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RESUMEN 

La Bahía interior de Puno del Lago Titicaca, presenta una contaminación 

hídrica por los efectos de enriquecimiento de nutrientes orgánicos e inorgánicos 

debido por las actividades antrópicas dependiendo su movilidad de iones 

metálicos como el plomo, cadmio y níquel de mayor importancia eco 

toxicológica. Ha sido el objetivo del presente estudio evaluar la capacidad de 

remoción de los iones Cadmio (II) Plomo (II) y Níquel (II), para ello se 

extrajeron los lodos de la parte norte de la planta de estabilización de aguas 

residuales, los que se llevaron al laboratorio de Corporación de Laboratorios de 

Arequipa, Megalaboratorio ambiental de la Universidad Nacional del Altiplano 

Puno, para su obtención de resultados de metales pesados, se analizaron 

mediante el Mass. Spectrometer (ICP-MS). A los contenidos de metales 

pesados se aplicaron la solución acuosa de la semilla de tarwi por 

bioprecipitacion para extraer los metales pesados. La humedad de lodos  fue  

81.52 %, el pH de la solución acuoso inicial fue de 9.3 y después de cinco días 

el pH fue de 5.3; para remoción de Cadmio (II) inicial, 6,05 mg/kg, después de 

absorción bajo a 1,0 mg/kg, el porcentaje de remoción fue 83,47 %. Para Ni 

inicial de 6,8 mg/kg bajo a 6,2 mg/kg resulto una disminución bajo de los otros 

su porcentaje de remoción fue 8,82 %,  Plomo inicial de 342.3 mg/kg, la 

capacidad de adsorción fue 85,45 mg/kg, con un porcentaje de remoción es 

75,02 %. La cinética de adsorción fue bastante rápido mediante la 

bioprecitacion orgánica de alcaloides de tarwi. Por tanto es necesario ampliar la 

investigación a pH <5.5 y el tiempo de sorcion mediante un proceso abierto de 

tratamiento de sedimentos. 

Palabras claves: biosorcción, solución acuoso tarwi, metales pesados,  

sedimentos, columna continua 
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ABSTRACT 

The inner Bay of Puno of Lake Titicaca presents a water pollution due to the 

effects of enrichment of organic and inorganic nutrients due to the anthropic 

activities depending on its mobility of metallic ions such as lead, cadmium and 

nickel of greater importance toxicological. It was the objective of the present 

study to evaluate the removal capacity of the Lead (II) and Nickel (II) ions, for 

which the sludge was extracted from the northern part of the wastewater 

stabilization plant, which Were taken to the laboratory of Corporación de 

Laboratorios de Arequipa, Environmental Megalaboratorio of the National 

University of the Puno Plateau, to obtain results of heavy metals, were analyzed 

by Mass Spectrometer (ICP-MS). To the heavy metal contents the aqueous 

solution of the tarwi seed was applied by bioprecipitation to extract the heavy 

metals. Sludge moisture was 81.52%, the pH of the initial aqueous solution was 

9.3 and after five days the pH was 5.3; For initial Cadmium (II) removal, 6.05 

mg / kg, after low absorption at 1.0 mg / kg, the removal rate was 83.47%. For 

initial Ni of 6.8 mg / kg low at 6.2 mg / kg the removal was very low of the 

others, percentage of removal was 8.82%, initial lead of 342.3 mg / kg, the 

adsorption capacity was 85 , 45 mg / kg, the removal percentage was 75.02%. 

The adsorption kinetics were quite rapid through organic biocharging of tarwi 

alkaloids. Therefore it is necessary to extend the investigation to pH <5.5 and 

the sorption time by an open process of treatment of sediments.  

Keywords: biosorption, aqueous solution tarwi, heavy metals, sediments, 

continuous column 
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INTRODUCCIÓN 

La actividad humana genera grandes cantidades de desechos tóxicos que son 

liberados al ambiente, ingresando a los diferentes compartimentos de los 

ecosistemas, ya sea aire, agua, suelo o biota, dependiendo su destino de las 

propiedades fisicoquímicas, movilidad y persistencia de los compuestos que la 

integran (Shaw & Chadwich, 1998). Los cuerpos de agua reciben directa o 

indirectamente descargas de contaminantes como consecuencia de las 

diferentes actividades antrópicas que tienen lugar en las cercanías de los 

mismos (Leticia, 2011). 

Cuando los desechos tóxicos son vertidos a un cuerpo de agua, dichos 

compuestos se particionan entre la fase acuosa y la fase particulada los 

sedimentos se comportan como aceptores finales de contaminantes pudiendo 

actuar como fuentes secundarias de contaminación (Burton, 2002). Los 

contaminantes asociados a los sedimentos pueden ser re suspendidos de 

forma natural, por procesos físicos o biológicos (bioturbación), o por la actividad 

humana, tal como frecuentemente ocurre en la actividad de dragado (USEPA, 

1998; Sprovieri et al., 2007). Estos mecanismos generan la removilización y 

redistribución de los contaminantes a la de agua desde los sedimentos (Walker 

et al., 2006; Hill, 2010). 

Los cursos de agua han sido desde tiempo inmemorial los receptores, 

directos o indirectos, de los desechos que el hombre ha generado debido a su 

propia actividad. En un principio, eran capaces de soportar las cargas 

contaminantes que a ellos se vertían merced a su carácter auto depurador. 

Posteriormente, al crearse grandes asentamientos urbanos, se incrementó 



2 
 

notablemente la cuantía de los vertidos. Los cursos fluviales perdieron su 

capacidad auto depuradora y se produjeron graves alteraciones en la calidad 

de sus aguas, con los subsiguientes peligros para la salud de las poblaciones 

situadas aguas abajo. Los problemas graves de contaminación de las aguas 

surgieron hace aproximadamente doscientos años, junto con la Revolución 

Industrial y con un rápido aumento de la población mundial. La industrialización 

condujo a una urbanización muy localizada. El hombre abandonó el campo 

para trabajar en las nuevas fábricas alrededor de las cuales se crearon grandes 

ciudades densamente pobladas (por tanto, núcleos generadores de fuertes 

vertidos). (Rovira, 2016). 

Desde entonces, los esfuerzos para lograr la eliminación de los 

contaminantes generados por el hombre no han sido capaces de ajustarse ni al 

ritmo del incremento en la cantidad de desechos industriales, ni al crecimiento 

demográfico. Esto ha provocado a menudo la transformación de las aguas de 

lagos, ríos y costas en depósitos de residuos en los que el equilibrio natural 

está severamente perturbado y en muchos casos totalmente roto (Fórstner et 

al., 1981).  

Actualmente los procesos biotecnológicos más eficientes utilizan la 

biosorción y la bioprecipitacion, pero otros procesos tales como la unión a 

macromoléculas específicas pueden tener un potencial en el futuro. Las 

tecnologías que usan estos procesos son comúnmente usadas para el control 

de la contaminación de diversas fuentes. En este artículo, el término liosorción 

es usado para abarcar la utilización por la biomasa total (viva o muerta) vía 

mecanismos fisicoquímicos tales como la adsorción y el intercambio iónico. El 

mecanismo de utilización metabólica es usado cuando se utiliza la biomasa 
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viva. Asimismo se mencionan sistemas que emplean mezclas de 

microorganismos así como plantas superiores. (Cañizares,  2000). 

Los procesos de lavado de Tarwi producen aguas residuales con una 

alta concentración de alcaloides que pueden ser recuperados y reutilizados. 

Los metales pesados presentes en aguas residuales ya sea de procesos 

orgánicos e industriales se los puede remover por medio de la complejacion 

con alcaloides de tarwi pudiendo reducir las altas concentraciones de estos 

metales, principalmente en aguas de descarga de refinamiento de petróleo, 

minería, elaboración de pilas y baterías, en procesos de curtiembre, 

elaboración de tejados decorativos y otros. (Haro, 2008). 

Los alcaloides son sustancias orgánicas de origen vegetal que se 

encuentran presentes en gran parte del reino vegetal, especialmente en las 

leguminosas. Las plantas utilizan estos metabolitos secundarios como 

mecanismos de defensa ante la presencia de depredadores, por lo que muchos 

de los alimentos de estas plantas son sometidas a procesos de eliminación de 

alcaloides para evitar su toxicidad. Los residuales producidos durante estos 

procedimientos se los puede reutilizar como complejantes en el tratamiento de 

aguas residuales con metales pesados. Al tener una fuente de alcaloides como 

los procedentes del des amargado de chocho, se los puede reutilizar en la 

complejación de metales pesados, reduciendo la presencia de estos en aguas 

de descarga sin que sea un tratamiento demasiado costoso, además de 

reutilizar los remanentes de los procesos de des amargado, con lo que se 

mitigaría dos problemas ambientales a la vez. (Haro, 2008). 
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CAPÍTULO I 

PROBLEMÁTICA DE LA INVESTIGACIÓN 

1.1. PLANTEAMIENTO DE LA INVESTIGACIÓN  

1.1.1. Metales pesados 

La rápida industrialización y urbanización de las grandes ciudades 

han conducido a un incremento en la deposición de desechos 

conteniendo metales pesados al ambiente debido a la descarga de 

efluentes industriales sin tratamiento. Los metales pesados son tóxicos, 

existen como iones en soluciones acuosas pudiendo ser absorbidos por 

las plantas y el cuerpo humano (Wong et al, 2003). El plomo y el cadmio 

son dos metales que tienen mayor importancia porque la exposición a 

ellos causa daño al hígado, riñones, intestinos, retardo mental en niños, 

bronquitis y cáncer a la médula (Alluri et al., 2007). 

Los metales pesados están involucrados directa o indirectamente en 

gran parte de las actividades humanas, especialmente en los sectores 

industriales, agrícolas, minero y urbano; aumentando la concentración 

de iones metálicos en los sistemas bióticos terrestres, acuáticos y 

aéreos. Esto es uno de los principales problemas ambientales a nivel 
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nacional y mundial, debido a que su acumulación y biomagnificación a 

través del tiempo afecta a toda la cadena trófica en un ecosistema. 

En el 2008, la producción primaria mundial de cadmio aumentó a 19 600 

TM; la mayoría del cadmio primario del mundo se estaba produciendo en 

Asia y el Pacífico, específicamente en China, Japón y la República de 

Corea, seguidos por Europa Central, Eurasia, América del Norte y 

Europa Occidental. La producción mundial de cadmio secundario 

representó aproximadamente el 20% del total de la producción de 

metales de cadmio, y se espera que este porcentaje aumente en el 

futuro. La mayoría de metales secundarios se han fabricado con níquel-

cadmio (Ni, Cd) del reciclaje de baterías. Había tres grandes programas 

de recolección y reciclaje de Ni Cd en el mundo, la Corporación de 

reciclaje de baterías recargables (RBRC), programa en los Estados 

Unidos y Canadá, la Asociación de baterías de Japón y el programa 

Collect (Ni, Cd) en Europa. (Gutiérrez, 2015) 

El término metales pesados (MPs) es ampliamente utilizado en las 

publicaciones científicas y en legislación ambiental. Sin embargo, una 

definición rigurosa de metal pesado todavía no ha sido establecida por 

los científicos y es tema de discusión y controversias (Duffus, 2002; 

Hodson, 2004). Una de sus definiciones considera metales pesados 

(MPs) a los metales que tienen densidad mayor a 5 g/cm-3, en tanto que 

otras se basan en la masa atómica relativa, número atómico, u otras 

propiedades químicas. Sin embargo, una definición útil respecto a los 

efectos toxicológicos es considerar “metales pesados” al grupo de 

metales o metaloides asociados con contaminación y toxicidad potencial. 
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1.1.2. Metales pesados en sistemas acuáticos 

Debido a que los metales pesados forman parte de la corteza 

terrestre, se encuentran de forma natural en el ambiente. Los metales 

pesados que ingresan a los sistemas acuáticos provienen de fuentes 

naturales (meteorización de las rocas, suelos, emisiones volcánicas), y 

en la mayoría de los casos, también de fuentes relacionadas con las 

actividades humanas (antropogénicas). Las fuentes no puntuales de 

MPs se refieren a fuentes difusas como la meteorización de materiales 

geológicos, escorrentía, uso de agroquímicos, tránsito vehicular, 

emisiones volcánicas, o emisiones a la atmósfera de gases de la 

combustión del carbón, entre otros. Por otro lado, las fuentes puntuales 

de contaminación incluyen el vuelco de barros cloacales, efluentes 

industriales y domésticos, y el drenaje ácido de minas (Techounwou et 

al., 2012). 

La concentración de metales pesados en sistemas acuáticos (ríos, lagos, 

mar) exhibe un amplio intervalo de valores, desde niveles cercanos a los 

naturales hasta valores muy superiores a ellos. La concentración total de 

los mismos está influenciada por la litología, la hidrología, las actividades 

humanas, y la vegetación (Salomons y Förstner, 1984). 

Dependiendo de las condiciones del ambiente (ej.: pH, potencial redox, 

temperatura, contenido de materia orgánica y biota), los metales pueden 

estar en la columna de agua o ser removidos a los sedimentos, ya sea 

por precipitación o por adsorción de partículas en sedimentos (Figura 1). 

En la columna de agua o en el agua los poros de los sedimentos (agua 
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intersticial), los MPs pueden estar como iones libres o complejados con 

ligandos orgánicos o inorgánicos que influyen en su especiación y en su 

biodisponibilidad (Di Toro, 2001; Zanella, 2011). 

La evaluación de los efectos de los metales pesados en la biota debe 

tener en cuenta que solo una fracción de contaminante está disponible 

en el ecosistema. Lo que primero debe ser considerado es la 

especiación química, ya que hay una fuerte evidencia de que la 

concentración biodisponible se correlaciona bien con la concentración de 

los contaminantes presente en el agua intersticial (Peijnenburg et al., 

2005; Vijver et al., 2003), especialmente de las formas ion metálico libre. 

Para la mayoría de los organismos bentónicos (que viven en los 

sedimentos) se asume que la absorción de los contaminantes tiene lugar 

vía agua intersticial. 

     

Figura 1. Esquema de la especiación de metales en sistemas   acuáticos. 

Fuente: Zanella (2011). 
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El aumento creciente de los niveles de metales pesados a nivel mundial 

en el medio acuático representa una preocupación debido a su 

persistencia y toxicidad (Bhattacharya et al., 2008), lo cual se evidencia 

por las actuales normativas de diferentes países y organizaciones 

internacionales para la preservación de los sistemas de agua dulce y 

mar. 

1.1.3. Vías de entrada y origen de los metales pesados en los 

sistemas acuáticos   epicontinentales 

Dependiendo de su origen, los metales pesados tendrán tres vías 

de entrada medio acuática (Figura 1) la vía atmosférica, debida a la 

precipitación de partículas originadas en procesos naturales, en la 

combustión de carburantes, en los procesos de fundición de metales, 

etc. La vía terrestre, producto de filtraciones de vertidos, de la 

escorrentía superficial de terrenos contaminados (minas, utilización de 

lodos como abono, lixiviación de basuras, en la precipitación 

atmosférica, etc.) y de otras causas naturales; y principalmente  la vía 

directa, por el vertido directo de desechos a los cauces fluviales. 

En los sistemas acuáticos epicontinentales (ríos, lagos, embalses, etc.) 

los metales pesados son introducidos como resultado de la acción de 

procesos naturales y antropogénicos. Por ello vamos a distinguir entre 

un origen natural de metales pesados y otro antropogénico; si bien en la 

práctica la distinción entre una contaminación de origen industrial, 

doméstico o natural, y la producida por actividades mineras no siempre 

es posible (Forstner, 1981a). 
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a) Origen natural.  

El contenido en elementos metálicos de un suelo libre de 

interferencias humanas, depende en primer grado de la composición de 

la roca madre originaria y de los procesos erosivos (meteorización) 

sufridos por los materiales formadores del suelo (Adriano, D.C. 1986). La 

acción de los factores medioambientales sobre las rocas y los suelos 

derivados de ellas son los determinantes de las diferentes 

concentraciones basales de metales pesados en los sistemas fluviales 

(aguas, sedimentos y biota). Las  concentraciones de los metales 

pesados en rocas graníticas, sedimentos arcillosos, calizas y areniscas. 

Como se comentará más adelante en el apartado entre los materiales 

que aparecen en la (Cuadro 1), que contiene en los sedimentos por la 

desembocadura de las aguas residuales de la planta de estabilización de 

aguas domésticas e industriales de la ciudad (Forstner, 1981a). 
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b)  Origen antropogénico 

Cuando el hombre ha intervenido en algún punto del ciclo 

biogeoquímico de los metales pesados, hablamos de un origen 

antropogénico de los mismos. El uso de los metales pesados ha ido 

aumentando paralelamente al desarrollo industrial y tecnológico. 

Actualmente es difícil encontrar una industria o un producto 

manufacturado en los que no intervenga algún metal pesado (Cuadro 2). 

Si bien, la tendencia aunque lenta, es sustituir progresivamente en la 

industria, algunos metales pesados potencialmente tóxicos por otros 

materiales más inocuos (Fórstner y Wittmann, 1981a).El origen 

antropogénicos de metales pesados MPs pueden ser agrupados en: i) 

industrial,  ii) agrícolas, iii) ganaderos y iv) domésticos y urbanos. 

c) Origen industrial. 

Las principales fuentes de metales pesados en los sistemas 

acuáticos son las aguas residuales de las industrias que utilizan los 

cauces fluviales como vertederos. A menudo dichos vertidos no han sido 

sometidos a procesos de depuración o su tratamiento es inadecuado o 

insuficiente, como suele ocurrir en la zona de nuestro estudio. En el 

cuadro están recogidos algunos de los procesos industriales por los que 

se introducen metales pesados en el medio ambiente y que pueden 

afectar a la bahía interior de Puno. En el cuadro 2 se muestran las 

concentraciones de estos metales en las aguas residuales de algunas 

industrias "no metálicas". 
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Cuadro 2. Principales orígenes antropogénicos de los metales pesados de 

nuestro estudio. 

ORIGEN     Cd  Pb  Ni 

Minería     *  *  * 

Fundiciones     *  *  * 

Chapados metálicos   *  *  * 

Motores de vehículos, chapados 

de lanchas, acabado              * 

Galvanizados, electro chapados  *  *  * 

Pigmentas, tintes, tintas, pinturas  *  *  * 

Químicas, petroquímica   *  *  * 

Farmacéuticas.      * 

Vitrocerámica.    *  *  * 

Textiles       * 

Curtido de pieles    * 

Fotografía     *  *  * 

Fotografía     * 

Municiones y explosivos.     * 

Plásticos       * 

Papeleras y similares     *  * 

Cementos y amiantos.     * 

Baterías eléctricas    *  *  * 

Eléctrica y electrónica   *  *   

Fertilizantes        *  *  * 

Pesticidas 

Fuente: Dean et. al., (1972); Mopu  (1982). 
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e) Origen ganadero. 

Consideramos como origen ganadero el debido a los desechos de 

los animales y a las aguas de lavado de establos y granjas. La 

concentración de estos elementos en dichos materiales es variable y 

depende del tipo de ganado del que se trate, de la edad del animal, tipo 

de dieta, tipo de establo, e incluso del manejo de los desechos (Adriano, 

1986). 

Dadas las altas dosis de micro elementos, (Cd) y (Pb) 

principalmente, añadidas a determinadas dietas de porcino y aves de 

corral, (cuadro 3) el estiércol de estos animales puede contener de uno a 

cinco  veces más de (Cd) y de dos a nueve veces más (Pb) que el de un 

estiércol normal (Adriano, 1986). En el cuadro se muestra la 

composición típica de metales pesados en los desechos de ganado 

vacuno, porcino y aves de corral.  

Cuadro 3. Concentraciones (µg/g) de metales pesados en desechos animales 

 

ORIGEN DE LOS DESECHOS 

 

CADMIO (Cd) 

 

PLOMO (Pb) 

VACUNO 0.24-0.28 2.1-3.3 

AVES DE CORRAL 0.42-0.58 2.1-90 

PORCINO - 168 

 

Fuente: Adriano (1986). 
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1.1.4. Compartimentación de los metales en los sistemas acuáticos 

Según Tessier y Campbell (1987) cuando un metal pesado se 

introduce en un sistema acuático se distribuye, en primera instancia, en 

dos compartimentos, aunque parte quedará como ion libre (Figura 2): 

una porción se asociará con ligandos disueltos de carácter tanto 

orgánico como inorgánico, mientras que otra fracción llegará a asociarse 

con la materia particulada por adsorción, precipitación, coprecipitación o 

asimilación por la biota. 

Los sedimentos acuáticos actúan como una importante reserva de 

metales antropogénicos. El flujo de los metales hacia los sedimentos 

puede ser gravitatorio (sedimentación del material particulado junto con 

los metales asociados) o por difusión (cuando los metales disueltos en la 

columna de agua están en mayor concentración que los del agua 

intersticial del sedimento, especialmente en lagos de carácter ácido). En 

ambos casos el resultado final es un claro incremento de los niveles de 

metales en las capas superiores de los sedimentos (Campbell y Tessier, 

1989). 

Como resultado de procesos físicos, químicos y biológicos, la 

mayor parte de los metales traza introducidos llegará a estar asociada 

eventualmente con los sedimentos (hecho expuesto con anterioridad). 

La compartimentación de los metales pesados en los sedimentos 

dependerá de muchas variables como la Naturaleza y concentración de 

ligandos en el agua, naturaleza y composición de los sustratos sólidos, 

potencial de óxido-reducción, pH, etc. (Catalán, 1981; Stumm y Norgan, 
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1981; Catalán y Catalán, 1987; Salomon y Forstner, 1985). Todo lo 

comentado hasta ahora en la problemática de investigación, 

especialmente al respecto de la movilidad y distribución de los metales 

pesados en los sistemas acuáticos es válido para el estudio de su 

compartimentación en dichos ambientes. 

 

 

Figura 2. Representación esquemática de la compartimentación de un 

metal pesado en un ecosistema acuático. 

Fuente: (Tessier y Campbell, 1987). 

Pero los sedimentos no constituyen compartimentos impenetrables de 

metales pesados, sino que también influencian la composición de las 

aguas superficiales ya que estos cationes pueden re solubilizarse al 

variar alguna condición del sistema. Variaciones en los parámetros 
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ambientales (dragado de sedimentos anódicos, acidificación de la 

columna de agua en la interface sedimento-agua, existencia de agentes 

quelantes en el agua, etc.) pueden variar la compartimentación de los 

metales y producir su liberación desde los sedimentos (Fórstner y 

Wittmann, 1981; Tessier y Campbell, 1987). 

Según Salomons et al. (1987) el sedimento se puede dividir en dos 

secciones: un horizontal superficial de oxidación de un sedimento 

profundo anoxico. Existen muy pocos datos que nos permitan conocer el 

comportamiento de los metales pesados en los sistemas acuáticos 

epicontinentales, tanto en lo que respecta a la interface oxi-anóxica del 

sedimento, como a la interface sedimento-agua (especialmente escasos 

son los datos referentes a ríos). Sin embargo, se sabe que tanto en los 

ecosistemas marinos, como en los de aguas epicontinentales, es la 

interface oxi-anóxica la que regula el flujo de elementos traza hacia el 

agua superficial. 

La acumulación de los metales de origen antropogénico en los 

sedimentos que poseen estos elementos en los sedimentos y su relativa 

facilidad de intercambio entre las fases sólida y liquida, unido a la 

toxicidad intrínseca de algunos de ellos, convierte a los sedimentos en 

un compartimento metálico de alta peligrosidad potencial. Por tanto, 

puede resultar decisiva la determinación del contenido en metales 

pesados de los sedimentos para poder detectar fuentes de 

contaminación en los sistemas acuáticos, tales como descargas ilegales 

por parte de algunas industrias, ya que se producirían fuertes 

acumulaciones cercanas a los focos de emisión (Vittmann, 1981).  



17 
 

A falta de una reglamentación específica en nuestro país sobre los 

niveles permitidos de metales pesados en sedimentos acuáticos, 

pensamos al igual que opinan otros investigadores, que se pueden 

utilizar a titulo orientativo, las disposiciones del M.O.E. (Ontario, Canadá) 

y E.P.A. (U.S.A.) elaboradas a ese respecto en el cuadro 4. 
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1.1.5. Los metales pesados objeto de muestro estudio, 

caracteristicas físico-químico origen en el medio ambiente 

niveles de sedimentos de aguas. 

En el presente estudio se han determinado tres metales pesados: 

plomo (Pb), cadmio (Cd), y níquel  (Ni) están incluidos en la lista gris de 

la bahía interior de Puno los valores de porcentaje y limite a los objetivos 

de calidad para los vertidos de cadmio, plomo y níquel; asimismo se 

encuentra en la relación primera de sustancias contaminantes. 

1.1.6. Cadmio  

  Símbolo    Cd 

  Número atómico   48 

  Peso atómico   112,40 

  Punto de fusión   320,9 °C 

  Punto de ebullición   767 ± 2 °C 

  Densidad    8,642 g.cm-3 

Es de color blanco azulado o plateado, relativamente blando, dúctil y 

maleable. En el medio ambiente no aparece en su forma pura. Es 

miembro del grupo IIB de la tabla periódica al igual que el Zn y el Hg. Sin 

embargo Cd y Zn difieren del Hg en que éste último forma uniones Hg-C 

particularmente fuertes (Adriano, 1986). Fue descubierto en 1817 por F. 

Stromeyer (químico alemán) como un constituyente del mineral de cinc 

smithsonita, ZnCO3. En la lista por orden de abundancia de los 
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elementos de la corteza terrestre, el cadmio se encuentra situado en el 

lugar 64 con una concentración promedio de 0,2 mg-Kg-l (Taylor, 1964). 

En el (Cuadro 8) hemos representado las concentraciones de Cd en 

algunos materiales presentes en el medio ambiente. Su principal forma 

es el estado de oxidación es Cd (II), que se encuentra en series de 

compuestos inorgánicos (haluros, óxidos, sulfuros, etc.) y orgánicos 

(dialquilos y difeniIos). Varios compuestos Cd (I) también han sido 

descritos. Forma complejos de cuatro y seis enlaces de coordinación 

(Aylett, 1973). 

Es un metal tóxico "moderno". Hasta hace cincuenta años su utilización 

era escasa, se le considera importante y con múltiples aplicaciones 

(Goyer, 1986). Tiene afinidad por los grupos carboxilo y sulfhidrilo y se 

ha demostrado que inhibe muchos sistemas enzimáticos 

(gluconeogénesis por ejemplo), que altera la fosforilación oxidativa y que 

puede afectar a los mecanismos de detoxificación del hígado en 

mamíferos. Su interacción con las proteínas puede provocar cambios 

morfológicos en diferentes estructuras subcelulares (Reeder et. al., 

1979; Carson et al., 1986; Goyer, 1986). Se muestra en cuadro 5. 

  



21 
 

Cuadro 5. Concentraciones de cadmio (µg/g) en varios materiales presentes 

en el medio ambiente. 

Material 

 

Promedio  Rango 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Rocas ígneas (1,a) 0,15 < ˂  0,001-1,6 

 Calizas (1,a) 0,10  - 

 Areniscas (1,a) < 0,03  - 
 
 
 
 
 

 Equistos 1,40  ˂0,3-11 

 Carbono 0,10 0
,
0
7 

0,07-0,18 

 Rocas fosfatadas (3,b) -  5-110 

 Superfosfatos (3,b) -  5-170 

 Fertilizantes fosfatados (3,c) 4,30  1,5-9,7 

 Lodos de depuradoras (4,d)    

 (Michigan, USA) 74,00  2-1100 

 Suelos (e) 0,35  0,01-2 

 Agua dulce (5,e) 0,10  0,01-3 

 Agua marina (5,e) 0,11 < 0,01-9,4 

 
 Fuente: (a)    Fleischer, et al. (1974). 
              (b)    Godbeer y Swaine (1979). 
              (c)    Lee, y  Keeney (1975). 
              (d)    Page, (1974). 
              (e)    Bowen, (1979). 

 

Se ha calculado que aproximadamente 0,5*106 Kg anuales alcanzan el 

medio ambiente por fenómenos naturales de lavado erosión (Bertine y 

Goldberg, 1971). Varma y Katz (1978) estimaron, a priori para 1980, en 

aproximadamente 2,1*106 Kg al año las emisiones mundiales de cadmio. 

Las principales fuentes antropogenicas son por orden decreciente 

(Friberg et al., (1974); Reeder et al., 1979): 
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Las emisiones al aire y agua de las minas, fundiciones metálicas  

(Zn, Pb, Cu) y de las industrias relacionadas con la manufactura de 

aleaciones, pinturas, baterías y plásticos, la utilización en agricultura de 

lodos, fertilizantes y pesticidas que contengan cadmio, y la combustión 

de carburantes fósiles. 

Como parte del Programa en Japón "El hombre y la Biosfera 

(UNESCO)", Chino y Mori (1982) determinaron las concentraciones de 

Cd en aguas residuales  domésticas de varias familias típicas japonesas. 

Encontraron unas concentraciones en las aguas de desecho de inodoro, 

cocina, colada y baño de 38; 0,4; 0,6 y 0,5 µg-L de Cd respectivamente. 

La cantidad total diaria descargada fue calculada en 128 µg por persona: 

18 µg provenientes de las aguas de la cocina, 42 µg de las de la colada, 

18 µg de las aguas de baño, 46 µg del inodoro y 4 µg provenientes de 

otras fuentes. 

Su forma más común es el sulfuro (CdS). Durante la erosión penetra en 

el medio ambiente sobre todo en forma soluble, Cd2+. El pH y el Eh son 

los principales factores que controlan su movilidad. También forma 

hidróxidos (CdOH+; Cd (OH)3- y Cd (OH)4
2+), cloruros (CdC1+; CdCl3-; 

CdC14
2-) e iones complejos con grupos amonio y cianuro (Cd (NH3)6

4- y 

Cd(CN)4
2-) y variedad de complejos orgánicos aminados, organo-

metálicos, azufrados y quelatos. Sus iones forman compuestos 

insolubles de color blanco, normalmente hidratados, con carbonatos, 

arseniatos, fosfatos, oxalatos y ferrocianuros (Adriana, 1986; Thornton, 

1986). Está asociado principalmente con minerales de Zn, Pb-Zn y Pb-

Cu-Zn; su concentración depende normalmente del contenido en Zn 
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(Thornton, 1986). Se conocen dos especies mineralógicas de cadmio 

(Quer-Brossa, 1983): la greenockita (CdS) y la otavita (CdCO3). 

Normalmente aparece como greenockita asociada al mineral sulfuro de 

cinc, en particular con la esfarelita (Zn, Fe) S (Reeder et.al., 1979). 

Debido a todas estas características la producción no depende de su 

demanda, sino de la producción de Zn, pues se obtiene como un 

subproducto del refinado de éste último (Reeder et al., 1979). 

En la industria se utiliza principalmente (Reeder et al., 1979; Quer-

Brossa, 1983): galvanizado con otros metales o aleaciones, como 

protector contra la corrosión (cojinetes de motores), en la manufactura 

de pigmentos de las series de amarillo a naranja (sulfuros de cadmio) y, 

de rosa a rojo y marrón (sulfoseleniuros de cadmio), en la fabricación de 

pinturas y colorantes para el caucho, plásticos, tintes de imprenta, cuero, 

vidrio, esmaltes vitrifícables, papeles pintados, en la producción de 

P.V.C. (estearato y laureato de cadmio), en tubos de aparatos de 

televisión, como cadmio metálico para soldadores cadmio-plata y 

manganeso-cadmio, en cables de teléfono y troles (1% Cd y resto Cu) y 

en láminas o chapas para aletas de radiadores de automóviles, en 

baterías de níquel-cadmio, en válvulas de seguridad para contenedores 

de gases a alta presión, en fusibles de seguridad eléctricos, en 

aleaciones de bajo punto de fusión para detectores térmicos, en células 

fotoeléctricas. También se emplean el metal, el nitrato y el fluoruro para 

diferentes funciones en los reactores  nucleares (captadores de 

neutrones, moderadores de la velocidad de fisión). Se aprovecha 

además en fotografía y litografía, como catalizador en química orgánica, 
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en laboratorio de análisis químico, etc. (Haguenoer y Furon, 1981). 

Interviene en la fabricación del plomo tetraetilo (Quer-Brossa, 1983). 

Sus carbonatos, sulfuros e hidróxidos tienen solubilidades muy bajas y 

es probablemente por ello que la mayoría del cadmio de los bienes 

acuáticos  

aparece en los lodos (Reeder et al., 1979). Los niveles de Cd en 

sedimentos de diferentes sistemas acuáticos epicontinentales están 

representados en el (Cuadro 6).  

Huckabee y Blaylock (1974) llevaron a cabo un experimento para 

estudiar el transporte del Cd desde el ecosistema terrestre al acuático y 

mostraron que un elevado porcentaje (94%-96%) permanecía en el 

suelo. El que llegó hasta el agua se acumuló más rápidamente en los 

sedimentos que en la biota. El 20% del presente en el agua fue 

encontrado en las partículas en suspensión (Reeder et al., 1979). 

Un estudio para conocer el destino del Cd que penetraba en un 

estanque desde un afluente con dos gramos de Cd diarios indicó que la 

mayor proporción del metal se hallaba en los sedimentos y una muy 

pequeña era tomada por los organismos acuáticos (Lisiecki y McNabb, 

1975). 

Penetra en el cuerpo humano a través de la inhalación y de la absorción 

de los alimentos; no existe evidencia de absorción dérmica. El humo del 

tabaco contiene una cantidad considerable de este metal: el contenido 

corporal para un fumador es aproximadamente el doble del de un 

individuo que no lo sea. Su absorción gastrointestinal es pobre (entre un 
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5% y un 8% según autores) y menor que la absorción del Cd respirado 

(más de un 50% según Carson et al. (1986) y según Goyer (1986) entre 

un 18% y un 30%). Esta absorción gastrointestinal se ve aumentada por 

dietas deficientes en Ca, Fe y proteínas (Reeder et al., 1979; Carson et 

al., 1986; Goyer, 1986). 
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Es transportado en sangre unido a los glóbulos rojos (70%) y a proteínas 

plasmáticas de elevado peso molecular (particularmente albúmina). 

Pequeñas fracciones de este catión en sangre pueden ser también 

transportadas por metalotioneina. El hígado y los riñones lo concentran, 

aparentemente también en asociación con la misma proteína. Su vida 

media biológica ha sido estimada entre diez y treinta años (Reeder et al., 

1979; Carson et al., 1986; Goyer, 1986). 

La excreción se realiza a través de la orina y de las heces vía bilis, 

aunque también pequeñas cantidades son expulsadas por el pelo 

(Goyer, 1986). La toxicidad aguda puede aparecer tras la ingestión de 

cantidades relativamente elevadas, tanto en bebidas, como en alimentos 

contaminados. También la inhalación de altas dosis conduciría a una 

respuesta tóxica aguda que podría provocar un edema pulmonar y una 

bronconeumonía o neumonía química aguda. La exposición crónica 

causa una gran variedad de efectos en los que se ven implicados 

riñones, pulmones, corazón, huesos y gónadas. Las funciones de 

reabsorción de los túbulos proximales del riñón se ven afectadas cuando 

la concentración de Cd en la corteza renal supera los 200 µg*g-L peso 

seco. Este hecho se pone de manifiesto por los siguientes síntomas: 

aumento de Cd en orina, proteinuria, aminoaciduria, glucosuria, 

disminución de la capacidad de concentración de la orina y 

anormalidades en el ciclo del ácido Irico, calcio y fósforo. Los problemas 

mineralógicos pueden conducir a la formación de piedras en el riñón y a 

una osteomalacia. Los daños en el sistema respiratorio degeneran en un 

enfisema pulmonar (reducción de la actividad de una antielastasa). Tras 
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largo tiempo de exposición se manifiesta una anemia aparentemente 

debida a una defectuosa absorción del Fe de la dieta y a una posterior 

toxicidad en la médula ósea. El esqueleto se ve afectado por numerosos 

efectos probablemente relacionados con la grave nefropatía producida 

por el Cd, con los desarreglos en el metabolismo de los minerales y en 

particular con la pérdida de Ca a través de la orina. Estos efectos 

incluyen: dolor en las extremidades, dificultad al caminar, osteoporosis 

y/o osteomalacia. Las carencias nutricionales aumentan la gravedad de 

todos estos síntomas. Esto queda patente en la enfermedad “Itai-Itai” o 

“ouch-ouch” (Japón, década de los cuarenta) inducida por el Cd 

ambiental, principalmente en mujeres posmenopáusicas con dietas 

deficientes (carencia de Ca, malnutrición). El mecanismo de acción de 

esta enfermedad ya mencionados, como son la edad y la gestación 

(Como revisiones ver: Reeder et al., 1979; Carson et al., 1986; Goyer, 

(1986).  

Es teratógeno y cancerígeno (cáncer de próstata en hombres), 

pero los datos no son concluyentes (Goyer, 1986). 

1.1.7. Níquel  

Símbolo    Ni 

  Número atómico   28 

  Peso atómico   58,71 

  Punto de fusión   1455 °C 

  Punto de ebullición   2900 °C 

  Densidad    8,902 g•cm-3  
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Es de color blanco plateado, duro, dúctil y muy tenaz. Es 

resistente a la oxidación y a la corrosión. Posee importantes 

propiedades magnéticas. Es un buen conductor del calor y de la 

electricidad. Su coeficiente de dilatación es bajo. Fue aislado por 

primera vez en forma impura por Cronstedt en 1751 a partir de un 

mineral que contenía nicolita (NiAs). La forma pura fue preparada 

en 1804 por Richter (Mastromatteo, 1986). 

La concentración de níquel en la corteza terrestre es 

aproximadamente de 80 mg.Kg-L. Es el vigésimotercer elemento 

más abundante, más que Cu, Sn y Pb (Taylor, 1964; N.A.S., 

1975). Su contenido en diferentes tipos de rocas es muy variable. 

Es un constituyente de los nódulos de los fondos oceánicos (1,5% 

Ni). Las concentraciones de Ni en algunos materiales presentes 

en el medio ambiente se muestran en la (Cuadro 7). 

Normalmente sus formas químicas más frecuentes son Ni(O) y Ni 

(II), aunque los estados de oxidación I, III y IV existen bajo ciertas 

condiciones. Estos últimos iones no son estables en solucionas 

acuosas, en las que predomina el Ni (II) (Taylor et al., 1979b; 

Adriano, 1986). 

Actualmente el níquel es considerado como un elemento  esencial 

(Taylor et.al., 1979b; Goyer, 1986). Ha sido identificado como 

componente de métalo-enzimas vegetales (ureasa) y es necesario 

para el metabolismo de la urea en cultivos celulares de soja. 

Aunque se conoce algo sobre su papel fisiológico, el mecanismo 
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exacto de la acción del Ni aún no está claro. Se encuentra 

presente en el ARN y asociado a diferentes sustancias biológicas 

como los aminoácidos, proteínas (queratina, insulina, 

seroalbúminas) y activa diversos sistemas enzimáticos (arginasa, 

carboxilasa, tripsina, acetil coenzima A sintetasa) (Taylor et. al., 

1979b). Aparentemente el níquel produce diferentes efectos sobre 

las enzimas debido a su capacidad para substituir, más o menos 

hábilmente, a otros iones metálicos divalentes, especialmente al 

cinc. Dependiendo de su concentración es capaz tanto de activar 

como de inhibir la misma enzima (Carson et. al., 1986). 

El níquel que alcanza el medio ambiente lo hace siguiendo 

principalmente dos caminos: meteorización de minerales y rocas y 

como resultado de las actividades antropógenicas. 

Los minerales de níquel son óxidos (lateritas), sulfuros y 

arseniuros. Los sulfuros son los más importantes industrialmente. 

Sin embargo son los óxidos los que contienen la mayor proporción 

del contenido mundial de Ni al estar ampliamente distribuidos, 

aunque sólo representen un tercio de la producción (Taylor et al., 

1979b; Adriano, 1986; Mastromatteo, 1986). 

Las actividades antropicas  que más contribuyen a su 

incorporación al medio ambiente son la minería, la fundición y 

refinado de los concentrados, la fabricación de las aleaciones y la 

industria del chapado. Además de la combustión de carbones y 

aceites, a sus orígenes antropogénicos ya mencionados, hay que 
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añadir otros resultados de variadas actividades. Aparece por 

ejemplo en aguas residuales de industrias relacionadas con 

peleterías, tintes, tahonas, bebidas no alcohólicas, siropes de 

sabores y helados. También contiene Ni la escorrentía superficial 

de aguas urbanas y las aguas residuales domésticas  (Taylor et. 

al., 1979b). 

Cuadro 7. Concentraciones de níquel (µg/g) en varios materiales presentes en 

el  medio ambiente. 

Material    Promedio   Rango  

Rocas ígneas (1, a)   75    2-3600 

Calizas (1, a)    20    - 

Areniscas (1, a)   2    - 

Esquistos (1, a)   68    20-250 

Rocas sedimentarias (b)  20    - 

Carbón    15    3-50 

Petroleo (e)    10    - 

Suelo (global)            40 (f)    5-500 (c) 

Agua dulce (3, e)   0,5    0,02-27 

Agua marina (3, e)   0,56    0,13-43 

 

Fuente: Cannon, (1978), Polemio, et al. (1982).Trudinger,  et al. (1979).Adriano,  
et al. (1980). Bowen, (1979). 
 

Sus principales usos industriales se dan en la producción de: aceros 

inoxidables, aleaciones (más de 2000 aleaciones), electrochapados 

(niquelados) de aparatos electrónicos y recubrimientos de piezas 

metálicas (automóviles, utensilios de cocina, etc.), baterías alcalinas (Ni-

Cd), monedas, pigmentos inorgánicos (esmaltes cerámicos, por ejemplo 

el (Ti, Ni, Sb, 02), material electrónico, y otros. Es catalizador en 

numerosos procesos químicos (hidrogenación de grasas y aceites, 

http://uso.s---ladustr-i-apaé.se/
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intermediario en la síntesis de ésteres acrílicos en la fabricación de 

plásticos, desulfuración de aceites, producción de amoniaco, etc.), De 

todos los compuestos de níquel utilizados en la industria el más tóxico es 

el níquelcarbanilo (liquido incoloro que a 60°C se descompone en CO y 

Ni finamente dividido) que se produce en el transcurso del procedimiento 

Mond para la obtención del níquel puro (Quer-Brossa, 1983). 

Puede formar complejos estables con muchos ligandos orgánicos; 

sin embargo los que forma con ligandos inorgánicos naturales no son tan 

frecuentes, el orden de afinidad que presentan es OH- ˃S04
2- >C1- >NH3 

(Adriano, 1986). En ambientes anaerobios, como ocurre en sedimentos 

profundos, el ion sulfuro puede controlar la solubilidad del Ni (Richter y 

Theis, 1980). En un estudio realizado en los ríos Yukón y Amazonas sólo 

entre un 2,2% y un 2,7% del Ni total se encontró en solución  como: i) 

ion libre, ii) en complejos inorgánicos y iv) orgánicos. El resto apareció: i) 

adsorbido sobre materiales en suspensión,  ii) en revestimientos 

metálicos,  iii) incorporado a materia biológica sólida o iv) en estructuras  

cristalinas (Gibbs, 1973). Los niveles de Ni presentes en sedimentos de 

varios sistemas acuáticos epicontinentales están representados en el 

(Cuadro 8). 
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Los alimentos constituyen la principal fuente de incorporación de Ni para 

un individuo humano referencia, si bien también es importante el 

proveniente del agua potable. En el medio industrial, la absorción del Ni 

y sus compuestos se realiza principalmente por vía respiratoria. La 

absorción dérmica es posible: el níquel carbonilo es capaz de atravesar 

la piel intacta. Es débilmente absorbido desde el tracto gastrointestinal 

(entre el 1% y el 10% de la dosis y según la solubilidad del compuesto 

ingerido) (Taylor et al., 1979b; Quer-Brossa, 1983; Carson et al., 1986; 

Goyer, R.A. 1986). Es transportado en plasma unido a la seroalbúmina y 

a diferentes pequeños ligandos orgánicos, aminoácidos o polipéptidos 

(Goyer, 1986). Según Carson et al. (1986) es transportado por una 

proteína plasmática llamada niqueloplasmina y según Goyer, R.A. 

(1986) ha sido identificada en plasma una metaloproteina que une Ni 

con propiedades que sugieren que sea una ɑ-l-glicoproteina con un 

complejo sérico de ɑ-l-macroglobulina. Ni su distribución intracelular, ni 

sus ligandos son bien conocidos. Parece ser que los ligandos 

ultrafiltrables son de gran importancia tanto en el transporte del Ni en 

suero y bilis como en su excreción urinaria y también en su asociación 

intracelular (Goyer, 1986).  

Este mismo autor comenta que esos ligandos no están bien 

caracterizados, pero se sugiere que histidina, cisteína y ácido aspártico 

forman complejos con níquel. La unión in vivo de este metal con la 

metalotioneina ha sido demostrada, si bien el níquel sólo induce 

débilmente la síntesis de esta proteína en hígado y riñón (Goyer, R.A. 

1986). 
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Las mayores concentraciones del metal se dan en riñón, hígado y 

cerebro; los tejidos humanos contiene entre 0,02 y 1,5 g*g-l de Ni 

(Carson et al., 1986). La principal ruta de excreción es la orina; también 

aparece el metal en pelo y sudor (Carson et al., 1986). 

Los resultados de la acción toxica aguda del níquel y sus 

compuestos son las dermatosis y la sensibilización alérgica. 

Exceptuando la inhalación del níquel carbonilo (altamente irritante para 

el tejido respiratorio) que puede provocar la muerte por edema 

pulmonar, el metal y sus compuestos tienen una baja toxicidad aguda 

(Carson tal., 1986). Posee una evidencia y bien estudiada acción 

cancerígena. Los estudios epidemiológicos realizados en diferentes 

países en trabajadores relacionados con la manipulación del Ni 

demuestran su efecto cancerígeno sobre todo el aparato respiratorio 

(Quer-Brossa, 1983; Carson et al., 1986; Goyer, R.A.1986). Este último 

autor también menciona referencias a carcinomas gástricos, sarcomas 

en tejidos blandos y casos de cáncer renal. 

Su deficiencia en ratas está asociada a retraso en el crecimiento y 

a anemia, probablemente a causa del desacoplamiento en la absorción 

de hierro desde el tracto gastrointestinal. Además se produce una 

disminución significativa de la glucosa sérica. También se sospecha la 

existencia de una interacción del níquel con el cobre y el cinc (Goyer, 

1986). 

No existen evidencias sólidas acerca de que sea teratógeno, 

aunque es capaz de atravesar la barrera placentaria; el níquel carbonilo 
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lo es para ratas y el dicloruro para ratones. No hay datos acerca de 

mutagenicidad (Carson et al., 1986). 

1.1.8. Plomo  

  Símbolo    Pb 

  Numero atómico   82 

  Peso atómico   207,19 

  Punto de fusión   327,5 °C 

  Punto de ebullición   1744 °C 

  Densidad    11,35 g.cm-3 

El plomo metálico es de color blanco azulado, tiene brillo metálico, es 

muy blando, maleable, dúctil y mal conductor de la electricidad. Posee 

una gran resistencia a la corrosión por aire puro y seco, pero no así por 

el húmedo (óxido de plomo). Se encuentra situado en el lugar trigésimo 

sexto por orden de abundancia de los elementos de la corteza terrestre 

(rocas ígneas) (Taylor, 1964). 

El hombre lo utiliza, de una manera u otra, al menos desde hace 5000 

años (Settle y Patterson, 1980). Originalmente era explotado para 

extraer la plata asociada a la galena (PbS) (Waldron, 1980); (Settle y 

Patterson, 1980). La civilización Romana fue la primera en usar 

masivamente el plomo propiamente dicho. Según Waldron (1980). 

Las emisiones globales de plomo de origen industrial sido establecidas 

en 2.106 Kg. año-l y en 400-106 kg.año-l las antropogénicas, de las 
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cuales 280.106 kg.año-l corresponden a emisiones de alquilos de plomo 

(gasolinas) (Settle y Patterson, 1980). 

Existen más de doscientos minerales de plomo: entre otros se encuentra 

la galena (PbS), con un 87% de Pb y concentraciones variables de Ag 

(Abel, 1973; Demayo et al., 1979; Adriano, 1986). 

Cuadro 9. Concentraciones de plomo (µg/g) en varios materiales presentes en   

el medio ambiente 

Material           promedio                                Rango 

Rocas ígneas (1, a)    15    2 - 30 

Calizas (1, a)      9      - 

Areniscas (1, a)     7            ˂ 1 - 31 

Esquistos (1, a)    20    16 - 50 

Carbon (1, a)|    16            >  60 

Lodos de depuradores (3)          1832  (USA)   (c)          136 - 7627 

                                                              281  (Suecia) (d)                52 - 2914 

Suelos (e)     20    20 - 200 

Agua dulce  (4, f)    3    0,03 - 13 

Agua marina (4, f)    0,03 

(1) µg/litro (ppb). 

Fuente: (a) Cannon, H.L. (1974). 

             (b) Adriano, D.C. et al (1986). 

             (c)  Furr, K.A. et al (1976). 

             (d)  Page, A.L. (1974). 

             (f)  Bowen, H.J.M. (1979) 
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Los principales usos industriales del plomo son (Demayo et al., 1979): 

acumuladores (35%), plomo tetraetilo (10%), recubrimientos de cables 

(10%), soldadura (10%), plomo rojo o minio y litargirio (5%), plomo para 

construcción (5%) y calafateado (5%). También se emplea en 

municiones, en recipientes para líquidos corrosivos, en pinturas, en 

cristalería, en escudos protectores contra radiaciones y en contenedores 

para el transporte de materiales radiactivos. 

En los sistemas acuáticos tiende a formar complejos con ligandos 

orgánicos de tipo soluble, coloidal o particulado. Se sabe que es 

atrapado por los ácidos húmicos. En presencia de aniones, como 

sulfatos y fosfatos, reduciéndose la concentración de iones metálicos en 

agua al formarse precipitadas. Los haluros, en cambio, son bastante 

solubles en agua (6-10 g/l-l a 20°C) (Demayo et. al., 1979). Cuando en el 

medio existen suspensiones de arcilla (kaolinita, illita, montmorillonita) y 

un rango de pH de 5 a 7, como puede ocurrir en los sistemas de aguas 

turbulentas de los ríos, muchos de los iones metálicos (Cu, Pb, Cd, Zn) 

precipitan y son adsorbidos probablemente en forma de iones Mx (OH)x
x+ 

escasamente solubles (PbOH+ y Pb4 (OH)4
4+, etc.) (I.W.D., 1979). 

Ramamoorthy y Kushner (1975) demostraron que los metales de la 

forma M2+ (Pb2+, Cu2+, Cd2+). A mayores concentraciones la mayoría de 

los metales puede ser detectada en forma de iones libres (disueltos). 

Hutchinson y Fichko (1974) indican que el Pb de los sedimentos 

(Grandes Lagos). Los niveles de Pb en sedimentos de varios sistemas 

acuáticos epicontinentales están reflejados en el (Cuadro 10). 
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Cuadro 10. Concentración (µɡ-g) de plomo en sedimentos de varios sistemas 

acuáticos 

Lugar                                    Media   Rango           Observaciones                         Referencia 

 

Fuente: I.W.D. (1979).  

El aire es la tercera fuente de exposición para la población general: para 

un urbanita contemporáneo, la magnitud respirada de Pb es alrededor 

de la mitad del ingerido en la dieta (Goyer, 1986). Esta fuente se 

convierte en la principal para la población expuesta a humos, vapores y 

nieblas con Pb. 

Grandes Lagos (Canadál - 274 actividad indust. Y urana Hutchinson, T.C. 

J. Fitchko (1974)

Saline Branch (Canadá) - 2330-6300 areas urbanas

133-342 areas rurales Getz, L.L. et.al.(1977)

Río Detroit 1Canadá) - 3-760 vertidos indust. (quimicas)

y urbanos Handy, Y, y L, Post (1985)

Lago Wapato (Washington USA) * 3200 escorrentia urbana sin tratar Wissean R,W, y Cook (1977)

Rios de USA 23 * fraccion (500 µɡ) Nassing, H. y J. Wilhu (1977)

Rios de Mapocho (Santiago Chile) * 233-492 vertidos urbanos sin depuarar Garlaschi, M. et al (19759)

desembocadura de rios Japones 17 * fracion (500µɡ) Shibahara,M. et al (1975)

Rio Uda (Japon) 20 * fraccion (1680 µɡ) Mizobuchi, et. al. (1975)

Río Toyohira (Japón) 24 * vertidos indus., urbanos y mineros;

fraccion (1680) Sakai, H. et. al. (1986)

Sistema del Rhin:

-estuario (Holanda) 850 contam. Indust, y urbana De Grost, H. et. al. (1971)

estaciones 9-19 (RFA) 369 * * Banat, K. et. al. (1972)

-estaciones 1-8 (RFA) 155 * *

-lago Constanza (RFA) 19 * valores basales Forstner, U.et al. (1974)

-sedimentos asiles (RFA) 30 * media de cuatro valores Forstner, U. (1981a)

Rio Glinde (RFA) 1340 * antigua sina de cobre

fraccion 2-6 µɡ Scheineer, W. (1976)

Ría de Huelva (España) * 17,1-3550 mineria indust. Quimica y

vertidos urbanos Tomas, X. et.al. (1983)

Rios Agrio y Guadiamar

(Andalucía, España) * 28-1966 mineria y nucleos urbanos dispersos Cabrera, E. et. al. (1987)

Rio Tenes (Cataluña, España) 83-1878 contaminacion urbana e indust.. Rauret, G. et al (1988)
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El naftenato y las sales de plomo y el plomo tetraetilo pueden ser 

absorbidos a través de la piel. La absorción gastrointestinal depende de 

gran número de factores, entre ellos tienen particular importancia la 

edad y el tipo de dieta. Un adulto humano absorbe entre un 5 y 15% del 

Pb ingerido, siendo normalmente retenido menos del 5% del que 

absorbió. La absorción oral es más eficaz en los niños que en los 

adultos, hasta en más de un 50% en algunos casos. Es difícil generalizar 

acerca de la absorción del Pb inhalado; las partículas pueden 

depositarse en los alveolos y desde ahí desprenderse lentamente. La 

incorporación no sólo depende de la concentración del metal sino 

también del volumen de aire respirado por día, del estado particulado o 

gaseoso del catión, así como de la distribución por tamaños de las 

partículas. La absorción a través de los alveolos del Pb retenido es 

relativamente eficaz y completa (Quer-Brossa, 1983; Carson et al., 1986; 

Goyer, 1986). 

En la matriz mineral del esqueleto se deposita entre el 90 y el 

95% del Pb corporal, donde tiene una vida media de 20 años. El resto se 

distribuye por todo el cuerpo. Más del 90% del Pb en sangre se 

encuentra en los glóbulos rojos. Parece ser que existen al menos dos 

compartimentos mayoritarios para el Pb en los eritrocitos, uno asociado 

a la membrana y otro a la hemoglobina. Los ligandos del plasma no 

están bien definidos, pero se ha sugerido que plasma y suero pueden 

contener fracciones circulantes de Pb en equilibrio con tejidos blandos o 

con lugares de unión en órganos por el plomo (Carson et al., 1986; 

Goyer, 1986). 
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Su principal forma de excreción es a través de la orina, aunque 

también por las secreciones gastrointestinales, pelo, sudor, etc. (Carson 

et al., 1986). Existen muchas evidencias que muestran que es un 

veneno metabólico acumulativo que afecta a los sistemas 

hematopoyético, cardiovascular, nervioso, renal y reproductor de los 

humanos (Demayo et al., 1979: Carson et. al., 1986: Goyer 1986). El 

mayor riesgo es el debido a su toxicidad para el sistema nervioso central 

(SNC). Las manifestaciones tóxicas de los efectos del plomo sobre el 

SNC son una encefalopatía y/o una neuropatia periférica. Esta 

neuropatía afecta a los nervios motores produciéndose una disminución 

en la velocidad de transmisión del impulso nervioso (Carson et al., 1986; 

Goyer, 1986). Los eritrocitos son los primeros en ser afectados a dosis 

bajas, provocando una anemia inducida por plomo. Las manifestaciones 

tóxicas relacionadas con la síntesis del grupo hemo incluyen: inhibición 

de la ferroquelatasa (hemosintetasa), de la eritrocito 5'-nucleotidasa, de 

la ácido 5-aminolevulinico deshidratasa (ALA-D) y de otras enzimas, 

incluso de varias relacionadas con el transporte del hierro (Carson et al., 

1986). 

Los efectos del plomo sobre el sistema gastrointestinal provocan 

el cólico de plomo, ya bien descrito por Hipócrates. Induce disfunciones 

de carácter reumatológico (gota saturnina). Asimismo, el riñón puede 

verse afectado por una nefrotoxicidad. Existen datos sobre disminución 

de muchas funciones endocrinas, en particular las tiroideas y las 

adrenales, pero los detalles no son claros (Goyer, 1986). Según este 

último autor, se sabe hace ya tiempo que una fuerte toxicidad por Pb 
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causa esterilidad, abortos espontáneos, mortalidad y morbididad 

neonatal. También es gametotóxico para animales tanto machos como 

hembras (Carson et al., 1986). 

A pesar de su fetotoxicidad, no existen evidencias de teratogenicidad. 

Entre los efectos del Pb también se incluyen aberraciones 

cromosómicas. No está claro que sea cancerígeno para el hombre, 

aunque a altas dosis si lo es para animales (roedores), siendo el riñón el 

órgano más afectado (Carson et. al., 1986; Goyer, 1986). 

1.1.9. Importancia del estudio 

La cuenca de la Bahía Interior de Puno, abarca  zonas urbanas y 

rurales la principal actividad de la cuenca Titicaca es la ganadería y la 

agricultura, sufre hace tres décadas el grado de contaminación que se 

va transformando por las necesidades habitacionales, industriales y 

comerciales de la población en continuo crecimiento, y el mal manejo de 

los residuos domésticos urbanos y la evacuación de aguas domiciliaras 

que se descargan directamente hacia la bahía interior de Lago Titicaca, 

a la fecha no se tiene un planta de tratamiento de aguas residuales los 

mismos que se descargan hacia el Interior de bahía. (Fonturbel et al., 

2008, Durwig et.al., 2014). 

  Dentro de este marco, es necesario conocer el nivel actual de 

contaminación por la acumulación de sedimentos dentro de la bahía 

Interior de Puno, así mismo es conocer  la calidad interna de sedimentos 

a la fecha que comparando con los efectos biológicos de concentración 

de metales y la incidencia de valores de toxicidad y la afectación del 

ecosistema acuáticos. La recuperación de la Bahía Interior de Puno solo 
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requiere la articulación de políticas efectivas para el control de la 

contaminación, requiere un tratamiento urgente y mitigación por el 

estado del sistema en particular evaluar índice de calidad de sedimento 

(ISQGs) y los factores de retención potencial y movilidad y 

biodisponibilidad de la contaminación acuática. De acuerdo a estas 

consideraciones se plantea la siguiente interrogante. 

- ¿Cuál será el porcentaje de remoción de Cadmio II, Níquel II y Plomo II, 

mediante las soluciones acuosas, por bioprecipitación con los taninos de 

semilla de tarwi (Lupinus mutabilis)? 

- ¿Será posible determinar la capacidad de remoción de los iones Cadmio 

(II), Niquel II y  Plomo II  de los lodos  extraíbles de la bahía interior de 

Puno, con la solución acuosa de semilla de tarwi (lupinus mutabilis)? 

- ¿Cuál será la evaluación de la cinética de la adsorción de Cadmio II, 

Niquel II  y Plomo II por lo taninos de la semilla de tarwi? 

1.1.10. Objetivos 

a) Objetivo General 

Determinar la capacidad de remoción de los iones cadmio (Cd), 

plomo (Pb) y níquel (Ni),  de lodos sedimentados en  la bahía 

interior de Puno, utilizando bioadsorventes  acuosos de la semilla 

de tarwi (Lupinus mutabilis).  

b) Objetivos específicos: 

a). Determinar las características físicas y químicas de los 

bioadsorventes acuosos de la semilla de tarwi (Lupinus mutabilis) 
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que influyen  en la bioadsorción de los iones cadmio (Cd), plomo 

(Pb) y níquel (Ni). 

b).  Evaluar la capacidad porcentual del proceso de adsorción de 

los iones cadmio (Cd), plomo (Pb) y níquel (Ni), utilizando 

bioadsorventes  acuosos de la semilla de tarwi (Lupinus 

mutabilis).  

c.) Evaluar la cinética de adsorción de los iones (Cd) y plomo 

(Pb), níquel (Ni) usando bioadsorventes acuosos de la semilla de 

tarwi (Lupinus mutabilis).  
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CAPÍTULO II 

MARCO TEÓRICO 

2.1. ANTECEDENTES DE CONTAMINACIÓN EN SEDIMENTOS 

De acuerdo a las diferentes fuentes de contaminación, los cuerpos de 

agua reciben cargas contaminantes de diversas clases, tanto compuestos 

orgánicos como inorgánicos, y cada uno con diferentes características físico-

químicas. A su vez, la forma y el destino de cada tipo de contaminante va a 

depender de las características del ambiente receptor, y como se mencionó 

anteriormente los sedimentos son el destino final para la mayoría de estos 

compuestos, esto hace que los estudios y evaluaciones de riesgos asociados a 

esta fase sean muy complejos y difíciles de abordar. 

Los contaminantes orgánicos incluyen los insecticidas y herbicidas, y los 

productos y desechos de procesos industriales. Algunos son de origen natural 

y otros son moléculas sintéticas que no se encuentran en la naturaleza. Estos 

compuestos poseen un amplio rango de propiedades físico-químicas y de 

persistencia en el ambiente. Se pueden nombrar una gran cantidad de 

compuestos que son liberados al ambiente, y se generan nuevos productos 
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continuamente. Dentro de los contaminantes que se encuentran habitualmente 

y los más estudiados se pueden nombrar los hidrocarburos aromáticos 

policíclicos (HAPs), bifenilos policlorados (PCBs) y polibromados, pesticidas 

organoclorados, dioxinas, dibenzofuranos, insecticidas organofosfatos 

(clorpirifos, metilparatión, diazinon entre otros) y piretroides y herbicidas 

aromáticos (paraquat, atrazina). 

Por otro lado, los metales son elementos que se encuentran presentes en la 

naturaleza, estos se consideran contaminantes cuando las concentraciones 

superan los valores naturales a causa de las actividades antrópicas. Los 

metales pueden ingresar a la atmósfera, al agua y a los ambientes terrestres 

en los desechos de industrias de manufacturas, minería, productos de 

combustión y agroquímicos. Las industrias de manufactura química (clor-alcali, 

ácidos inorgánicos, pigmentos, sulfato de cobre) son fuentes potenciales de 

contaminación por metales en ambientes acuáticos (Santos et al., 2002). Las 

combustiones de petróleo, incineraciones de desechos, manufacturas de acero 

y hierro, por ejemplo, generan contaminación atmosférica, los metales pueden 

ser transportados en la fase gaseosa o sorbidos a las partículas y así ingresar 

a los ambientes acuáticos o terrestres por deposición. 

Existen numerosos estudios que demuestran la contaminación en sedimentos 

de sistemas de agua dulce producto de las actividades mineras (Moore & 

Luoma, 1990; Lacerda, 1997; Artaxo et al., 2000; Shuhaimi-Othman, 2008). La 

actividad minera es un ejemplo claro de contaminación, principalmente por 

metales pesados. Los metales que se encuentran en los desechos (arsénico, 

cadmio, cobre, plomo, zinc y plata) ingresan a los arroyos y ríos como solutos y 

particulado, y contaminan sedimentos del río aguas abajo de la zona de 
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producción minera (Moore & Luoma, 1990). Por ejemplo, las extracciones de 

oro, al utilizar mercurio y cianuro como métodos de separación, han producido 

contaminación en sistemas de agua dulce. El río Amazonas es una de las 

regiones más estudiadas en relación a la contaminación por mercurio producto 

de dicha actividad (Lacerda, 1997; Artaxo et al., 2000; Santos et al., 2002). 

Los sedimentos contaminados son un problema ambiental serio en numerosos 

puertos, bahías, estuarios y ríos de todo el mundo. Por ejemplo en sitios 

urbanos, la calidad de los sedimentos puede impactar sobre los recursos 

pesqueros locales, las actividades recreacionales y en el deterioro del 

ambiente, lo cual genera problemas tales como riesgos ecológicos y para la 

salud humana, y restricciones en la disposición de materiales de dragado entre 

otros (USEPA, 2000). 

En el hemisferio Norte, desde hace tres décadas, se ha comenzado a prestar 

atención a la contaminación presente en los sedimentos de fondo. Los 

ambientes estuariales suelen ser sitios de interés ya que reciben descargas de 

contaminantes de diversas fuentes que se acumulan en los sedimentos (Huh 

et.al., 1992). La bibliografía es extensa en relación al estudio de la 

contaminación de sedimentos en estuarios de todo el mundo (Gómez-Parra et 

al., 2000; O´Day et al., 2000; Mirlean et al., 2001; Spencer et al., 2002; Lu et. 

al., 2004; Burton et al., 2006; De Marco et al., 2006; Machado et al., 2008). 

A fines de los ´80 se creó una Comisión Internacional para declarar “áreas de 

interés” en la región de los Grandes Lagos Laurentian en EEUU de 

Norteamérica y Canadá, ya que considera el ambiente como severamente 

degradado. En los últimos años esta Comisión declaró a los sedimentos 
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contaminados como la mayor fuente de contaminantes en la cadena trófica de 

los Grandes Lagos; a su vez esta problemática fue identificada como el mayor 

impedimento para la remediación de las “áreas de interés”. Por otra parte en 

Europa se formó la Europan Sediment Research Network (SedNet, 2002) para 

el desarrollo de niveles guía para el manejo de sedimentos fluviales, basado en 

estudios multidisciplinarios y coordinados entre 21 países europeos. 

Las zonas de puertos, las cuales generalmente están ubicadas en la 

desembocadura de grandes ríos en zonas urbanas, suelen ser ambientes con 

un elevado grado de deterioro ambiental tanto de sus aguas como sedimentos. 

Esto se debe generalmente a los problemas históricos de contaminación en 

cuerpos de agua afluentes y que finaliza en última instancia en la 

desembocadura, sumándose además la contaminación propia de las 

actividades portuarias. Los riesgos ecológicos asociados a dicha 

contaminación suelen ser importantes si se considera que los sedimentos de 

fondo son removidos continuamente mediante dragados para mantener libres 

canales de navegación. También recibe aportes de efluentes cloacales 

domésticos, industriales y de escorrentías de áreas cultivadas, ya sea en forma 

directa o a través de ríos, arroyos y canales, a partir de los cuales ingresa una 

heterogénea carga de contaminantes, desde metales pesados hasta 

compuestos orgánicos como hidrocarburos y plaguicidas principalmente 

(Colombo et al., 1990; Ronco et al., 1993; Verrengia Guerrero et al., 1994; 

AGOBSA-SHN, 1997; Ronco, 1997; Villar et al., 1999, 2002; Colombo et al., 

2006; Salibián, 2006).  

Frecuentemente se genera una controversia en la toma de decisiones sobre el 

destino de materiales contaminados asociado a su remoción por diversos tipos 
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de obras, tales como el mantenimiento del calado de canales de navegación, 

mantenimiento de puertos, saneamiento de arroyos y ríos, etc. En los sistemas 

loticos pampeanos comúnmente se realizan canalizaciones y dragado de los 

cursos de agua para evitar inundaciones sin ningún tipo de planificación ni 

asesoramiento previo a las obras de ingeniería. En el caso particular de la 

franja costera sur del Río de la Plata se han realizado diversos estudios que 

indican la presencia de sedimentos de fondo altamente contaminados en varios 

sectores de la región (Ronco et al., 1993; Ronco et al., 1997; Kreimer et al., 

1996; AA-GOBSA-SHN, 1997; INA, 1999; Ronco et al., 2001; Camillion et al., 

2003; Carsen et al., 2005). Sin embargo, hasta el momento, las autoridades 

correspondientes, no cuentan con una herramienta estandarizada e 

intercalibrada que les permita evaluar la ecotoxicidad de los sedimentos en su 

conjunto a nivel regional. 

2.2. MARCO REFERENCIAL  

2.2.1. Importancia de los sedimentos en ambientes acuáticos. 

La actividad humana genera grandes cantidades de desechos 

tóxicos que son liberados al ambiente, ingresando a los diferentes 

compartimentos de los ecosistemas, ya sea aire, agua, suelo o biota, 

dependiendo su destino de las propiedades fisicoquímicas, movilidad y 

persistencia de los compuestos que la integran (Shaw & Chadwich, 

1998). Los cuerpos de agua reciben directa o indirectamente descargas 

de contaminantes como consecuencia de las diferentes actividades 

antrópicas que tienen lugar en las cercanías de los mismos (Leticia, 

2011). 



50  

Cuando los desechos tóxicos son vertidos a un cuerpo de agua, dichos 

compuestos se particionan entre la fase acuosa y la fase particulada, 

siendo éstas formadoras de sedimentos a lo largo del tiempo (Rand et 

al., 1995; Walker et al., 2006). De esta manera los sedimentos se 

comportan como aceptores finales de contaminantes pudiendo actuar 

como fuentes secundarias de contaminación (Burton, 2002). Los 

contaminantes asociados a los sedimentos pueden ser resuspendidos 

de forma natural, por procesos físicos o biológicos (bioturbación), o por 

la actividad humana, tal como frecuentemente ocurre en la actividad de 

dragado (USEPA, 1998; Sprovieri et al., 2007). Estos mecanismos 

generan la removilización y redistribución de los contaminantes a la 

columna de agua desde los sedimentos (Walker et al., 2006; Hill, 2010). 

En los ambientes acuáticos el material particulado transporta los 

compuestos químicos desde la columna de agua hacia los sedimentos 

de fondo (Mackay, 2001), de esta forma las concentraciones de 

contaminantes en el sedimento superan a las de la fracción disuelta, 

tanto para el caso de los metales pesados, como para compuestos 

orgánicos (Horowitz, 1985; Verrengia Guerrero et al., 1994; Kreimer et 

al., 1996; Bilos et al., 1998; Mountouris et al., 2002; Verrengia Guerrero 

et al., 2003; Bartlett et al., 2004). En el caso particular de los metales 

pesados, las concentraciones en sedimentos pueden ser entre tres a 

seis órdenes de magnitud a las correspondientes a la columna de agua 

del sitio (Horowitz, 1986; Bryan & Langston, 1992). 

Los sedimentos presentan generalmente una mezcla de 

materiales en términos de sus características físicas, químicas y 
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biológicas. Están constituidos principalmente por cuatro componentes. El 

agua intersticial o agua de poro, la cual llena los espacios entre las 

partículas sólidas de la matriz, puede ser mayor al 50% en sedimentos 

superficiales. El componente inorgánico está constituido por los 

fragmentos de rocas y minerales producto de la erosión de los 

materiales terrestres. El componente formado por la materia orgánica 

ocupa una pequeña fracción en la totalidad de la composición, la 

conforman mezclas de proteínas, carbohidratos, lípidos y sustancias 

húmicas. Por último, los materiales derivados antropogénicamente 

incluyen diversos tipos de contaminantes. Como resultado de este último 

proceso, algunos sedimentos pueden acumular cantidades significativas 

de materiales peligrosos, lo cual hace que se consideren contaminados. 

Un sedimento contaminado se puede definir como aquel material 

acumulado en el fondo de cuerpos de agua conteniendo sustancias 

químicas en exceso, en relación a criterios geoquímicos y/o 

toxicológicos de calidad, o que pueden tener efectos adversos en el 

ambiente o en la salud humana (Ingersoll, 1995 y Burton, 2002). 

2.2.2. Geoquímica de los sedimentos y biodisponibilidad de 

contaminantes 

La mayoría de los contaminantes orgánicos (HAPs, plaguicidas, 

PCBs), debido a su naturaleza hidrofóbica, se asocian fuertemente a las 

partículas del sedimento y a la materia orgánica (Kukkonen & Landrum, 

1996), por lo tanto las propiedades de la superficie de las partículas y la 

proporción de materia orgánica se relacionan con la biodisponibilidad de 
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los mismos (Davies et al., 1999, Haitzer et al., 1999, Verrengia Guerrero 

et al., 2003; Kukkonen et al., 2003 y Rust et al., 2004). 

Por otra parte, existen numerosos estudios sobre los factores que 

afectan la capacidad de los sedimentos para captar y concentrar 

compuestos iónicos, principalmente metales y metaloides (As, Zn, Cu, 

Cd, Hg, Pb, entre otros). Las principales variables que determinan la 

concentración de metales son el potencial “redox”, la granulometría 

(Horowitz, 1985; Ronco et al., 2001), concentración de coloides (óxidos 

de Mn, Fe y Al) (Bendell-Young et al., 1994; Simpson et al., 2002, 

Camilion et al., 2003), la concentración de carbono orgánico y sulfuros 

(Di Toro et al., 1992; Chapman et al., 1998; Besser et al., 2004). 

La granulometría del material (tamaño de partículas), es un factor 

importante en la capacidad de retención de los metales. Existe una 

fuerte correlación positiva entre la disminución del tamaño de grano y la 

concentración de metales (Horowitz, 1986). Esta correlación se debe 

tanto a factores físicos como mineralógicos (composicionales). Las 

partículas de arcillas (< 2-4 µm) poseen una elevada área específica, 

determinando reacciones de superficie que favorecen las interacciones 

de metales con el sedimento. Como consecuencia los sedimentos de 

grano fino son importantes sumideros de algunos constituyentes 

inorgánicos. 

Los metales en sedimentos pueden estar complejados como 

carbonatos o aluminosilicatos, adsorbidos a óxidos de hierro y 

manganeso, o formando complejos orgánicos. El pH y el potencial 

“redox” juegan un rol muy importante en las asociaciones de los metales 
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con los óxidos. Por ejemplo, a pHs bajos los metales son desplazados 

de los óxidos por los iones hidrógeno (Triverdi et al., 2000). Algunos 

procesos químicos que determinan la biodisponibilidad de los metales en 

los sedimentos están controlados directa o indirectamente por el nivel de 

oxígeno de la matriz. En sedimentos de fondo aeróbicos, la presencia de 

hidróxidos de hierro, manganeso, aluminio y el carbono orgánico tienden 

a disminuir la biodisponibilidad de metales (Bendell-Young et al., 1994; 

Simpson et al., 2002, Camilion et al., 2003). Se encontraron 

correlaciones negativas entre el contenido de carbono orgánico en el 

sedimento, los efectos tóxicos y la bioacumulación de metales en 

organismos expuestos. Ello muestra una disminución de la fracción de 

metal disponible para el ingreso a los organismos (Besser et al., 2003; 

Gorski et al., 2008). 

2.2.3. Biota asociada a los sedimentos 

La flora y fauna asociada a los sedimentos contribuye al 

funcionamiento de los ecosistemas acuáticos. Los organismos 

bentónicos, por ejemplo, son aquellos asociados al fondo del cuerpo de 

agua, particularmente los invertebrados bentónicos poseen una riqueza 

específica y biomasa abundantes y constituyen un eslabón fundamental 

en las redes tróficas, ya que son los intermediarios entre los productores 

primarios y detritos y los consumidores superiores. A la contaminación 

de los sedimentos y el deterioro del ecosistema se le asocian efectos 

adversos en la biota, en algunos casos evidentes y en otros difíciles de 

detectar. Por ejemplo, las comunidades de invertebrados bentónicas 

pueden verse alteradas, disminuyendo y modificando su riqueza 
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específica (incluso desaparecer por completo). Estos cambios pueden 

alterar ciertas funciones del ecosistema como el flujo de energía, la 

productividad y los procesos de descomposición (Griffith et al., 2001). En 

otros casos los efectos son directos como la presencia de algunos 

contaminantes asociados al sedimento (hidrocarburos, PCBs, mercurio y 

plaguicidas), en organismos que ocupan el último eslabón en la cadena 

trófica, mediante mecanismos de bioacumulación y biomagnificación 

(Adams et al., 1992; Burton et al., 2003; Newman & Clements, 2008). 

2.2.4. Efectos de sedimentos contaminados. 

Durante las últimas tres décadas se han utilizado numerosas 

estrategias orientadas a la evaluación, manejo y remediación de los 

sedimentos contaminados. La calidad de los mismos es un problema 

relevante y complejo cuando se deben introducir medidas de protección 

de los sistemas acuáticos, o proyectar obras de dragado y disposición 

del refulado para mantener canales de navegación con profundidad 

adecuada. Estas operaciones suelen asociarse con la incorporación de 

contaminantes a la columna de agua, aumento de la disponibilidad de 

los mismos y riesgo asociado (Yong, 1995; USEPA, 1995; INA, 1998; 

Gomez & Sabell, 2002). Estas evaluaciones son complejas debido a la 

variabilidad que presentan los sedimentos en cuanto a sus 

características físicas, químicas, geoquímicas y biológicas, las cuales 

fueron descriptas en párrafos anteriores. A su vez, no se cuenta con una 

metodología consistente y unificada para la evaluación y el manejo 

adecuado de los sedimentos. 
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La calidad de los sedimentos se ha determinado históricamente a partir 

de mediciones de la concentración total de los compuestos individuales 

y comparados con valores de base o de referencia. Sin embargo, la 

cuantificación de los contaminantes por sí sola no es suficiente para 

poder determinar posibles efectos adversos sobre los organismos, o la 

disponibilidad de los diferentes materiales (Ingersoll, 1995). Las 

concentraciones de compuestos químicos en los sedimentos pueden ser 

muy elevadas, pero no tienen una relación directa con la 

biodisponibilidad. Este es un concepto muy importante en 

Ecotoxicología, ya que los tóxicos que no se encuentran biodisponibles, 

no se encuentran libres para ser incorporados por los organismos y por 

tanto no causar efectos adversos sobre los mismos (Newman & Unger, 

2003). 

Teórica o mecanística, teniendo en cuenta la biodisponibilidad a partir de 

equilibrios de partición (Di Toro et al., 1991; USEPA, 2005). 

Consenso, agrupando niveles derivados por diferentes metodologías y 

generando un valor nuevo (MacDonald et al., 2000). 

A partir de estos enfoques se han desarrollado diversos niveles de 

referencia, algunos de los cuales se resumen en el (Cuadro 11). 
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Cuadro 11. Criterios de calidad de sedimentos 

Documento Criterio Método de  
derivación 

 
Holanda 

 
Estándares de 
calidad de 
sedimentos 
IADC/CEDA, 1997 

 
VR Valor de referencia 
MPCsed Concentración 
máxima permitida 
VI Valor de intervención 

VR= MPCsed/100 MPCsed, 
enfoque teórico, determinado  

por normalización a carbono 
orgánico 

Enfoque estadístico 
derivado utilizando datos de 
bases efectos biológicos para 
sedimentos 

 
EEUU 

 
Long & Morgan, 
1991 

 
ERL rango bajo de efecto ERM 
rango medio de efecto 

Enfoque estadístico, derivado 
utilizando datos de bases 
efectos biológicos para 
sedimentos. 

 
EEUU 

 
MacDonald, 2000 

 
TEC Umbral de efecto probable 
PEC Concentración de efecto 
probable 

A partir de medias 
geométricas de valores 
derivados por diferentes 
métodos. 

   Enfoque estadístico, 
derivado utilizando datos de 
bases efectos biológicos para 
sedimentos 

Fuente: CCME (1995). 

Por tanto, el grado de contaminación de un sitio en particular se evalúa 

generalmente comparando los niveles de contaminantes medidos, la 

descripción de las comunidades bentónicas, y bioensayos de toxicidad 

en campo (in situ) o en condiciones de laboratorio, comparando 

sedimentos del sitio a ser evaluado con los provenientes de sectores no 

contaminados del área, cuando esto es posible. Los diferentes 

sedimentos utilizados en las comparaciones se denominan prueba, 

control y de referencia. Se considera un sedimento prueba al sedimento 

cuya calidad quiere ser evaluada, o sedimento problema. Para poder 

realizar controles de calidad de la herramienta de diagnóstico, se trabaja 

con un sedimento control, el cual debe provenir de un sitio prístino, no 

contaminado, que debe garantizar la supervivencia y desarrollo normal 

de los organismos prueba. Este sedimento puede ser también formulado 
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artificialmente. Un sedimento de referencia también se puede obtener de 

un sitio que presente un nivel bajo o moderado de contaminantes, los 

cuales representan los niveles de base de contaminación en el área de 

estudio (Lee et al., 1989; USEPA, 1992). Este debe ser lo más parecido 

posible en sus características fisicoquímicas al sedimento prueba 

(USEPA, 1992). 

2.2.5. Alcaloides en las plantas. 

Todos los órganos de la planta son capaces de producir 

alcaloides, aunque en general, los alcaloides de la raíz no tienen por 

qué ser iguales a los del tallo, hojas, flores o frutos, ni a su vez ellos 

mismos entre sí. La cantidad de un mismo alcaloide varía de una parte 

a otra del vegetal. 

El contenido de alcaloides en una determinada planta, depende de la 

edad de la misma, la época del año así como su estado de desarrollo. 

En las plantas perennes, los tallos generalmente contienen un alto % de 

alcaloides producto de la acumulación constante de los mismos. Para la 

mayor parte de las plantas, el máximo contenido de alcaloides se tiene 

en la época de las primeras floraciones que coincide con un 

metabolismo más intenso. 

2.2.6. Estructura química de Alcaloides en tarwi 

El tarwi contiene sustancias antinutritivas que limitan el uso 

directo del grano crudo en la alimentación humana y animal. Entre estas 

sustancias se encuentran los alcaloides que son compuestos amargos 

que tienen propiedades farmacológicas a bajas dosis. 



58  

 

 
N 

N 

H 

N 

OH N 
H 

OH 

H 

N 

Durante el proceso de desamargado de tarwi se eliminan gran cantidad 

de alcaloides presentes en las semillas del mismo, entre los que 

tenemos demostrar en la (figura 3) la lupinina, esparteína, lupanidina y 

anagreína principalmente (Haro B.C. 2008) Los alcaloides encontrados 

en las aguas de des amargado son de naturaleza nor-lupinano, según la 

clasificación química de los mismos, que a su vez son eliminados hacia 

los sistemas de alcantarillado o a las fuentes hídricas más próximas 

provocando un grave impacto en la flora y la fauna de los mismos debido 

a que estos son altamente tóxicos para los seres humanos y por qué no 

decirlo para la fauna de los sistemas acuáticos. 

 

O O 

   

     LUPININA            HIDROXILUPANINA                       LUPANINA 

Figura 3. Estructura de los principales alcaloides del tarwi 

El principal alcaloide que tiene el tarwi es la lupanina, que se puede 

utilizar como insecticida contra lepidópteros y coleópteros y que, a la 

planta, le sirve para crear mecanismos de defensa contra insectos, 

herbívoros y patógenos microbianos. Los agricultores utilizan esta 

propiedad tóxica para el control de plagas, de ectoparásitos (parásitos 

que viven en la superficie de otro organismo), afecciones dermatológicas 

y parásitos intestinales en los animales. 

Se han reportado la existencia de diferentes tipos de alcaloides 

quinolizidínicos presentes en granos de tarwi (cuadro 12), entre los que 
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destacan: esparteína, lupinina y lupanina; los cuales se emplean para 

controlar ectoparásitos y parásitos intestinales de animales. 

Cuadro 12. Principales alcaloides presentes en los granos  de tarwi. 

ALCALOIDES PORCENTAJE 

Lupanina  60 

13-Hidroxylupanina 15 

Esparteína  7.5 

4-Hidroxylupanina 9 

Isolupanina  3 

 

           Fuente: Jarrin  (2003) 

2.2.7. Complejos de alcaloides de Tarwi 

Un complejo o compuesto de coordinación es una sustancia que 

contiene entidades consistentes en uno o más átomos centrales 

rodeados por otros átomos o grupos de átomos, de los cuáles por lo 

menos uno de ellos está unido al átomo central por un enlace covalente 

coordinado. En general, cuando se agrega ligando a una solución de 

metal, se forma, en primera instancia, el complejo ML con un único 

ligando L. Al continuar con el agregado de ligando, aumenta la 

concentración del complejo ML2 formado por dos moléculas de ligando 

y cuatro de agua, disminuyendo la de ML, y así hasta formarse el 

complejo con el número de ligandos L más alto posible. La estabilidad 

de un ion complejo, depende tanto de la naturaleza del metal como de 

la del ligando. 
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2.2.8. Sistemática de la complejación 

Normalmente se entiende que la complejación de un metal por la 

materia orgánica natural implica una gran variedad de tipos de sitios de 

coordinación y de afinidades de los metales por los ligandos. La 

naturaleza y distribución de estos sitios de coordinación no está 

conocido a priori pero se puede deducir por las observaciones de los 

cambios de las asociaciones de los metales con los ligandos, por 

ejemplo cuando aumenta la concentración de los metales. 

2.2.9. Complejación de metales pesados con alcaloides 

Se ha sugerido que algunos alcaloides participan en el 

crecimiento en el reino vegetal debido a su capacidad de formar 

quelatos o intervenir en fenómenos de óxido-reducción dentro de las 

plantas. 

Algunas especies vegetales como se ha venido mencionando tienen la 

facultad de actuar en la biorremediación de recursos naturales, ya sea 

agua y suelo, estos debido a la capacidad que tiene determinados 

alcaloides de intervenir en la formación de complejos en forma de 

quelatos o ligandos con metales pesados, como se muestra en la figura 

4. 

Las estructuras químicas de los alcaloides presentes en las aguas de 

desamargado de chocho permiten determinar que dentro de la lupinina, 

hidroxilupanina y lupanina se puede evidenciar la presencia de pares de 

electrones libres en los nitrógenos de los anillos heterocíclicos, lo que 

favorece a la complexión con metales pesados. 
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LIGANDO BIDENTADO              LIGANDO MONODENTADO             LIGANDO BIDENTADO 
   LUPANINA                              LUPINIMA                         HIDROXILUPANINA 

            
 
 

Figura 4. Alcaloides del tarwi con pares de electrones libres  

Fuente: Haro  (2008) 

Estas estructuras presentan 1 y 2 pares de electrones libres, pudiendo 

ser utilizadas como ligandos mono y bidentados, complejándose de esta 

forma con metales como plomo, cadmio formando estructuras trigonal 

planar en los casos del cadmio es  tetraédrica en el plomo octaédrico 

como se observa la figura 5. 

 

ESTRUCTURA TETRAÉDRICA           ESTRUCTURA OCTAÉDRICA 

Figura 5. Posibles estructuras de los complejos de metales 
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2.3. MARCO CONCEPTUAL 

2.3.1. pH 

El valor de pH 5.5 asegura que el biosorbente, presente con carga 

superficial negativa (punto isoeléctrico 5.0), han reportado pH similares, 

con otros biomateriales con capacidad de unir diversos metales. 

Otros autores han determinado utilizar un pH entorno 5.5 para conseguir 

la sorccion máxima de metales (Lee. et al., 1999; Keskinkan et al., 

2004). 

2.3.2. Sorción o Adsorción 

El término sorción deviene de la capacidad de adsorción química 

que puede ser adsorbida electrostáticamente, mientras la sorción 

química puede ser acumulada en la superficie mediante interacciones 

electrostáticas, hidrofóbicas y /o de precipitación. La sorción también se 

puede definir como la transferencia de iones de una fase en solución a 

una fase sólida (Mejía, 2006). 

2.3.3. Biosorción de metales pesados,  

Se refiere a la captación de iones metálicos por medio de una 

biomasa viva o muerta (la diferencia es el poder tóxico de los metales, 

que puede afectar cuando se trabaja con biomasa viva). El proceso 

básico de biosorción es igual al proceso de sorción y utiliza los mismos 

modelos matemáticos para cuantificar la remoción de un metal, en 

particular de una solución contaminada con éste (modelos de Freundlich 

y Langmuir). 
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2.3.4. Alcaloides 

Los alcaloides son bases nitrogenadas orgánicas, presentes en 

diversas familias de plantas, en los hongos, algas y otros vegetales 

inferiores. Uno o más átomos de nitrógeno está presente en amidas 

primarias, secundarias o terciarias y estas confieren usualmente 

basicidad a los alcaloides, facilitando la extracción y purificación por las 

sales solubles en agua cuando son formadas por la presencia de ácidos 

minerales.  

2.3.5. Modelos de sorción en equilibrio 

 Estos modelos consideran al suelo como material homogéneo y 

por tanto las reacciones de sorción son reversibles y se basan en la 

reacción general    -S- + M+   →  - SM 

Todos los sitios de sorción están representados por grupos 

funcionales similares figura 6. 

Las isotermas son de tipo L,S,C y H 

 

Figura 6. Tipos de isotermas de langmuir concentración de equilibrio  

Fuente: Mejia (2006). 
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CAPÍTULO III 

METODOLOGÍA 

El desarrollo experimental del presente trabajo de investigación se realizó en 

los Megalaboratorios (área ambiental), de la Universidad Nacional Altiplano de 

Puno y laboratorios CORLAB (Arequipa). 

3.1. MATERIALES 

3.1.1. Material Adsorbente (solución acuosa de tarwi) 

   Para  obtención de la solución residual acuosa (SRA) de la 

semilla de Tarwi (Lupinus mutabilis) se adquirió de la provincia de 

Yunguyo y Departamento de Puno. 

3.1.2.  Materiales 

Material de laboratorio: Capsulas de porcelana capacidad de 500, 

1000 mL, vasos precipitados, probeta de 100.500,1000 mL. 

Equipos: espectrofotómetro (ICP-MS) plasma, Instrumentos: 

Potenciómetro WWT-340 balanza electrónica de precisión, Metler-800. 
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3.1.3. Sedimentos 

Los sedimentos fueron extraídos de la bahia interior de Puno, al nor-este 

de la zona de planta de estabilización de aguas servidas, a 2.60 m. de 

profundidad con el instrumento de draga ekcman, de las extraídas se 

eliminó el agua sobrenadante y se guardaron en bolsas de polietileno 

herméticamente cerrados, se colocaron dentro de la neveras portátiles 

para proceder a su transporte hasta el laboratorio. 

Ya en el laboratorio, se pusieron  los lodos capsulas de porcelana y se 

colocaron en un estufa estabilizada a 105˚C marca WTW Cientific hasta 

conseguir su desecación de forma homogénea (48-72 horas). Una vez 

secos se disgregaron en un mortero de porcelana y se tamizaron en una 

malla de nailon de 130.µm de luz. La fracción asi obtenida se almaceno 

a temperatura ambiente en bolsas de  polietileno con cierre hermético, 

hasta la digestión acida. 

3.1.4. Preparación de las Muestras para su digestion 

La digestión de las muestra requiere una preparación diferentes 

según se tratamiento del sedimentos (desecación  homogeneización  

fraccionamiento selección limpieza, secado). A continuación describimos 

estos procesos para la preparación de la muestra. 

3.1.5. Obtención de la solución acuosa de Tarwi (OSAT) 

La OSAT se obtuvo de acuerdo al método descrito, primero las 

operaciones de limpieza y selección se realizó la eliminación de toda la 

impureza como tierra, semillas, sustancias extrañas y otras se tomó 500 
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gr. de tarwi, figura 8, con 1.5 litros de agua se sometieron a remojo de 

durante 5 dias  hasta la producción de hidrogeno.  

Luego el líquido de alto contenido de alcaloide se utilizado para la 

adsorción de elementos químicos, mediante la bioprecipitacion  de los 

lodos sedimentados de  la bahía interior de Puno, tal como se muestra 

en la (figura 7). 

 

Figura 7. Diagrama de flujo del proceso de obtención de solución 

acuoso de tarwi  
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Figura 8. Caracterización de la biomasa como bioabsorbente tarwi (en 

estado de floración y semilla). 

      Cuadro 13. Clasificación taxonomía del tarwi 

Nombre común Tarwi, Chocho, tauri 

Divisioin Espermatofitos 

Clase Dicotiledoneas 

Orden Rosales 

Familia Papilonoide 

Genero Lupinus 

Especie Lupinus Mutabilis 

Fuente: Palacios et al., (2004). 

Tarwi Lupinus mutabilis es un cultivo andino que ha sido relegado y 

marginado desde las últimas décadas. Esta planta crece en el Perú de forma 

natural y en otros casos es cultivada por sus deliciosas semillas. 

Lamentablemente, hay muy pocos estudios llevados en el  laboratorio, los 
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resultados químicos se muestran en el cuadro 13, sobre este vegetal y muchas 

de sus ventajas no han sido estudiadas o están en fases preliminares. De 

modo que lo que se conoce proviene de los conocimientos ancestrales de las 

poblaciones indígenas que lo cultivan (principalmente de Perú y Bolivia). Con el 

objetivo de dar a conocer las diferentes propiedades de Lupinus. mutabilis, este 

artículo de revisión se centra en sus potenciales beneficios nutritivos y 

medicinales, con el fin de despertar el interés de diferentes países en su 

estudio, por ser de gran valor científico.  

3.2.  PROCESO DE ADSORCIÓN CONTINUA 

3.2.1. Preparación de Solución bioadsorbente de Tarwi (SBT) 

  La preparación consistió  en hidratar completamente el SBT. Este 

proceso se realiza para el lixiviado de absorción de intercambio iónico de 

extracción metales (Harris 1991). La extracción de alcaloides de (a) 

Esparteína. (b) Lupinina. (c) Lupanina, para ello se colocaron un 

recipiente de polietileno de agua desionizada de 1,5 litros. Agitando 

moderadamente con una varilla de madera y evitando la destrucción de 

la semilla. 

Después de remojar en un lapso de 5 días (120 horas). Hasta la 

obtención de alcaloide  de pH 5,53 de (potencial de hidrogeniones, 

medio acido), luego se lleva la solución a la columna empacada de lodos 

sedimentado agregando lentamente hasta la absorción de la capacidad 

de adsorción del suelo seco (sedimento). 
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3.3. PREPARACIÓN DE LA COLUMNA 

La columna se preparó de la siguiente manera (Harris, 1991). Se 

introdujo en la base de la columna, una pequeña cantidad de algodón, como 

material de filtro de la solución. Se adiciono a la columna aproximadamente la 

cantidad de 0.5 Kg de suelo seco de sedimento, antes de verter el alcaloide 

preparado. El bioabsovente acuosa de alcaloide llegue a una saturación del  

sedimento contenido en la columna de esta manera, evitando las 

discontinuidades en el lecho. El equipo donde se desarrollaron la investigación 

de lecho fijo y de flujo descendente (figura 9) presenta las siguientes 

características: 

Material: polietileno (tubo plástico). 

Dimensiones 35 cm de altura 8,5 cm diámetro 

Un soporte universal y 2 anillos de soporte 9,0 cm de diámetro 

1 válvula de control de flujo volumétrico 

Un recipiente para remojo de semilla de tarwi de es de 2 litros de capacidad de 

polietileno, para la obtención del alcaloide de tarwi.     

3.4. DESARROLLO DEL PROYECTO 

El presente trabajo de investigación se realizó con una sola columna  y 

una sola muestra homogenizada y compuesta, se agrego el sedimento y se 

tuvo una altura  de 0,15 m, con un peso de 0,5 kg de sedimento seco, luego se 

agrego la solución acuosa de tarwi un volumen total de 1.5 litros de alcaloide 

sobre el sedimento, conociendo una concentración inicial de los iones de metal 
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Cadmio II, Níquel II y Plomo II luego se abrió la llave inferior a un flujo 5 mL de 

agua lixiviada por 1 minuto. 

 

Figura 9. Equipo de columna 

empacada de sedimentos y tarwi 

3.5. CUANTIFICACIÓN DE LOS METALES PESADOS 

  Se realizó en los laboratorios de CORLAB  de la ciudad de Arequipa, 

mediante el equipo de ICP-OES plasma. 

3.6. DISEÑO EXPERIMENTAL 

En la investigación, se trabajó secuencialmente, primero con un diseño 

Experimental Análisis  de regresión lineal simple  y luego con Análisis de 

regresión lineal múltiple. Estas técnicas permitieron planificar eficientemente la 

experimentación de modo que, con un número mínimo de ensayo y a través de 

un análisis estadístico, se logró determinar la significancia de cada una de las 

variables independientes evaluadas, el efecto de sus interacciones y obtener 
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modelos matemáticos de predicción, adecuados para el diseño de columna 

(Montgomery, 2003). 

La regresión simple y múltiple constituye la etapa de screening de las 

variables que no se ajustaron a dicho diseño y al regresión lineal múltiple fue 

adecuado para las variables con efecto de curvatura importante. 

3.7. DISEÑO DE REGRESIÓN SIMPLE Y MÚLTIPLE 

Factores, niveles y parámetros se consideración como factores o 

variables pontéales de diseño: 

Flujo de la solución contaminada (F), mL/min. 

Concentración de entrada de la solución de Cd, Pb, Ni.(Co), ppm. 

Altura total del lecho adsorbente (H), cm. 

Los niveles considerados en el estudio, para cada uno de los factores se 

muestran en la cuadro  15. 

                             Cuadro 14. Niveles de variables 

VARIABLES NIVELES 

F (mL/min 5 

Co mg/kg 10 

H (cm) 30 

 

F: Flujo suelo contaminado;  
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Co: concentración de entrada de solución acuoso de tarwi;  

H: altura del lecho de adsorción. 

Los parámetros, para el caso de esta investigación fueron: 

Tp: Tamaño de partícula de lodos de la bahía >200 µm. 

D: diámetro de la columna, 15 cm ɸ 

Ph: 8,5  

T: temperatura ambiente 

Variables respuesta. Se consideraron como variables de respuesta (Vr) las 

siguientes: 

Tiempo de lixiviado (Tl) 

Tiempo de agotamiento de solución en la columna (Ts), h 

Altura de empacado de suelo contaminado (He). cm. 

Capacidad de adsorción del lecho (Y), mg/kg 

3.8. MATRIZ EXPERIMENTAL 

Para ejecutar el diseño, las variables manipulables del proceso de 

adsorción, fueron transformadas a variables adimensionales de la siguiente 

manera. 

Calculo del valora intermedio de valores extremos (Vint).   
  
     
     Vint =   Vmax +Vmin               
              2 
 Donde: 
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Vmax = Valor máximo de la variable 

Vmin = Valor mínimo de la variable 

Por lo tanto, la variable codificada (Xn) se determinó: 

       
      Xn =      V - Vm                       

                Vmax - Vint 
 Donde: 

V: Valor de la variable a codificar 

Para el flujo (F) 

      x1 = F – 5         

Para la concentración (Co) 

                x2 =  Co – 30                  
         1 
Para la altura (H) 
                        x3 =  H – 12.5                
        2.5 
                      

Reemplazando los valores de las variables a experimentar,  en las ecuaciones 

se obtuvo la codificación con los valores +1 y -1, como se indica en la  Ten la 

tabla de matriz codificado  esta codificación sirvió solo para los propósitos de 

cálculo, el análisis estadístico y la obtención de los modelos matemáticos. 

3.9. DISEÑO FACTORIALES Y SUPERFICIE DE RESPUESTA DISEÑO 

FACTORIAL 22 CENTRADO 

   El modelo estadístico en el que se basa el análisis del diseño de 

superficie de respuesta expresa la variable respuesta Y como una función 
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lineal de los factores experimentales, interacciones entre los factores, términos 

cuadráticos y término del error. Existen dos tipos de modelos que 

generalmente se estiman, se ilustran abajo para 3 factores experimentales:   

1. Modelos de Primer Orden – Contiene términos que solamente representan 

efectos principales.   

Y = β 0 + β 1X1 + β 2X2 + β 3X3 + ε 

2. Modelos de Segundo Orden – Contiene términos que representan efectos 

principales,  interacciones de segundo orden, y efectos cuadráticos.   

Y = β 0 + β 1X1 + β 2X2 + β 3X3 + β 12X1X2 + β 13X1X3 + β 23X2X3  + β 

11X12+ β 22X22 + β 33X32 +  ε 

El error experimental ε se asume que fue aleatorio y que proviene de una 

distribución normal con media 0 y desviación estándar igual a σ.    

La única diferencia en los análisis entre diseños de superficie de respuesta y 

diseños para investigación es la inclusión de los efectos cuadráticos (cuadro 

16). Estos aparecen en el Gráfico de Pareto y destacan otros efectos 

etiquetados como AA, BB, y CC: 
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Cuadro 15. Diseño experimental factorial centrada 

 
N°EXP 

V. Codificada v. Natural 

Xo X1 X2 X3 Co 
[ ] mg/g 

Min 
Tiempo 

Interacción 
[ ] *T 

 
Y 

1   I 

2  a 

3  b 

4  ab 

5  PC1 

6  PC2 

7  PC3 

8  PC4 

9  PC5 

+1 

+1 

+1 

+1 

+1 

+1 

+1 

+1 

+1 

-1 

+1 

-1 

+1 

01 

02 

03 

04 

05 

-1 

-1 

+1 

+1 

0 

0 

0 

0 

0 

+1 

-1 

-1 

+1 

0 

0 

0 

0 

0 

1.40 

1.44 

1.40 

1.44 

1.41 

1.41 

1.41 

1.41 

1.44 

3.00 

3.00 

1.20 

1.20 

60 

60 

60 

60 

60 

42 

43.2 

168 

172.8 

84.6 

84.6 

84.6 

84.6 

84.6 

1.40 

1.44 

1.40 

1.44 

1.41 

1.41 

1.41 

1.41 

1.41 

 

3.10. ESPECTROMETRÍA DE MASAS CON PLASMA ACOPLADO 

INDUCTIVAMENTE (ICP-MS) 

Los sistemas de ICP-MS se comercializan por primera vez a 

principios de la década de los 80, y comienzan a extenderse con rapidez 

gracias a su capacidad de realizar determinaciones multielementales a 

nivel de ultra traza. El principio de operación de la técnica es el mismo 

que en ICP-MS, y utiliza los mismos componentes relacionados con la 

introducción de muestras (nebulizadores, cámaras de expansión y 

antorchas), pero el hecho de acoplarse a un espectrómetro de masas 

implica ciertas diferencias de importancia. 

3.11. CUANTIFICACIÓN INICIAL DE LOS LODOS SEDIMENTABLES 

Los resultados iniciales obtenidos de los lodos mediante el 

análisis químico mediante el equipo de Espectrofotómetro de ICP – MS 
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en el laboratorio CORLAB - Arequipa son los que se muestran en el 

cuadro No. 3 de acuerdo a nuestros objetivos planteados en presente 

trabajo de investigación. 

Cuadro 16. Concentración total de metales en sedimentos 

acuáticos de la Bahía interior de Puno. 

PARÁMETROS CONCENTRACIÓN UNIDADES 

Cadmio (Cd) II 6.05 mg/kg 

Niquel (Ni) II 6.8 mg/kg 

Plomo (Pb) II 342.3 mg/kg 

                      

3.12. ANÁLISIS ESTADÍSTICO 

El ajuste de los datos experimentales a los modelos propuestos, y 

el cálculo de los parámetros estadísticos se han realizado mediante el 

empleo del programa Statigrhapis versión. 16.2. 

3.13. ANÁLISIS DE REGRESIÓN 

Los análisis de regresión (Santos y Muguruza, 1982; Dixon, 1983) 

fueron realizados con la finalidad de establecer una ecuación que 

definiera las dependencias existentes en la adsorción de los metales. 

Para ello se utilizaron no solo nuestros datos (, pH, Humedad y metales 

en sedimentos: 2 variables) sino también aquellos, coincidentes tanto 

espacial como temporalmente con los nuestros y disponibles en la 

bibliografía. Este programa estima de forma gradual los parámetros que 
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deben ser incorporados a una regresión lineal múltiple, introduciendo o 

eliminando variables (el algoritmo utilizado es "F") una a una, a partir de 

un listado de parámetros potenciales. Sólo se utilizan el modelo de 

regresión ajustado a los datos es (Dixon y Jennrich, 1983): y=a+b1 

X1+b2x2+……… +bp Xp +Ԑ 

Siendo: 

Y = la variable dependiente, 

X1,..., xp = las variables independientes,  

b1,...., b2 = los coeficientes de regresión,  

a = la intercepción, 

p = el número de variables independientes,  

t = el error con media cero. 

Se ha realizado un análisis para cada metal con la finalidad de 

establecer las relaciones de contaminación por metales pesados de 

Cadmio, Plomo y Niquel para establecer la capacidad de adsorción por 

la solución acuosa de Tarwi frente  las variables físicas. El valor critico 

de "F" seleccionado por el programa para introducir o eliminar variables 

en la regresión ha sido F=4. 
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CAPÍTULO IV 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

4.1. CARACTERIZACIÓN FISICOQUÍMICA DE SEDIMENTOS DE LA BAHÍA 

INTERIOR DE PUNO. 

Los parámetros fisicoquímicos determinados dentro de la caracterización 

de los lodos objeto de la presente investigación fueron el porcentaje de 

humedad y el pH, considerados como los más significativos y útiles para los 

lodos extraídos de la bahía interior de la ciudad de Puno, los mismos que han 

sido utilizados para el lixiviado con la solución acuosa de tarwi.  

4.1.1. Contenido de humedad  

  Los lodos secados (de cada 100 g. a 105°C., contienen el 

81.52%). Sin embargo, es importante tener en cuenta que el agua que 

acompaña al lodo podría ser considerada, como un “primer extracto 

acuoso” de ese material orgánico toxico de elementos pesados. 
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4.1.2. Potencial de Hidrogeno (pH) 

El pH fue un indicador muy importante en el momento de la 

preparación de la solución  acuosa extracción de tarwi Lupinus mutabilis 

Sweet.  

   Cuadro 17. Determinación de potencial hidrogeno solución acuosa de tarwi 

Agua dessionizada  

tipo 1 (destilada) 

Solución acuosa de 

remojado con tarwi a 

los 24 horas. 

Solución acuosa de 

tarwi a los 5 dias 

6.8 8.2 5.53 

 

El desamargado de tarwi del potencial de hidrogeniones se muestra en 

el cuadro 17, se inicia con potencial hidrogeniones de agua desionizada de 6,8 

de pH, a los 24 horas se subio a 8,2 de pH, finalmente después de 5 dias 

resulto de 5,53 de pH. Tal como observa en el cuadro 17, utilizando el 

potenciómetro modelo 320i  de marca WWT, este proceso adsorccion de 

metales fue estudiado por un gran numero de autores como; Satiroglu et al., 

2002; Cruz et al., 2004; Martins et al., 2004; Sheng et al., 2004; Chojnacka, 

2005; Diniz  Volesky, 2005 y Mehta Gaur, 2005 entre otros. 

4.2. CARACTERIZACIÓN QUÍMICA DE METALES PESADOS EN LOS 

LODOS 

Las concentraciones de metales pesados totales hallados en los 

sedimentos de la bahía interior de la ciudad de Puno, según los resultados 

obtenidos de laboratrio CORLAB Arequipa, existen varios elementos 

encontrados (Cuadro 22 anexo), altas concentraciones de metales pesados en 
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relación según la normas de índice de calidad sedimentos, (CCME. 1999). Los 

metales pesados en los sedimentos a actualidad constituyen peligro en los 

sistemas acuáticos, los más estudiados en presente trabajo son Cadmio (II), 

Níquel (II) y Plomo (II)  (Wuana y Okieimen, 2011). 

4.2.1. Concentración sin y con tratamiento de tarwi de: Cadmio, 

Níquel, Plomo 

La capacidad de adsorción metálica por parte de la biomasa 

orgánica en solución acuosa de tarwi al ser sometida al pretratamiento 

de remojo para extraer el alcaloide lupanina, y la aplicación de este 

líquido ha permitido comprobar la eliminación de metales de los lodos 

sedimentado de la bahía interior de Puno, tal como se obseva los 

resultados en el cuadro 18.  

Cuadro 18. Valores sin y con tratamiento de, Cd (II), Pb (II), Ni (II) según 

resultados corlab 

PARÁMETROS SIN 
TRATAMIENTO 

CON 
TRATAMIENTO 

REMOCIÓN 

Cadmio (Cd) II 6.05 1.0 83.47 

Niquel (Ni) II 6.8 6.2 8.82 

Plomo (Pb) II 342.3 87.2 74.52 

 

Según el cuadro 18  podemos señalar antes del tratamiento el que tiene 

mayor concentración se tiene es el Plomo (II) con 342,3 mg/kg seguido 
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de Níquel (II) con 6,8 mg/kg., y por último se tiene el cadmio con un 

resultado de 6,05 mg/kg.  

 

Figura 10. Valores sin y con tratamiento de, Cd (II), Pb (II), Ni (II) 

según resultados CORLAB. 

En la figura 10 se muestra, que por mediante la aplicación de 

bioprecipitacion con la solución acuosa de tarwi se obtuvo los siguientes 

resultados para  Cadmio (Cd) II bajo a 1.0 mg/kg, y para el Niquel (II) a 

6.2 mg/Kg. Finalmente para Plomo (II)  a 87.2 mg/kg. 

 

Figura 11. Composición porcentual de remoción metales pesados.  
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Según figura 11 sin tratamiento  biomasa acuosa de tarwi que ha sido 

inducida por fenómenos de bioprecipitación motivados a su vez por la 

acidez de un pH de 5.53 en la superficie de sedimento, Para ello se 

recurrió el análisis por espectrofotometría ICP de masas donde se 

muestra los resultados en el cuadro 19, sin tratamiento y con 

tratamiento. 

4.2.2. Capacidad porcentual de remoción de Cadmio (II) 

 De acuerdo a lo observado en la figura 12. La solución acuosa de 

tarwi para la adsorción del Cadmio (II), fue equivalentes a  0.5 kg de 

sedimento el bioadsorbente que se utilizó de tarwi, su capacidad de 

remoción fue de 83.47% como se observa en el cuadro 19. 

Cuadro 19. Concentración de Cadmio (II), y porcentaje de remoción 

Sedimento sin 

tratamiento de 

remediación 

Sedimento con 

tratamiento 

con solución orgánica 

Tarwi 

Cadmio 

(Cd) 

Concentración de 

Cadmio inicial  en 

mg/kg 

Concentración de cobre 

final en  mg/kg 

% de 

remoción 

6.05 1.00 83.47 
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Figura 12. Diagrama pareto de remoción de Cadmio (II). 

La  figura 13 muestra que la variable concentración de remoción de 

Cadmio fue la más relevante en el proceso de adsorción mientras que la 

interacción no es significativa tampoco al variable tiempo. 

La adsorción del metal Cd2+ en mg/kg de base seca, a través del tiempo, 

con una concentración inicial  de 6.05 mg.kg. Los efectos que se 

extiende más alto de la línea de referencia son significativos a la 

concentración final tal como se observa en la figura 13. 

 

Figura 13. Diagrama de superficie  de respuesta para el % retención de 

cadmio II por solución orgánica de tarwi (lupinus mutabilis). 
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En la cuadro 20 frente al sedimento inicial 6.05 mg/kg, se puede 

observar concentraciones de trazas de Cd (Sörme y Lagerkvist 2002; 

Alloway, 2013).Y la capacidad de remoción mediante la bioprecipitacioin 

bajo a 1.0 mg/kg-l, obteniéndose el porcentaje de capacidad 

bioadsorción es de 83.47 %, pone de manifiesto al estudiar la 

bioprecipitacion con otras biomasas (Romera, 2008). En los resultados 

se expresa la concentración Cd2+ de 1.00 mg/kg no excede los límites de 

seguridad establecidos por la legislación (CCME. 2001a). El valor 

obtenido esta debajo de los valores recomendados por (˂5mg/kg-1) 

(USEPA.2005). Los niveles de cadmio, se interpreta según los valores 

de la legislación por (CCME. 2001a). Este valor de Cd2+ podría estar 

relacionado con los límites mínimos de calidad de sedimento (≥SQVs), 

0.6 mg/kg-1 y un probable efecto leve (PEL) 3.5 mg/kg-1 (CCME-1995), 

se encuentra dentro los directrices de calidad de sedimentos ANZECC 

(2000). 

4.2.3. Capacidad porcentual de remoción Níquel II 

En el cuadro 20. La adsorción para el níquel (Ni), es equivalentes 

para 0.5 kg., de sedimento mediante la aplicación de bioprecipitacion de 

la solución acuosa de tarwi orgánica, la capacidad de remoción es de 

8.82 % como se observa figura 14.  

Cuadro 20. Concentración de níquel (ni) y porcentaje de remoción 

Sedimento sin tratamiento 
de remediación 

sedimento con 
tratamientocon solución 

orgánica Tarwi 

 
Níquel (Ni) 

Concentración de Níquel 
inicial  en mg/kg 

Concentración de cobre 
final en  mg/kg 

% de 
remoción 

6.8 6.2 8.82 
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Figura 14. Diagrama pareto de remoción de níquel (II). 

La figura 14 muestra que la variable concentración de remoción de 

Níquel fue la más relevante en el proceso de adsorción A referente a 

concentración mientras que la interacción AB y B en tiempo no es 

significativa a la variable concentración. 

La bioprecipitacion del metal Níquel (II) en mg/kg en base seca a través 

de un  tiempo de 1:20 minutos, con una concentración inicial  de 6.8 

mg.kg, y una concentración final de 6.2 mg/kg., el porcentaje de 

remoción fue de 8.82% es sumamente bajo los efectos que se extiende 

la concentración es alto de la línea de referencia por cuanto no son 

significativos a la concentración final.  

 

 Figura 15. Diagrama de superficie de respuesta para el % retención de 
Níquel (II) por solución orgánica de tarwi (lupinus mutabilis)  
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En la figura 15 la solución acuosa de tarwi para Níquel (II) de 6.8 mg/kg 

para un peso de 0.5 kg., de sedimento mediante la bioprecipitacion de 

tarwi, se obtiene una recuperación del metal absorbido a 6.2 mg/kg. Se 

evidencia una disminución de menor porcentual frente a los otros 

metales en estudio la capacidad de remoción es de 8.82 % se explica 

los contenidos orgánicos de tarwi  no han sido suficiente de movilizar los 

iones de níquel es más probable por la interferencia una ligando de otro 

metal. Según los valores de Consejo Canadiense de Ministros del Medio 

Ambiente (CCME 2001aª) el Ni es 25 mg/kg., no contaminado ˂20 y 

fuertemente contaminado son los de ˃50 según (USEPA 2001) Agencia 

de Protección Ambiental de EEUU, sobre la utilización de los lodos 

producto de dragados (Hamdy, Y. y L. Post, 1985). El presente estudio 

de bioprecipitacion de niquel (Ni2+) se encuentra dentro de los valores 

aceptables para usos múltiples. 

4.2.4. Capacidad porcentual de remoción Plomo (II) 

Las concentraciones de Plomo (II) se muestra en el cuadro 21 

que es equivalente a 0.5 kg., de sedimento, se utilizó la solución acuosa 

de tarwi para la bioprecipitacion su capacidad de remoción fue de 74.52 

% es bastante alto se acerca al 100%. 

Cuadro 21. Concentración de plomo (Pb) y porcentaje de remoción 

Sedimento sin tratamiento 
de remediación 

sedimento con tratamiento 
con solución orgánica 

Tarwi 

 

Plomo (Pb) 

Concentración de Plomo 
(Pb) inicial  en mg/kg-l 

Concentración de plomo 
final en  mg/kg-l 

% de 
remoción 

342.3 87.6 74.52 
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Figura 16. Diagrama pareto de remoción de plomo (ii). 

La figura 16 muestra que la variable concentración de remoción de 

Plomo fue la más relevante en este proceso de adsorción mientras que 

la interacción es significativa al variable tiempo. 

La adsorción del metal Cd2+ en mg/kg de base seca, a través del tiempo, 

con una concentración inicial  de 6.05 mg.kg-l. Los efectos que se 

extiende son muy alto de la línea de referencia, por tanto son 

significativos a la concentración final tal como se observa en la figura 16. 

 

Figura 17. Diagrama de superficie de respuesta para el % retención de 

plomo ii por solución orgánica de tarwi (lupinus mutabilis)  
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En la figura 17 se observa que la variable concentración al tiempo 

sustenta que la interacción es relativamente significativa e influyen muy 

poco. 

En la cuadro 20 frente al sedimento inicial 342.3 mg/kg-l, que 

contiene esta concentraciones de Pb (SÖRME Y LAGERKVIST 2002; 

ALLOWAY, 2013), La capacidad de remoción final del metal resulto a 

87.2 mg/kg-l, con la bioprecipitacion de tarwi, se obtiene la capacidad de 

adsorción es de 74.52 %, este porcentaje de adsorción de Pb se 

manifiesta muy bueno el tratamiento este resultado, se interpreta según 

los valores de la legislación por (USEPA, 2009). El valor de Pb podría 

estar relacionado con los límites máximo de calidad de sedimento 

(≥SQVs), 35.0 mg.kg-l y un probable efecto leve (PEL) 91.3 mg.kg-l 

(CCME-1995), según los directrices de calidad de sedimentos de agua 

dulce, con el resultado de este estudio de investigación se encuentra 

dentro de los límites permisibles ell contenido de plomo en el sedimento 

de la bahía interior de ciudad de Puno, (Revollo et al., 2003; Gammons 

et al., 2006). Siempre por debajo de los valores recomendados de 

(˂2.5mg/L) (USEPA. 2005). Es una preocupación de concentraciones 

cada año va incrementando de concentración de iones metales el lago 

Titicaca (pronóstico de Fontúrbel, 2008) 

4.3. EVALUACIÓN DE LA CINÉTICA DE ADSORCIÓN 

El estudio de la cinética de adsorción tiene una doble finalidad. En 

primer lugar, permite obtener información sobre el comportamiento de la 

bioprecipitacion con respecto a la concentración versus tiempo figura 18 a 
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través del análisis de la concentración metálica; asimismo, también es posible 

calcular el tiempo necesario para que el proceso de bioadsorción se complete, 

es decir  alcance el estado de equilibrio.  

 

Figura 18. Cinética de adsorción para el Cadmio (II) 

En la figura 18 se muestra una rápida adsorción a los 30 minutos obteniéndose 

una capacidad que es igual a 100 mg/g seguidamente se incrementa la 

capacidad de adsorccion de 490 mg/g de sedimento en 110 minutos. En este 

punto la capacidad de adsorción se mantiene constante a temperaturas 

ambientales de 18°C. Estos resultados son acordes a los obtenidos en diversos 

estudios previos (Reddad et al., 2002; Deng & Bai, 2004; Martins et al., 2004; 

Chojnacka et al., 2005; Goksungur et al., 2005; Seki et al., 2005) podemos 

considera que la concentración es constante durante la reacción corresponde a 

una ecuación de primer, en relación de tiempo se convierte en primer orden 

con equilibrio constante que el coeficiente  cinético de  pseudo primer oden.  
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Figura 19. Cenitica de adsorción para el níquel (ni ii)  

En la figura 19 se detalla el incremento de la capacidad de adsorción en 500 

gramos de sedimento en 120 minutos ligeramente sube hasta los 500 g/kg en 

un tiempo de 105 minutos luego la capacidad de adsorción disminuye y es 

constante. 

La gran rapidez con la que se dio el proceso de bioadsorción estaría justificada 

porque éste ocurre principalmente en la superficie del lodo la bioprecipitacion 

acuoso tarwi, (Herrero et al., 2005; Kamala et al., 2005), además, porque la 

fijación del metal se lleva a cabo a través de reacciones rápidas y reversibles, 

que tienen lugar en ausencia del metabolismo, (Cruz et al., 2004; Pagnanelli et. 

al., 2004). 
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Figura 20. Cinética de adsorción para el Plomo (II) 

En la figura 20 se observa que a medida que avanza el tiempo aumenta la 

capacidad de adsorción con rápida adsorción se alcanza en 30  minutos 

obteniéndose una capacidad de adsorción de 200 mg/g a un tiempo adsorción 

lenta de 120 minutos dando un resultado para una concentración de sedimento 

de 490 g/kg. A partir de ese punto se mantiene constante la capacidad de 

adsorción. 

Son muchos los autores que han estudiado la cinética de adsorción de forma 

previa y complementaria a otros estudios relacionados con la bioadsorción 

metálica. En la mayoría de los casos, la bioadsorción se revela como un 

proceso bastante rápido que se da en e contenido de alcaloide de la semilla y 

de forma independiente la adsorción (Ozturket et al., 2004; Herrero et al., 

2005). La velocidad de adsorción es una cualidad importante en dicho proceso, 

sobre todo al trabajar con reactores de flujo continuo, lo que permite reducir el 

volumen de los mismos (Herrero et al., 2005). En general, la velocidad de 

adsorción está condicionada ambientales  principalmente por proceso continuo 

por biolixiviación (Veglio et. al., 2002).Bioadsorbente de biomasa, (solución 
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acuoso como principio activo orgánico inmovilizada) el sedimento de  

propiedades estructurales de porosidad y/o tamaño de partícula, etc) (Jalai-Rad 

et.al., 2004; Rangsayatorn et al., 2004; Diniz & Volesky, 2005).  Metaloide 

difusividad del metal con el bioadsorbente, competencia con otros iones y 

concentración metálica en disolución (Lu & Wilkins, 1996; Jalai-Rad et al., 

2004; Rangsayatorn et al., 2004; Diniz & Volesky, 2005). 
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CONCLUSIONES 

El desarrollo del presente trabajo ha conducido a las siguientes conclusiones 

generales: 

- Las características físicas químicas de los sedimentos de la bahía 

interior, se encontró un pH de 6.87, la humedad fue de 81.52 %, 

después de los 5 días a condiciones ambientales la solución acuosa 

tarwi  midió el pH de 5.5 para la aplicación de los lodos.    

- Los resultados encontrado después  de la bioprecipitacion, antes y 

después los contenidos metálicos totales de la capacidad de remoción 

de los iones Cadmio (II) Plomo (II) y Níquel (II), de los lodos de la bahía 

interior de Puno, fueron llevados al laboratorio de CORLAB-Arequipa 

para su obtención de los resultados de metales pesados, se analizaron 

mediante el espectrofotómetro ICP-MS.  

- Los contenidos de metales pesados después de aplicar la solución 

acuosa de la semilla de tarwi mediante la bioprecipitacion para extraer 

los metales pesados. La humedad de lodos  fue  81.52 %, el pH  inicial 

9.3  de la solución acuosos, después de cinco días el pH  5.3; para 

remoción de Cadmio (II) inicial, 6,05 mg/kg, después de absorción bajo a 
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1,0 mg/kg, el porcentaje de remoción fue 83,47 %. Para Ni inicial de 6,8 

mg/kg bajo a 6,2 mg/kg resulto una disminución bajo de los otros su 

porcentaje de remoción fue 8,82 %,  Plomo inicial de 342.3 mg/kg, la 

capacidad de adsorción fue 85,45 mg/kg, con un porcentaje de remoción 

es 75,02 %. La cinética de adsorción fue bastante rápido de hora 1.33 

min., mediante la bioprecitación orgánica de alcaloides de tarwi.   
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RECOMENDACIONES 

- Realizar muestreos en aledaños a la laguna de estabilización de aguas 

residuales para determinar la zona que existe con mayor concentración  

de los metales estudiados con fin identificar los efectos tóxicos a vida 

acuática. 

 

- Realizar muestreos permanentes de monitoreo para evaluar los 

parámetros fisicoquímicos que permitan  tener conocimiento de la 

disponibilidad ecotoxicológico acuático de la presencia de metales 

pesados en los sedimentos, y comparar con las normas EPA 3050 y 

Directrices de calidad de sedimentos canadienses para la protección de 

la vida acuática. 

- Prolongar el tiempo de experimentación para determinar si existen 

cambios en la tendencia de absorción. Analizar la solución acuosa de 

tarwi si se deposita una mayor concentración de metal. Por tanto es 

necesario ampliar la investigación a pH < 5.5 y el tiempo de sorcion 

mediante un proceso abierto de bioprecipitacion. 
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Cuadro 22. Resumen de resultados análisis de laboratorio de Corlab-Arequipa 

antes  sin tratamiento y final con tratamiento 

PARÁMETROS   SIN    CON             Unidad 

       TRATAMIENTO             TRATAMIENTO              

Aluminio (Al)   6644   16742  mg/kg 

Antimonio (Sb)  <0,3   <0,3  mg/kg 

Arsénico (As)   27.2  | 11,00  mg/kg 

Bario (Ba)   1181   316.0  mg/kg 

Berilio (Be)   0,292   0,485  mg/kg 

Bismuto (Bi)   <0,2   <0,2  mg/kg 

Boro (B)   45,7   37,6  mg/kg 

Cadmio (Cd)   6.05   1,00  mg/kg 

Calcio (Ca)   140548  68119  mg/kg 

Cobalto (Co)   7,35   5,54  mg/kg 

Cobre (Cu)   163,0   64,8  mg/kg 

Cromo (Cr)   10,50   7,90  mg/kg 

Estaño (Sn)   <0,07   <0,07  mg/kg 

Estroncio (Sr)   1147   504,2  mg/kg 

Fosforo (P)   1246   8758  mg/kg 

Hierro (Fe)   13245   1588  mg/kg 

Litio (Li)   <0,8   17,2  mg/kg 

Magnesio (Mg)  4650   4628  mg/kg 

Manganeso (Mn)  1485   602,9  mg/kg 

Mercurio (Hg)   5,32   1,94  mg/kg 

Molibdeno (Mo)  <0,09   9,57  mg/kg 

Níquel (Ni)   6,8   6,2  mg/kg 

Plata (Ag)   1,3   2,4  mg/kg 

Plomo (Pb)   342,3   87,6  mg/kg 

Potasio (K)   1637   4241  mg/kg 

Selenio (Se)   <0,6   <0,6  mg/kg 

Silicio (Si)   1175   515,2  mg/kg 

Sodio (Na)   1651   240  mg/kg 

Talio (Tl)   <0,3   <0,3  mg/kg 

Titanio (Ti)   251,5   109,3  mg/kg 

Vanadio (V)   21,3   41,9  mg/kg 

Zinc (Zn)   3390   290,3  mg/kg 
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Figura 21. Superficie de respuesta  concentración sobre temperatura 

 

 

Figura 22. Cinética masa sobre temperatura 
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Anexo 1. Informes de ensayo de laboratorio 
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