la 

materia orgánica, el nitrógeno amoniacal o los parámetros asociados al fósforo.  

F2 explicó 24.82% de la varianza total de los datos obtenidos y mostró correlaciones positivas entre 

Orto-PT, Orto-PD, NiT y NiD, y entre los sitios de muestreo P, C y B (Figura 8.2B). Esto se debe a 

que los sitios P y C presentaron los mayores niveles de Orto-PT, Orto-PD y NiD, mientras que la 

máxima concentración de NiT se determinó en el sitio B (tablas 8.2 ˗ 8.4). Este factor se consideró 

“antropogénico”, puesto que parece representar contaminantes difusos como los fertilizantes o los 

metales. A F2 contribuyeron negativamente contaminantes relacionados con la materia orgánica 

(i.e., DQO, DBO5, COD y UV254), un metal traza (PbT) y los sitios de muestreo E y B (Figura 8.2B). 

Esta contribución negativa es evidente al notar que en los sitios donde se determinaron las mayores 

concentraciones de materia orgánica (en términos de DQO y DBO5) y de PbT, es decir, los puntos B 

y E, también se midieron los menores niveles de Orto-PT, Orto-PD y NiD. Por último, F3 indicó una 

fuerte contribución positiva de COD y UV254, contaminantes nitrogenados (N-NH4
+
 y N-NO3

-
), CaT 

y CaD (Figura 8.2B). Este factor “orgánico” constituyó 13.38% de la varianza total de los resultados 

y puede haber sido la consecuencia del paso de la escorrentía sobre áreas revestidas de vegetación o 

sobre suelo desnudo.  
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8.2 EVALUACIÓN PRELIMINAR DEL FUNCIONAMIENTO DE LOS SISTEMAS DE 

BIORRETENCIÓN  

Se construyeron dos celdas de biorretención (SBp y SBc) según lo descrito en la sección 7.3, y se 

evaluó su potencial de retención hidráulica (por evento y global) y de remoción de contaminantes 

microbiológicos como indicadores de desempeño. Para ello, se trabajó con aguas de escorrentía 

sintéticas (AEUs y ASm), preparadas según las especificaciones de la sección 7.4.  

Durante esta evaluación preliminar, tanto los eventos pluviales como las adiciones de agua sintética 

que recibieron las celdas de biorretención se identificaron con números, tal y como se muestra en la 

Figura 8.3. Para simplificar, se usó la misma numeración de los eventos para describir el 

funcionamiento de ambos sistemas de biorretención, a pesar de que el SBc no recibió las adiciones 

de agua sintética.       

 

Figura 8.3 Eventos de lluvia monitoreados durante la evaluación de los sistemas de biorretención.  

Las precipitaciones se indican en azul y las adiciones de agua sintética (AEUs) y microbiológica 

(ASm) en rosa y en amarillo, respectivamente.   
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8.2.1 Características de los eventos de precipitación monitoreados 

Los eventos 8 y 14 contemplan tanto la precipitación (1 mm) como la adición de agua sintética 

(30.64 mm), mientras que los eventos 22 y 30 incluyen la adición de 6.13 mm y 220.59 mm de 

AEUs, respectivamente. En los eventos 8, 22 y 30 las adiciones de agua sintética exceden la escala 

de la Figura 8.3, por lo que se incluyeron los volúmenes adicionados (en mm) como etiquetas.  

Los sistemas de biorretención recibieron precipitaciones (y adiciones de agua) en un rango de 0.3 a 

220.6 mm de agua. El evento 30 (220.6 mm de precipitación durante 120 min) también excedió las 

escalas del gráfico, por lo que no se incluyó el valor en la figura mencionada. La relación de cada 

una de las precipitaciones registradas durante el periodo de evaluación (en mm) con su duración (en 

minutos) se muestra en la Figura 8.4A,  y en la Figura 8.4B, su distribución. La duración promedio 

de un evento durante el periodo de evaluación fue de 49 – 89 minutos (promedio: 68 minutos; : 

5%).  

 

 

Figura 8.4 Eventos de lluvia monitoreados. A) Duración y magnitud; B) Diagrama de cajas de la 

duración de los eventos. La línea dentro de la caja representa la mediana. Los límites de las cajas 

representan los percentiles 25 y 75. Las barras de error sobre y debajo de las cajas indican los 

percentiles 90 y 10, respectivamente, mientras que los puntos representan los valores atípicos. 

 

En la Figura 8.5, las magnitudes de las precipitaciones registradas históricamente durante las épocas 

de lluvias y de estiaje se contrastan contra las lluvias monitoreadas durante el periodo de evaluación 

de los sistemas de biorretención. Las precipitaciones  de las épocas de lluvia y de estiaje se tomaron 

a partir de los valores mensuales de un registro histórico de la ciudad de Pachuca que comprende de 

1980 a 2013 (Lizárraga-Mendiola et al., 2015).  
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Figura 8.5 Magnitud de las precipitaciones registradas en la ciudad de Pachuca en los periodos de 

lluvias, de estiaje y durante la evaluación del sistema de biorretención. La línea dentro de la caja 

representa la mediana. Los límites de las cajas representan los percentiles 25 y 75. Las barras de 

error sobre y debajo de las cajas indican los percentiles 90 y 10, respectivamente, mientras que los 

puntos representan los valores atípicos. 

 

La época de lluvias se caracteriza por precipitaciones de 15 a 95 mm; la época de estiaje, de  0.10 a 

40 mm y el periodo de evaluación, de 0.3 a 15 mm. Por consiguiente los valores de precipitación 

obtenidos durante los 56 eventos monitoreados se encuentran dentro del rango típico 

correspondiente al periodo de secas. La mayor variabilidad en la magnitud de las precipitaciones 

ocurre en época de lluvias.  

Zeying (2015) realizó un monitoreo de 58 eventos de precipitación, los cuales consideró adecuados 

para evaluar el desempeño de un sistema de biorretención en Hong Kong. Así, con base en el 

número de eventos monitoreados, al comportamiento del periodo evaluado (con base a los datos 

históricos) y al rango de milímetros registrados, los eventos monitoreados en este trabajo se 

consideraron suficientes para analizar el desempeño de los sistemas de biorretención. 

 

8.2.2 Evaluación del potencial de retención hidráulica por evento 

Por cada evento monitoreado se dio seguimiento al volumen de agua a la entrada y salida de los dos 

sistemas de biorretención (SBp y SBc) y se calculó el porcentaje retenido por cada uno, los cuales 

se muestran en las figuras 8.6 y 8.7, respectivamente. Los valores de los eventos que excedieron la 
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escala del gráfico están indicados dentro de la figura. Los porcentajes de remoción se clasificaron 

en tres posibles escenarios: buena retención, retención parcial y exportación. En color verde se 

muestran los casos en los que los sistemas lograron una buena retención, es decir, superior al 50% 

del volumen recibido; en color amarillo retenciones parciales, en las que se retuvo menos del 50% y 

en color rojo cuando el sistema exportó mayor cantidad de agua que la recibida.     

 

Figura 8.6 Retención de agua por evento monitoreado para el SBp. En color verde se muestran las 

retenciones mayores al 50%; en color amarillo, retenciones parciales (menores al 50%) y en color 

rojo, exportaciones de agua. Los rombos indican la adición de agua sintética.  

 

 

Figura 8.7 Retención de agua por evento monitoreado para el SBc. En color verde se muestran las 

retenciones mayores al 50%; en color amarillo, retenciones parciales (menores al 50%) y en color 

rojo, exportaciones de agua. 
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En la mayoría de los casos los sistemas lograron retener más del 50% del agua recibida. El SBp 

retuvo más del 50% del agua en 41 eventos y el SBc en 42; retuvieron menos del 50% en 7 y 3 

eventos y se observó la exportación de agua en 8 y 9 eventos, respectivamente. 

El análisis de cada evento nos permite evaluar el comportamiento de los sistemas bajo escenarios 

particulares y nos brinda información sobre las tendencias de su comportamiento de manera global. 

En la Figura 8.6 podemos observar la primera recuperación de agua a la salida del SBp durante el 

evento número 8, luego de que había recibido 22 mm de agua, y para el SBc durante el evento 

número 12, en el que recibió 19 mm (Figura 8.7). El desfase entre la recuperación de agua en ambos 

sistemas puede deberse a que durante el evento número 8 el SBp recibió, además, la adición de 31 

mm de AEUs, lo que impidió que siguiera reteniendo agua y, una vez saturado, el agua excedente se 

liberó a la salida. Esta tendencia se repite durante todo el monitoreo, ya que observamos que la 

liberación de agua a la salida del sistema está en función de su saturación, y a su vez, la saturación 

dependerá de la cantidad de agua retenida en el sistema.  

La capacidad de retención del sistema es inversamente proporcional a su saturación, y esta puede 

variar entre eventos por efectos de evapotranspiración, la cual está íntimamente ligada tanto a la 

configuración del sistema (tipo de materiales usados como medios filtrantes y tipo de plantas usadas 

para su construcción) como al clima (periodos entre eventos de lluvia, radiación, milímetros de 

lluvia por evento, duración de eventos de lluvia, entre otros).  

La Figura 8.8 muestra los escenarios de recuperación de agua según los milímetros de agua recibida 

en ambos sistemas. Las primeras dos cajas muestran las precipitaciones para las cuales los sistemas 

lograron buenas retenciones; las siguientes dos, las retenciones parciales y las últimas dos, aquellas 

para las que hubo exportación. Dentro de cada caja se muestran los porcentajes de los casos en los 

que se presenta dicho escenario, los cuales se calcularon con base en los eventos monitoreados para 

cada sistema. 

Considerando los milímetros recibidos por cada sistema, en la mayoría de los eventos se observa 

una buena retención de agua, ya que en el 70% de los casos se lograron retenciones superiores al 

50% al recibir precipitaciones por debajo de los 7 mm. En el 5 – 13% de los casos de observó una 

retención parcial con precipitaciones mayores a los 6 mm y en el 14 al 17% de los casos se 

obtuvieron exportaciones al recibir de 0.5 – 20 mm. 
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Figura 8.8 Escenarios de la retención hidráulica en función de las precipitaciones. 

 

De forma general, en aquellos eventos en los que ocurran precipitaciones inferiores a los 7 mm, 

existe una mayor probabilidad de que el sistema presente buenas retenciones. La evaluación del 

comportamiento puntual del sistema únicamente consideró su desempeño con base a los milímetros 

recibidos por evento y no contempló otras variables que afectan su desempeño, tales como la 

duración del evento y los días secos previos, que podrían modificar su capacidad de retención de 

agua y provocar (aunque con menor probabilidad) una pronta saturación y la exportación de agua.  

Aún es necesario realizar una evaluación del desempeño hidrológico del sistema durante la época de 

lluvias, para conocer su comportamiento bajo las condiciones de mayor variabilidad climatológica, 

aunque su duración sea menor en comparación con la de estiaje.  

 

8.2.3 Evaluación del potencial global de retención hidráulica  

Una de las evaluaciones más comunes que se realiza a los sistemas de biorretención se basa en 

medir su capacidad de retención, la cual representa el porcentaje en que se reduce el volumen del 

efluente de los sistemas con respecto al del influente. Con tal propósito, se realizaron los balances 

hidráulicos globales para los sistemas SBc y SBp durante el periodo monitoreado, según lo 

especificado en el apartado 7.5. El balance global se realizó considerando el total de agua recibida 

para cada sistema; el volumen a la salida se cuantificó para cada evento donde hubo exportación de 
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agua y el volumen retenido se calculó restando los valores de la salida a los de entrada. Los 

balances globales para los sistemas de biorretención control y piloto se muestran en las figuras 8.9A 

y 8.9B, respectivamente. Además, se muestran los porcentajes de agua correspondientes a la 

entrada, salida y a la retención de cada sistema, así como el tipo de agua que recibió.  

 

 

Figura 8.9 Balances hidráulicos de los sistemas de biorretención.  

A) Sistema control (SBc); B) Sistema piloto (SBp). 

 

Como se indica en la Figura 8.9, ambos sistemas mostraron capacidades similares de retención de 

agua. Durante el periodo de evaluación, el SBc recibió un total de 218.6 mm de agua, de los cuales 

retuvo el 49%, mientras que el SBp recibió un total de 525.3 mm de agua, de los cuales retuvo el 

47%. Estos valores son semejantes a lo reportado en otros estudios; por ejemplo, según Steffen 

(2012), la capacidad de retención hidráulica típica es generalmente de 40 a 50%. Aparentemente, la 

incorporación del hidrogel al medio filtrante no aumentó la capacidad de retención de agua de los 

sistemas por encima de los valores comúnmente encontrados en la literatura. Jiang et al. (2015) 

reportan, para un jardín de lluvia construido en Lakewood, Colorado, una retención hidráulica de 37 

a 61%. En un período de tres años, la retención hidráulica global reportada por estos autores fue de 

53%, lo cual es consistente con los resultados obtenidos en el presente estudio. Chapman y Horner 

(2010) determinaron una retención de agua superior, de 48 a 74%, en dos años y medio de 

evaluación de una celda de biorretención construida en Seattle, E.U.A. La mitigación del caudal fue 

aún mayor en una celda construida en Virginia, E.U.A., puesto que se retuvo el 97% de la 

escorrentía producida por un lote de estacionamiento (DeBusk y Wynn, 2011). 
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8.2.4 Evaluación preliminar de la calidad de los efluentes de los sistemas de biorretención 

Como ya se había mencionado, la recuperación de agua ocurrió a partir de la saturación de los 

sistemas; así, del total de eventos monitoreados, el SBp permitió la recuperación de agua en 18 de 

ellos; el SBc, en 14. Para cada uno de ellos se tomaron muestras que se analizaron en términos de 

pH, conductividad y absorbancia a 600 nm (A600) como indicador de turbidez. Las figuras 8.10 y 

8.11 muestran los valores medidos en los efluentes de ambos sistemas y en ellas se incluyen como 

valores de entrada la medición promedio de tres muestras de agua pluvial. Las figuras alusivas al 

SBp (8.10A, 8.11A y 8.11C) presentan en tonalidades más oscuras los eventos en los que se 

adicionó agua de escorrentía sintética.  

Para todos los casos se observó un aumento de pH en los efluentes de los sistemas (Figura 8.10), lo 

cual puede deberse a la presencia de sustancias alcalinas asociadas a los medios filtrantes, 

principalmente de la zeolita que es del tipo clinoptilolita cálcica; en ninguno de los casos el pH 

aumentó a más de 8.2. 

 

 

Figura 8.10 Valores de pH de los influentes y efluentes de los sistemas de biorretención. Los 

símbolos en azul representan los influentes y en rojo los efluentes. Los símbolos en tonalidades más 

obscuras señalan los eventos con adición de agua sintética. A) SBp; B) SBc. 

 

La Figura 8.11 muestra los valores de conductividad y A600 que se midieron en los efluentes de 

ambos sistemas. Estos indicadores tienen en general comportamientos similares, los cuales se 

aprecian mejor en las imágenes B y D de la Figura 8.11, que corresponden al SBc (y que no recibió  

agua sintética). Así, las primeras fracciones de agua recuperadas presentan valores iniciales 

elevados de conductividad y de A600, lo cual puede deberse al arrastre de partículas asociadas a los 

materiales filtrantes. Posteriormente los valores tienden a estabilizarse, lo que puede deberse al 

asentamiento, tanto de los materiales filtrantes como de la cobertura vegetal, y al establecimiento de 

consorcios microbianos.  
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De forma general, en los eventos en que los sistemas recibieron agua de lluvia, los valores de A600 

y conductividad de los efluentes fueron mayores que los medidos en el agua de entrada; esto puede 

deberse a un efecto de lavado de las partículas asociadas o de iones retenidos con antelación en los 

materiales filtrantes. 

  

Figura 8.11 Valores de A600 y conductividad de los influentes y efluentes de los sistemas de 

biorretención. Los símbolos en azul representan los influentes y en rojo los efluentes. Los símbolos 

en tonalidades más obscuras señalan los eventos con adición de agua sintética. A) A600 de 

influentes y efluentes del SBp; B) A600 de influentes y efluentes del SBc; C) Conductividad de 

influentes y efluentes del SBp; C) Conductividad de influentes y efluentes del SBc. 

 

Únicamente en el evento 30 se observó la disminución de la A600, cuyo valor decreció de 0.127 a 

0.016 (i.e., 84%). En los eventos 8 y 14 la conductividad se redujo en 30 y 46%, respectivamente; 

es decir, de 2,360 a 1,648 µS/cm
2
 y de 16,130 a 8,648 µS/cm

2
, respectivamente. Este 

comportamiento refleja que la calidad del agua que reciba el sistema incide directamente en su 

eficiencia para depurarla; de manera general, las concentraciones bajas, características del agua 

pluvial, ocasionarán un lavado del material filtrante y sus valores serán mayores a la salida de 

sistemas de biorretención. 

Además de las variaciones por efecto de la calidad del agua a la entrada del sistema, se observó que 

la turbidez de los efluentes estará en función del volumen de los eventos. De este modo, los valores 
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más altos de turbidez registrados en el agua de salida de los sistemas se presentaron ya sea durante o 

enseguida de los eventos con mayores láminas de agua. En cambio, las mediciones de 

conductividad mostraron una tendencia a disminuir respecto al evento con recuperación de agua 

previo, lo que refleja que la calidad del agua a la salida de los sistemas también se verá afectada por 

los eventos que antecedieron a la recuperación de agua (es decir, a las condiciones iniciales del 

sistema). 

 

8.2.5 Evaluación de la remoción potencial de contaminantes microbiológicos 

Para evaluar el potencial de remoción de contaminantes microbiológicos, se condujo un 

experimento en el sistema de biorretención piloto (SBp), al cual se le añadió ASm en las 

condiciones señaladas en el apartado 7.5. Tanto la lámina de lluvia empleada para el experimento 

(30.64 mm) como la duración de la adición (10 minutos) son condiciones comparables a las de una 

precipitación extrema para la zona de estudio (figuras 8.3 y 8.4). De igual manera, se empleó una 

concentración elevada de un contaminante microbiológico modelo (Escherichia coli), a razón de 

6.72·10
7
 UFC/100mL. 

El balance microbiológico se muestra en la Figura 8.12; en ella se observa una remoción del 15% de 

coliformes totales y la exportación de mesófilos presentes en el sistema luego de que se simulara el 

evento de precipitación extrema.  

 

Figura 8.12 Remoción potencial de Escherichia coli y cuenta heterotrófica total (CHT) en el 

sistema de biorretención tras un evento de precipitación extrema. 

 

La remoción de E. coli conseguida es baja, si se le compara con los datos reportados por la 

bibliografía. Una posible explicación reside en la concentración tan elevada de E. coli que se 
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empleó en la simulación, y que es superior a la que normalmente se encuentra en un agua de 

escorrentía urbana (110 – 2·10
6
 UFC/100 mL; Grebel et al., 2013). Para un estudio realizado 

también a escala de laboratorio, se reportó una remoción de 54.6% en la densidad de E. coli medida 

en agua de escorrentía sintética con 2.7·10
3
 UFC/100 mL (Rusciano y Obropta, 2007). En este 

experimento se simuló una precipitación similar (31.8 mm) pero en un período de dos horas, lo que 

de igual forma podría explicar la eficiencia superior de remoción. En otro estudio de laboratorio, se 

reportó una remoción promedio de 72% de agua sintética con una concentración promedio de 1·10
6
 

UFC/mL en eventos que simularon una lámina de lluvia de 40 mm en una hora (Zhang et al., 2011). 

Estos autores reportaron además que la eficiencia de remoción aumentó a 97% tras 18 meses de 

operación, muy probablemente como consecuencia de la disminución en la porosidad del medio 

empleado.    

Efectivamente, el desempeño de los sistemas de biorretención variará drásticamente durante el 

primer año de operación (hasta el asentamiento del material filtrante y la cobertura vegetal), lo que 

provocará cambios en la remoción de contaminantes e incluso una mayor lixiviación de algunos de 

ellos (e.g., metales y nutrientes). Así mismo los periodos secos y húmedos, el diseño y las 

condiciones de operación afectarán significativamente (Chandrasena et al., 2014).  

La remoción de contaminantes microbiológicos en los sistemas de biorretención normalmente se 

atribuye a mecanismos tales como la filtración y la adsorción (Rusciano y Obropta, 2007). La 

filtración sucede si los contaminantes (en este caso, microorganismos) se depositan en la superficie 

del material poroso por acción de la gravedad o si son tamizados por restricción de tamaño. Este 

último es un mecanismo preferente en la remoción de quistes de protistas mas no en el caso de 

bacterias, virus u otros coloides (Grebel et al., 2013). En el caso de la adsorción, se ha reportado 

que es influenciada por distintos factores físicos, químicos y microbiológicos, tales como el tamaño, 

la textura y la hidrofobicidad del material filtrante, la presencia de materia orgánica, la temperatura, 

el caudal recibido, la fuerza iónica y el pH del agua, entre otros (Stevik et al., 2004). Las superficies 

de arena y de suelo empleadas en sistemas de biorretención tienen cargas negativas netas, al igual 

que los microorganismos y otros coloides comunes en AEU, lo que resulta en una repulsión 

electrostática que impide la adhesión (Grebel et al., 2013). Para que esta ocurra, los sólidos 

coloidales deben encontrarse a estrecha proximidad de la superficie del material filtrante, de modo 

que las fuerzas de atracción (tales como las de Van der Waals, estéricas o hidrófobas) sean mayores 

que las fuerzas repulsivas (Grebel et al., 2013).    

Aunque en esta simulación la eficiencia de remoción de contaminantes microbiológicos fue baja, en 

el caso de E. coli, o nula, en el caso de la CHT, aún debe evaluarse el desempeño del sistema de 
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biorretención en condiciones pluviométricas moderadas, ya que se espera que la eficiencia aumente 

como función directa del tiempo de retención hidráulica (Kim et al., 2012). 

 

8.3 EVALUACIÓN DE LA REMOCIÓN DE CONTAMINANTES EN EL SBp EN 

CONDICIONES SIMULADAS DE LLUVIA  

La remoción de contaminantes en el sistema de biorretención piloto (SBp) se evaluó según lo 

descrito en el apartado 7.6. Las simulaciones de eventos de precipitación se realizaron con AEU 

sintética (AEUs) o real (AEUr) de acuerdo a cuatro lluvias de diseño que se describen en la Figura 

7.6.  

La eficiencia de un sistema de biorretención suele medirse mediante el cálculo del porcentaje de 

remoción de un contaminante determinado (David et al., 2015). En las figuras 8.13 – 8.16 se 

muestran las concentraciones de cada contaminante considerado a la entrada y a la salida del 

sistema de biorretención en las cuatro lluvias que se simularon (en el orden cronológico en que se 

realizaron las simulaciones), así como los porcentajes de remoción. En las mencionadas figuras se 

incluyeron etiquetas en color verde para señalar buenas remociones de los contaminantes, es decir, 

superiores al 50% de la concentración medida en el influente; se señalaron en color amarillo las 

remociones parciales (menores al 50%), y en color rosa cuando el sistema exportó concentraciones 

mayores que las recibidas. Según el comportamiento global de cada contaminante durante las cuatro 

lluvias de diseño, se agruparon en aquellos que se removieron según: i) la configuración de los 

medios filtrantes; ii) la calidad del agua a la entrada del sistema; iii) las condiciones iniciales del 

sistema; y iv) las características del evento pluvial.  

Con fines prácticos se omitió incluir en el análisis los resultados de los contaminantes cuyas 

concentraciones no pudieron determinarse por ser inferiores al límite de detección de la técnica 

analítica correspondiente o que no permitieron determinar el porcentaje de remoción. Esto fue más 

frecuente en la última simulación, debido a que se empleó AEU real que había sido refrigerada por 

tres meses y en donde las concentraciones de varios contaminantes se redujeron durante el 

almacenamiento.    

 

8.3.1 Efecto de la configuración de los medios filtrantes 

Las figuras 8.13 y 8.14 muestran las remociones conseguidas para contaminantes que 

aparentemente no se ven afectados por las variaciones en la concentración de los influentes, por las 

condiciones iniciales del sistema o por la duración de las lluvias de diseño. La Figura 8.13 agrupa a 

los contaminantes que se removieron con eficiencias superiores al 50% en todas las simulaciones 

(menos en la última, en la que como ya se mencionó se introdujo al sistema AEUr almacenada 
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durante tres meses). Estas altas remociones se consiguieron para los siguientes contaminantes: N-

NH4
+
, CrT, CdT, CdD, CuT, MnT, MnD, PbT y ZnD. 

 

 

Figura 8.13 Efecto de la configuración del SBp en la remoción de diversos contaminantes, medida 

en cuatro lluvias de diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y TRH de 2 y 24 horas. 

Los símbolos en azul representan las concentraciones de los contaminantes en los influentes y en 

rojo, en los efluentes. Los recuadros en color verde indican buenas remociones (mayores al 50%). 

NC: porcentaje de remoción no calculado porque alguna de las concentraciones fue inferior al límite 

de detección de la técnica analítica. A) N-NH4
+
; B) CrT; C) CdT; D) CdD; E) CuT.. 
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Figura 8.13 (continúa) Efecto de la configuración del SBp en la remoción de diversos 

contaminantes, medida en cuatro lluvias de diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y 

TRH de 2 y 24 horas. Los símbolos en azul representan las concentraciones de los contaminantes en 

los influentes y en rojo, en los efluentes. Los recuadros en color verde indican buenas remociones 

(mayores al 50%). NC: porcentaje de remoción no calculado porque alguna de las concentraciones 

fue inferior al límite de detección de la técnica analítica.  

F) MnT; G) MnD; H) PbT; I) ZnT. 

 

Diversas investigaciones coinciden en las remociones altas de este grupo de contaminantes. Cu, Pb 

y Zn son los elementos usualmente seleccionados para determinar el destino de metales pesados en 

diferentes tecnologías de bajo impacto (Roy-Poirier et al., 2010). Para estos tres metales suelen 

reportarse remociones generalmente altas, que pueden ser de 43 – 99%, 64 – 99% y 64 – 99%, 

respectivamente (David et al., 2015). Cr y Cd se evalúan en menor medida pero se han reportado 

remociones superiores al 50% para ambos (Roy-Poirier et al., 2010). Aunque el Mn no suele 

considerarse en el seguimiento del desempeño de sistemas de biorretención, presenta semejanzas en 

su comportamiento con el Zn por sus similitudes en electronegatividad (Zn=1.65 y Mn=1.55) y 

radio iónico (Zn=88 pm y Mn=89) (Vijayaraghavan et al., 2009), lo cual podría explicar que ambos 

metales se hayan removido con  eficiencias similares. En un estudio que evaluó diferentes 
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materiales filtrantes en una celda de biorretención, el Mn solamente fue removido eficientemente 

(en un 94%) cuando se empleó arena fina; cuando se emplearon diferentes combinaciones de limo 

arcilloso, composta, vermiculita o perlita, el Mn se exportó del sistema (Hatt et al., 2008).    

La eficiencia en la remoción  de metales como Cu, Pb y Zn en sistemas de biorretención no está en 

función del pH, de la duración o intensidad del evento y las concentraciones de estos metales tiene 

poco impacto (Roy-Poirier et al., 2010). El mecanismo que gobierna su remoción es la sorción de 

cationes (Houdeshel et al., 2015), principalmente en las capas filtrantes, y en menor medida por 

retención física en las raíces o por absorción de las plantas, ya que no se han observado diferencias 

significativas en la remoción de metales entre sistemas de biorretención con y sin vegetación 

(Zhang et al., 2014).  

Posiblemente, las elevadas remociones medidas para este grupo de contaminantes se deben al uso 

de zeolita, debido a que se encuentra cargada positivamente y posee una elevada capacidad de 

intercambio catiónico (CIC = 367 meq/100 g) que propicia la retención de estas especies. Las altas 

remociones de N-NH4
+
 que se determinaron en este estudio podrían no deberse únicamente a 

procesos abioticos de sorción; tambien están influenciadas por la nitrificación microbiana 

(Houdeshel et al., 2015). Esto es evidente en la conversión de especies nitrogenadas y la aparicion 

de N-NO2
-
 en el efluente (Figura 8.14C). Quizás debido a esta diversidad de mecanismos de 

remoción, para el nitrógeno amoniacal se han reportado remociones muy distintas en sistemas de 

biorretención, que van de 2 – 49% en ensayos de laboratorio (Hsieh y Davis, 2005) a 73% en una 

celda a escala real (Hunt et al., 2008). Incluso, para un sistema a escala real ubicado en Lakewood, 

Colorado, se determinó una reducción mediana por evento de 100% en este contaminante (Jiang et 

al., 2015). 

La Figura 8.14 presenta a aquellos contaminantes que se exportaron en todos los eventos de lluvia 

simulados; incluye a heterótrofos  totales (CHT),  coliformes totales (CT) y N-NO2
-
. A pesar de que 

existen numerosos reportes que indican que los sistemas de biorretención son una herramienta 

promisoria en la remoción de bacterias, en la actualidad no se conoce una tecnología de bajo 

impacto que las reduzca consistentemente. Existen pocos estudios que evalúen la eficiencia de 

remoción de indicadores bacterianos, y la alta variabilidad de su concentración en el AEU 

(inclusive generada en cuencas con usos de suelo similares) dificulta hacer comparaciones y 

estimaciones de remoción confiables. En algunos sistemas se reportan reducciones significativas; 

por ejemplo, durante la evaluación de una celda de biorretención construida en Charlotte, Carolina 

del Norte, se determinaron eficiencias de remoción de coliformes totales y de E. coli de 69% y 72%, 

respectivamente (Hunt et al., 2008). Sin embargo, las concentración promedio de coliformes 

medida a la salida de la celda fue superior al nivel permisible estatal establecido para aguas con 
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contacto primario. De hecho, los efluentes de las tecnologías LID suelen encontrarse un orden de 

magnitud por encima de las condiciones estándar de calidad establecidas para uso recreativo del 

agua propuestas por la EPA, sobre todo en épocas de lluvias (Clary et al., 2008). 

 

 

 

Figura 8.14 Efecto de la configuración del SBp en la remoción de diversos contaminantes, medida 

en cuatro lluvias de diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y TRH de 2 y 24 horas. 

Los símbolos en azul representan las concentraciones de los contaminantes en los influentes y en 

rojo, en los efluentes. Los recuadros en color rosa indican exportaciones de contaminantes. NC: 

porcentaje de remoción no calculado porque alguna de las concentraciones fue inferior al límite de 

detección de la técnica analítica.  

 A) CHT; B) CT; C) N-NO2
-
. 

 

Los sistemas de biorretención tienen numerosos mecanismos de remoción de bacterias, como la 

filtración y adsorción a partículas, que dan como resultado el secuestro de microorganismos. Sin 

embargo,  su salida se controla por otros factores, ya que se ha demostrado la permanencia 

microbiana dentro de los sistemas durante varias semanas, lo que puede limitar su desempeño en 

general. La exposición a la luz solar (radiación UV), la desecación, la depredación, la temperatura y 
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la disponibilidad de nutrientes pueden influir en la supervivencia de indicadores bacterianos según 

su nivel de persistencia ambiental (Hathaway et al., 2011).  

La configuración tiene un papel importante en el secuestro de microorganismos. Así, una escasa 

profundidad en el sistema de biorretención genera mayor vulnerabilidad a la exportación de 

patógenos. Profundidades de 60 cm han conducido a reducciones del 89% y 70% de enterococos y 

E. coli, respectivamente, mientras que para profundidades de 25 cm se han determinado 

“reducciones” (en realidad, exportaciones) de -102% y -119%, respectivamente (Hathaway et al., 

2011). Esta tendencia  es consistente con las exportaciones registradas en el SBp (que tiene una 

profundidad de 25 cm) para los indicadores bacterianos CHT y CT durante las cuatro lluvias de 

diseño. 

 

8.3.2 Efecto de la calidad del agua a la entrada 

Las figuras 8.15 y 8.16 muestran a aquellos contaminantes (AlT, FeT, ZnT, Orto-PT, Orto-PD, CaT y 

CaD) cuya remoción se ve mayormente afectada por su concentración a la entrada del sistema. AlT, 

FeT y ZnT presentan buenas remociones solo cuando sus concentraciones a la entrada son altas, ya 

que a bajas concentraciones las remociones son pobres (menores al 50%). Orto-PT y Orto-PD se 

exportan por efecto de lavado si entran al sistema en concentraciones bajas (0.2–0.3 ppm), mientras 

que se obtiene una buena remoción si su concentración aumenta (1.67 ppm).  

Al y Fe no suelen considerarse metales de interés en la evaluación de tecnologías de bajo impacto y 

no se han encontrado reportes que describan el efecto de su concentración en el influente (como lo 

observado en esta investigación) en el nivel de tratamiento alcanzado por celdas de biorretención. 

En lo que respecta al Fe, este suele removerse con eficiencias elevadas (superiores al 80%; Li et al., 

2010; Roy-Poirier et al., 2010), aunque también se ha observado su exportación (-330%; Hunt et 

al., 2008). Lo anterior se espera una vez que el sistema esté saturado (Hunt, 2003), por lo que las 

concentraciones altas favorecerán este comportamiento. En cuanto al Al, se han determinado bajas 

remociones de AEU (17%; Glass and Bissouma, 2005), ya que no sufre los mismos procesos de 

eliminación que otros metales que son seleccionados como especies representativas de metales 

pesados, tales como el Cu y el Zn (Roy-Poirier et al., 2010). En el estudio que aquí se reporta, el Al 

se removió insuficientemente durante la última simulación, lo cual puede deberse a un lavado del 

material filtrante, específicamente de la zeolita –clinoptilolita con fórmula química 

(CaK2,Na2,Mg)4Al8Si40O96·24H2O–, que al intercambiar iones metálicos puede liberar Al a la 

solución (Ziyath et al., 2011). 
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Figura 8.15 Efecto de la calidad del agua a la entrada del SBp en la remoción de diversos 

contaminantes, medida en cuatro lluvias de diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y 

TRH de 2 y 24 horas. Los símbolos en azul representan las concentraciones en los influentes y en 

rojo, en los efluentes. Los recuadros en color verde indican buenas remociones (mayores al 50%); 

en amarillo, remociones parciales (menores al 50%) y en rosa indican exportaciones. A) AlT; B) 

FeT; C) ZnT; D) Orto-PT; E) Orto-PD. 

 

La remoción de fósforo puede variar según la configuración de los medios filtrantes entre -240% 

(exportación) y 87% (Li et al., 2010). Algunos autores atribuyen la exportación de fósforo, y en 

general de nutrientes, al empleo de suelos de jardín como estrato filtrante en celdas de biorretención 
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(Jiang et al., 2015). El mecanismo de eliminación se asocia principalmente a procesos abióticos, en 

particular a la adsorción. La adsorción de contaminantes fosfatados es independiente de la 

comunidad vegetal de los sistemas, cuyo efecto solo se vuelve significativo a partir de la saturación 

de los materiales filtrantes (Houdeshel et al., 2015). Se ha reportado que estos materiales presentan 

mejores eliminaciones de fósforo si este se encuentra a concentraciones elevadas en el influente, y 

viceversa (Li et al., 2010), tal y como se observó en este estudio. 

La Figura 8.16 muestra las remociones conseguidas de CaT y CaD; en ella se observa la exportación 

de ambos contaminantes cuando entran a la celda en concentraciones muy altas (52-58 y 45-54 

mg/L, respectivamente). En cambio, se determinaron buenas remociones (superiores al 50%) 

cuando las  concentraciones en los influentes disminuyeron (a 14 ppm). 

  

Figura 8.16 Efecto de la calidad del agua a la entrada del SBp en la remoción de diversos 

contaminantes, medida en cuatro lluvias de diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y 

TRH de 2 y 24 horas. Los símbolos en azul representan las concentraciones en los influentes y en 

rojo, en los efluentes. Los recuadros en color verde muestran buenas remociones (mayores al 50%); 

en amarillo, remociones parciales (menores al 50%) y en rosa indican exportaciones.  

A) CaT; B) CaD. 

 

Ca es un elemento que no se considera comúnmente durante la evaluación de sistemas de 

biorretención; sin embargo, se han reportado incrementos graduales (y de acuerdo al TRH) en los 

efluentes de sistemas de biorretención, que van de 92% hasta 482% (Chowdhury, 2015). No se ha 

estudiado el efecto de su concentración en la remoción, pero la exportación que se menciona se 

observó luego de la adición de influentes con 61ppm de Ca. Esta concentración es similar a las que 

se introdujeron a la celda de biorretención en las primeras tres lluvias de diseño para CaT 

(promedio: 55 ppm) y donde se observaron las exportaciones (Figura 8.16A).  

El efecto de la concentración inicial de contaminantes en la adsorción de iones (por ejemplo, de 

metales pesados) está reportado, aunque los efectos que se mencionan suelen ser contradictorios.  



83 
 

En general, dependerán de las características de la fuente del AEU, ya que puede contener un 

amplio rango de iones que compiten entre sí por los sitios disponibles para la adsorción (Ziyath et 

al., 2011). 

 

8.3.3 Efecto de las condiciones iniciales del sistema 

La remoción de SST, NTK, AlD y E. coli está en función de las condiciones iniciales del sistema, 

puesto que su remoción disminuye entre simulaciones e incluso AlD y E. coli llegan a exportarse 

una vez que el sistema está saturado (Figura 8.17).  

 

  

Figura 8.17 Efecto de las condiciones iniciales del SBp en la remoción de diversos contaminantes, 

medida en cuatro lluvias de diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y TRH de 2 y 24 

horas. Los símbolos en azul representan las concentraciones en los influentes y en rojo, en los 

efluentes. NC: porcentaje de remoción no calculado porque alguna de las concentraciones fue 

inferior al límite de detección de la técnica analítica. Los recuadros en color verde muestran buenas 

remociones (mayores al 50%), en amarillo, remociones parciales (menores al 50%) y en rosa 

indican exportaciones.  

A) SST; B) NTK; C) E. coli; D) AlD. 
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Los SST suelen removerse generalmente en un rango de 60 al 90%, pero estas eficiencias pueden 

presentar amplias variaciones. Así, Davis (2007) encontró que en dos celdas de biorretención 

monitoreadas durante doce eventos pluviales solamente se eliminó entre 43% y 47% de los sólidos 

suspendidos. En un estudio realizado a escala laboratorio, se comparó la eficiencia de eliminación 

de SST en celdas de biorretención cubiertas con vegetación contra otras que no lo estaban y se 

encontró que las primeras tuvieron un desempeño más pobre (46% en promedio) que las celdas 

control (84%; Li et al., 2011). Inclusive se han reportado exportaciones de partículas finas, 

principalmente en sistemas recién construidos (Li et al., 2010), las cuales saturan paulatinamente el 

sistema (como se observa en la Figura 8.17) y disminuyen su desempeño (Roy-Poirier et al., 2010).  

El NTK suele presentar diversas variaciones en su remoción dependiendo de la configuración del 

sistema de biorretención. Dietz y Clausen (2006) reportan una eliminación reducida de este 

contaminante, del 26%, mientras que para Davis et al. (2001) este valor fluctúa entre 60 y 80%. El 

mecanismo que gobierna su remoción es la adsorción a los medios filtrantes, la cual estará en 

función directa de su profundidad (Davis et al., 2001).   

Los mecanismos que gobiernan la remoción de coliformes fecales en sistemas de biorretención son 

poco entendidos y pueden variar desde la remoción hasta la exportación. Esta se debe a su 

supervivencia dentro del sistema (que puede prolongarse por varias semanas) en periodos secos, 

para luego desorberse en eventos de lluvia subsecuentes, lo que aumenta su concentración a la 

salida. La supervivencia de E. coli estará en función de diversos factores, donde la temperatura es 

uno de los mayores estresantes (relevante en zonas áridas, por la prolongada época de secas que 

experimentan); así, la menor supervivencia se dará a mayores temperaturas y a valores extremos de 

pH. Los factores que gobiernan su supervivencia son la presencia de otros microorganismos (debido 

a su efecto antagónico), seguido de la temperatura y la exposición a la luz solar, y con menor 

impacto la humedad (Chandrasena et al., 2014).  

 

8.3.4 Efecto de las características del evento pluvial 

La Figura 8.18 agrupa a los contaminantes que de forma general tuvieron remociones variables y 

moderadas (NTK, N-NO3
-
, DQO, DBO5, MgT, MgD, NiT y NiD) y que presentan una tendencia a 

mejorar su remoción (19–80%) al aumentar el TRH de 2 a 24 h. Ninguno de estos contaminantes, 

con excepción del N-NO3
-
, suele ser considerado durante la evaluación del desempeño de 

desarrollos de bajo impacto y los mecanismos que gobiernan su remoción en sistemas de 

biorretención no han sido estudiados con detalle.    
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Figura 8.18 Efecto de las características del evento en la remoción de diversos contaminantes, medida en cuatro lluvias de 

diseño con diferentes tipos de agua (AEUs y AEUr) y TRH de 2 y 24 horas. Los símbolos en azul representan las 

concentraciones de los influentes y en rojo, de los efluentes. NC: porcentaje de remoción no calculado porque alguna de 

las concentraciones fue inferior al límite de detección de la técnica analítica. Los recuadros en color verde muestran 

buenas remociones (mayores al 50%); en amarillo, remociones parciales (menores al 50%) y en rosa indican 

exportaciones.  

A) N-NO3
-; B) DBO5; C) DQO; D) MgT; E) MgD; F) NiT; G) NiD. 
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Para las concentraciones de DQO y Ni se han obtenido remociones elevadas, mayores al 80% 

(Chowdhury, 2015) y 70% (David, 2015), respectivamente. No se han encontrado reportes que 

evalúen el efecto de la concentración de estos compuestos en sistemas de biorretención, pero su 

remoción podría estar en función de ella. En el estudio referido (Chowdhury, 2015), que evaluó el 

tratamiento de aguas grises en un sistema de biorretención, las concentraciones de DQO y Ni en el 

influente son mayores (DQO > 300 ppm y Ni > 0.6 ppm) que las cuantificadas en esta 

investigación, lo cual podría influenciar el grado de remoción alcanzado, al igual que lo observado 

para el Ca y los contaminantes fosfatados.  

Para Mg y DBO5 no se encontraron reportes en la literatura que permitieran realizar una 

comparación, mientras que la eliminación de N-NO3
-
 tiende a presentar valores diversos que van 

desde exportaciones (Jiang et al., 2015) hasta retenciones modestas (1% – 43%; Hsieh y Davis, 

2005) y elevadas (83%; Davis, 2007).  

Independientemente de los posibles efectos de la concentración de este grupo de contaminantes, las 

remociones pobres conseguidas en la celda de biorretención se atribuyen a la baja afinidad de los 

medios filtrantes por estas sustancias. El mecanismo que gobierna su remoción parece ser biótico, 

ya sea por efecto de los microorganismos o de las plantas (cuyo efecto depurador suele ser 

retardado). Este efecto biótico se ha demostrado ampliamente para compuestos como N-NO3
- 

(Houdeshel et al., 2015).   
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8. CONCLUSIONES Y PERSPECTIVAS 

En la primera parte del trabajo experimental, se evaluó la calidad del AEU en una zona semiárida 

para sólidos suspendidos totales, materia orgánica, nutrientes, microorganismos, metales y 

contaminantes orgánicos persistentes (HAP) en época de lluvias y estiaje. Encontramos que las 

concentraciones de estos contaminantes eran mayores en la época de estiaje que en la estación de 

lluvias y que las concentraciones más altas de contaminantes estaban asociadas a las áreas de 

drenaje más permeables. Además, los resultados fueron localmente más heterogéneos durante la 

época de secas que la de lluvias. Se encontraron tres factores para cada estación como responsables 

de la estructura latente del conjunto de datos. Para ambas temporadas, el principal factor 

identificado (es decir, que representa la mayor parte de la varianza total de los datos) se interpretó 

como la influencia de la erosión del suelo y la lixiviación de la vegetación sobre la calidad de la 

escorrentía del sitio. Estos hallazgos refuerzan la necesidad de integrar medidas de protección del 

suelo y otras estrategias no estructurales (como la reducción de fertilizantes en áreas verdes) en la 

gestión de la escorrentía urbana en zonas semiáridas y áridas. Además, se enfatizó la necesidad de 

más análisis para aumentar los datos estacionales disponibles para estas zonas geográficas y así 

proponer usos del agua de escorrentía más confiables. Nuestras muestras mostraron niveles de 

sólidos, materia orgánica, nutrientes, algunos metales y coliformes que deben ser reducidos antes de 

que el AEU pueda ser usada para recarga de acuíferos, aunque la mayoría de estos contaminantes 

no se consideren en la norma mexicana correspondiente. Los sistemas LID, como los tanques de 

biorretención, pueden tratar adecuadamente esta agua antes de recargar acuíferos. Creemos que los 

sitios áridos y semiáridos con usos de suelo institucionales (como el estudiado aquí) pueden 

proporcionar agua aceptable para la recarga de agua subterránea después de un tratamiento de este 

tipo, acompañado de medidas que eviten la erosión del suelo. 

En la segunda parte de este trabajo, se construyó un sistema de biorretención cuyas principales 

particularidades incluyen el uso de zeolita como material filtrante, de una cobertura vegetal a base 

de plantas suculentas e hidrogel para aumentar la supervivencia. Para estimar el desempeño 

hidráulico del SBp propuesto, primeramente se evaluó su capacidad de retención de agua durante la 

estación seca. La retención global del sistema durante el estiaje se encuentra dentro del rango típico 

reportado y de forma general se espera que tras precipitaciones inferiores a los 7 mm se consigan 

buenas retenciones de agua (superiores al 50%). Esto puede variar según su nivel de saturación 

(estado inicial del sistema), el cual a su vez está íntimamente ligado tanto a la configuración del 

sistema (e.g., al tipo de materiales usados como medios filtrantes y al tipo de plantas usadas para su 

construcción) como al clima (e.g. periodos transcurridos entre eventos de lluvia, radiación recibida, 

milímetros de lluvia por evento, duración de eventos de lluvia, entre otros). Lo anterior puede 
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provocar (aunque con menor probabilidad) una pronta saturación y la exportación de agua. Aún es 

necesario evaluar el desempeño hidráulico puntual y global del SBp durante la época de lluvias, que 

presenta mayor variabilidad climatológica. 

La evaluación preliminar de la calidad de los efluentes mostró que su pH aumenta luego de su paso 

por la celda de biorretención, lo cual puede deberse a la presencia de sustancias alcalinas asociadas 

a los medios filtrantes, principalmente a la zeolita (clinoptilolita cálcica). Los efluentes originados a 

partir de agua de lluvia presentaron mayores valores de A600 y conductividad con respecto al 

influente; esto puede deberse a un efecto de lavado de las partículas asociadas a los materiales 

filtrantes o de iones previamente retenidos en estos. Estos hechos reflejan que la calidad del agua 

que reciba el sistema incide en el nivel de tratamiento que puede lograrse. Así, las concentraciones 

bajas de contaminantes (características del agua pluvial) ocasionarán un lavado del material filtrante 

que aumentará el valor de varios parámetros en los efluentes del SBp. 

La calidad del efluente de los sistemas de biorretención variará según el tipo de contaminante 

considerado, ya que presentan diversos mecanismos de remoción. Los contaminantes que 

aparentemente no se ven afectados por las variaciones en la concentración de los influentes, por las 

condiciones iniciales del sistema o por la duración de las lluvias de diseño son: N-NH4
+
, CrT, CdT, 

CdD, CuT, MnT, MnD, PbT, ZnD, CHT, CT y N-NO2
-
. De todos ellos, el N-NH4

+
, CrT, CdT, CdD, CuT, 

MnT, MnD, PbT y ZnD se removieron con eficiencias altas, gracias a la acción de los medios 

filtrantes. Los heterótrofos  totales (CHT),  los coliformes totales (CT) y N-NO2
-
 se exportaron en 

todas las simulaciones por efecto de la profundidad del medio filtrante, la cual podría aumentarse 

para mejorar la remoción. AlT, FeT, ZnT, Orto-PT, Orto-PD, CaT y CaD disminuyeron según su 

concentración a la entrada del sistema. AlT, FeT y ZnT mostraron buenas remociones solo cuando 

estuvieron en concentraciones altas en el influente. Los contaminantes fosfatados (Orto-PT y Orto-

PD) se exportaron por efecto de lavado al estar en concentraciones bajas en el influente, y su 

remoción aumentó a mayores concentraciones, mientras que CaT y CaD se exportaron al entrar en 

concentraciones muy altas y su remoción mejoró cuando su concentración disminuyó. La remoción 

de SST, NTK, AlD y E. coli estuvo en función de las condiciones iniciales del sistema, de suerte que 

su remoción disminuyó entre las distintas simulaciones e incluso llegó a exportarse una vez que el 

sistema se saturó. Contaminantes tales como NTK, N-NO3
-
, DQO, DBO5, MgT, MgD, NiT y NiD se 

removieron con eficiencias variables y moderadas, y presentaron una tendencia a eliminarse mejor a 

tiempos de retención hidráulicos mayores.  

El desempeño del SBp presentó comportamientos similares a los reportados para sistemas 

construidos en climas mésicos. De forma general, su eficiencia fue mayor cuando las 

concentraciones en el influente fueron altas (aunque no extremas, como fue el caso del Ca) y la 
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remoción disminuyó o fue negativa cuando las concentraciones a la entrada también disminuyeron. 

Asimismo, se observaron comportamientos similares de remoción entre las especies totales y 

disueltas. La adsorción en los medios filtrantes fue el mecanismo dominante de remoción (hasta su 

saturación) y el efecto depurativo de los mecanismos bióticos (plantas y microorganismos) solo fue 

significativo después de la saturación de las capas filtrantes.  

Los ecosistemas áridos son más frágiles que los mésicos, por lo que debe tenerse más cuidado en el 

diseño de sistemas sostenibles de biorretención en climas xéricos. La selección de plantas será 

crucial para dicho objetivo. El nivel de tratamiento alcanzado por el SBp estará en función de la 

calidad del AEU a la entrada, de las condiciones iniciales del sistema y de la duración del evento de 

lluvia. Se logró cierta remoción de contaminantes en los efluentes y todos, con excepción del Al, 

Pb, CHT y E.coli, están por debajo de los límites permisibles de agua para uso y consumo humano. 

En conclusión, este trabajo reafirma la posibilidad de emplear sistemas de biorretención adaptados a 

climas xéricos tanto para la reducción del volumen de la escorrentía como para el mejoramiento de 

su calidad. Si se acompañan de sistemas de desinfección adecuados, los efluentes de estos sistemas 

podrían emplearse para una amplia variedad de usos, entre los que destaca la recarga de acuíferos.   
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