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Resumen 
 
 
El mercurio (Hg) es un contaminante con gran impacto en la calidad ambiental 
global. El impacto deriva de la gran variedad de fuentes (antropogénicas y 
naturales), toxicidad, movilidad en el ambiente y la tendencia de este metal a 
biomagnificar en ecosistemas acuáticos y terrestres. A lo largo del mundo, 
incluyendo México, se localizan diferentes sitios contaminados con Hg en espera 
de ser rehabilitados. Existen diferentes tecnologías de remediación para rehabilitar 
suelos y disminuir la biodisponibilidad de este contaminante, una de las más 
prometedoras es la fitorremediación. La fitorremediación, el uso de las plantas 
para remover contaminantes del ambiente o transformarlos a una forma menos 
tóxica, se considera como una técnica apropiada para remediar suelos in situ y ya 
ha sido aplicada para otros metales tóxicos. La pregunta de qué tan factible es 
dicha técnica para el Hg, permanece aún abierta. 
   

Un requisito para rehabilitar suelos mediante dicha técnica, es la selección 
de especies que puedan tolerar y además acumular el Hg. Los depósitos de 
residuos mineros son uno de los principales problemas ambientales en nuestro 
país, y su remoción es a menudo complicada debido a su alto contenido en 
metales tóxicos y a las dimensiones de dichos depósitos. Algo que caracteriza a 
estos sitios, es que muchos han sido colonizados por especies vegetales 
silvestres, estas plantas están adaptadas a estas condiciones de contaminación.  

 
El objetivo de este trabajo fue identificar especies vegetales silvestres con 

potencial de acumulación de mercurio, en tres zonas mineras de México: “La 
Zacatecana”, “El Lampotal” ambas en el estado de Zacatecas y por último, la 
localidad de “Huahuaxtla” en el municipio de Taxco, Guerrero.    
 

Se registraron un total de 13 especies de plantas silvestres. La 
cuantificación de Hg total en éstas se realizó por espectroscopia de absorción 
atómica por el método de vapor frío (CV-AAS). El análisis mostró tres especies 
con altos niveles del metal: Bidens odorata Cav. (> 100 mg/kg), Salvia rhyacophila 
Epling (> 80 mg/kg) y Crotalaria pumila Ortega (> 200 mg/kg).  

 
Con la finalidad de determinar el posible uso de estas especies en 

tecnologías de fitorremediación, se realizaron pruebas de tolerancia y fitotoxicidad 
mediante su cultivo en presencia de HgCl2.  Sólo S. rhyacophila, pudo mantener un 
crecimiento ante la exposición a Hg. La utilidad de esta especie en la 
fitoestabilización de un suelo contaminado con Hg es discutida.       
     
 
 
 
 
 



Introducción 
 
 
En las últimas décadas se ha incrementado la contaminación por metales tóxicos 

debido a causas naturales y antropogénicas; como resultado, diferentes 

ecosistemas en nuestro planeta han sido afectados. El transporte de 

contaminantes hacia sitios no contaminados a través del polvo, productos 

lixiviados en el suelo, descargas de aguas y lodos residuales son ejemplos de 

eventos que contribuyen en la contaminación de nuestros ecosistemas.     

 

Una fuente importante de contaminación por metales pesados en México la 

constituyen las actividades mineras. Estas actividades generan contaminación por 

descargas y liberación de subproductos en la extracción de metales. Desde 

épocas coloniales diferentes residuos mineros de metales tóxicos quedaron 

incorporados en fracciones de suelos (jales) a lo largo del país. Uno de los 

metales tóxicos presentes de manera común en los jales de las minas mexicanas 

es el mercurio (Hg), elemento que se caracteriza por su alta toxicidad.  

 

El mercurio es un elemento natural que puede existir en diversas formas, ya 

sea como elemento o en un compuesto químico; tiene una gran variedad de 

propiedades físico-químicas únicas. Es el único metal que, en forma pura, es 

líquido a temperatura ambiente y se caracteriza por ser volátil. Su símbolo químico 

(Hg) deriva de su nombre en latín hydrargyrum, “plata líquida”.  El Hg conduce 

electricidad y se expande a una tasa constante en respuesta a cambios de presión 

o temperatura. Cuando se combina con otros gases puede formar moléculas más 

complejas que pueden emitir luz al paso de corriente. También se caracteriza por 

formar mezclas maleables con otros metales generando “amalgamas”. Estas 

características han permitido una gran cantidad de aplicaciones del Hg en ámbitos 

comerciales e industriales.  

 

 

 

  



Este metal tóxico, puede estar presente en el aire, el suelo y el agua; en el 

ambiente el Hg puede ser transformado en un complejo orgánico: el metilmercurio 

(CH3Hg+), la forma más tóxica de este elemento. Los daños al ambiente y a la 

salud, resultado de la exposición al Hg, han captado la atención durante los 

últimos años. Diferentes eventos de contaminación entre los años 1950 y 1970 

alrededor del mundo han mostrado su peligrosidad para el ser humano, así como 

el grave daño causado al ambiente como resultado de un mal manejo del Hg en 

actividades industriales y comerciales (Horvat, 2002). Hoy en día, sabemos que 

aún bajas cantidades de Hg liberadas al ambiente pueden llevar a cantidades 

elevadas de metilmercurio en tejidos de diferentes organismos, a través de 

procesos tales como la bioacumulación y la biomagnificación (Boening, 2000). 

 

Los metales tóxicos son difíciles de remover del ambiente y, a diferencia de 

muchos otros contaminantes, no pueden ser química o biológicamente 

degradados, lo que en última instancia los hace “indestructibles”. Las plantas 

tienen diferentes propiedades naturales que las convierten en prospectos ideales 

para ser usados en la limpieza de aire, suelos y cuerpos de agua contaminados; a 

través de un proceso denominado fitorremediación. La fitorremediación es una 

tecnología emergente, que utiliza a las plantas y microorganismos asociados a la 

rizósfera para extraer metales tóxicos del suelo o bien inmovilizarlos. Algunos de 

los mecanismos usados por las plantas para hacer frente a contaminantes 

incluyen: la fitoextracción, la fitoacumulación, la fitoestabilización y la 

fitovolatilización. Con respecto a la contaminación de suelos por mercurio, en años 

recientes, varios estudios han demostrado la potencialidad de las plantas para 

remediarlos (Bizily et al., 2000; He et al., 2001; Rugh et al., 1996). Bizily y sus 

colaboradores (2000) describen cómo plantas de Arabidopsis thaliana al expresar 

dos transgenes (MerA para la mercurio reductasa y MerB para la enzima liasa 

organomercurial) pueden realizar la conversión de mercurio orgánico a una forma 

volátil y realizar así la remoción del contaminante. 

 

  



Existe un problema para aceptar el proceso de volatilización del mercurio 

como una medida segura de remediación. Este gas tiene una residencia 

atmosférica de uno a dos años aproximadamente, ya en ella puede ocurrir la 

transformación de la forma insoluble Hg (0) a la forma Hg(II), altamente reactiva y 

soluble en agua. La oxidación del Hg(0) puede ser afectada por otros 

contaminantes atmosféricos tales como el ozono (O3) y el dióxido de azufre (SO2), 

entre otros, los cuales aceleran el proceso. Al redepositarse en suelos, sedimentos 

y cuerpos de agua puede ocurrir la transformación a metilmercurio, compuesto 

altamente tóxico. En el ambiente, la principal ruta de transporte que sigue el Hg se 

da a través del intercambio entre el suelo, el aire, océanos y cuerpos de agua 

dulce. Otro tipo de transporte involucra el intercambio de Hg que existe entre el 

suelo, el agua y la vegetación que habita en los mismos. Éste último ofrece una 

enorme posibilidad para remover el Hg a partir de suelos y cuerpos de agua 

contaminados, mediante la toma y el secuestro del metal por parte de las plantas 

(Bennicelli et al., 2004; Lodenius et al., 2003; Schwesig y Krebs, 2003; Wang y 

Wai, 1996).      

  

Los sitios contaminados a menudo albergan especies de plantas 

particulares. Estas especies han podido adaptarse con éxito a las condiciones 

generadas en un suelo contaminado; algunas pueden acumular altas 

concentraciones de metales pesados en sus tejidos. La mayoría de las plantas 

que sobreviven en suelos contaminados, lo hacen ya sea al evitar la incorporación 

de los metales pesados o hiper-acumulándolos en sus tejidos. Hasta la fecha se 

han identificado más de 400 especies hiperacumuladoras, la mayoría de las 

cuales han sido encontradas en sitios contaminados (Kramer et al.,1997) de 

Europa, Estados Unidos de América, Nueva Zelanda y Australia. En suelos tan 

adversos para el desarrollo de especies vegetales es importante conocer cuáles y 

cuántas son las especies que logran penetrar, sobrevivir y colonizar ambientes tan 

inhóspitos. En el caso particular del Hg, se ha visto que suelos mineros 

contaminados con este metal, albergan especies que incorporan al elemento en 

sus tejidos sin afectar de manera drástica su crecimiento (Higueras et al., 2003).   

  



 

México se caracteriza por ser un país megadiverso, con una gran riqueza 

en especies de plantas estimada en más de 15 000 especies (5º lugar a nivel 

mundial); por otro lado, existen en el país más de veinte sitios identificados por 

tener concentraciones elevadas de Hg (Acosta y Asociados, 2002). Es necesario 

conocer las plantas que habitan en estos sitios contaminados, con la finalidad de 

poder determinar si éstas podrían ser usadas como bioacumuladores de Hg en 

tecnologías de biorremediación.          

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

  



































Justificación  
 
Hoy en día la contaminación por Hg representa un problema ambiental global. 

Existen diferentes sitios en el mundo (incluyendo México) en espera de ser 

rehabilitados. La fitorremediación es considerada una técnica amigable con el 

ambiente, de bajo costo para remediar suelos contaminados in situ y que ya ha 

sido probada para algunos metales pesados. La pregunta de qué tan factible es 

dicha técnica para ser aplicada en suelos contaminados con Hg, aún permanece 

abierta. Las plantas a ser usadas en tecnologías de fitorremediación de Hg deben 

caracterizarse por tolerar la toxicidad del metal.   

 

Más de veinte sitios en nuestro país han sido identificados por tener 

concentraciones elevadas de Hg. Lo particular es que todos estos sitios tienen una 

cobertura vegetal establecida (en mayor o menor grado). Las especies que 

habitan en estos suelos, además de resistir la gran toxicidad del metal podrían 

estar incorporando y acumulando una cantidad dada de Hg. En este trabajo, se 

busca seleccionar especies de plantas silvestres que habitan en sitios 

contaminados con Hg y que presentan una alta concentración del metal en sus 

tejidos. 

 

El estudio se realizó en tres localidades. La primera se encuentra en el 

municipio de Guadalupe, Zacatecas, en una zona minera, que por sus condiciones 

geomorfológicas ha favorecido el depósito de jales de mineros que contienen Hg; 

la segunda se encuentra en el municipio de Vetagrande, Zacatecas, en una zona 

caracterizada por tener suelos con un alto índice de contaminación de metales 

pesados. La tercera se encuentra en el municipio de Taxco, Guerrero. Este sitio se 

caracteriza por ser el punto de extracción primaria de Hg de diferentes minas 

aledañas y tener espacios usados como rellenos de material residual 

contaminado.   

 



México, es un área donde plantas hiperacumuladoras (metalofitas) y 

tolerantes a metales tóxicos pueden ser encontradas, no sólo por la gran cantidad 

de sitios contaminados que alberga sino además por su alta y única diversidad en 

especies de plantas. Las localidades bajo estudio podrían albergar especies 

acumuladoras de Hg. Si esta vegetación nativa, no es listada y evaluada, especies 

tolerantes al Hg y/o genotipos (ecotipos), estarían pasando por desapercibido. Su 

detección es una aportación fundamental para el desarrollo de la biorremediación 

de suelos contaminados por Hg en México. Además, el hecho de poder encontrar 

y dar uso a plantas acumuladoras nativas, podría eliminar el inconveniente del uso 

de plantas exóticas en nuestro país al aplicar esta tecnología.   

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 



Objetivos 
 

 

General  
 

• Buscar y seleccionar plantas silvestres que habitan en suelos de zonas 

mineras contaminadas con Hg, particularmente en Zacatecas y Guerrero, 

que presenten una alta cantidad de concentración de este metal tóxico en 

sus tejidos.  

 

 

Particulares 
 

• Realizar un muestreo de plantas silvestres que habitan en suelos 

contaminados con Hg.  

 

• Determinar la concentración de Hg total en las especies vegetales 

recolectadas. 

 

• Seleccionar las especies con mayor contenido de Hg para realizar estudios 

en laboratorio de resistencia al metal. 

 

• Establecer las condiciones óptimas de germinación de las especies 

seleccionadas. 

 

• Determinar la concentración máxima de Hg en la cual pueden crecer las 

plantas sin presentar síntomas de fitotoxicidad e inhibición de crecimiento.  

 

 

 



Método 
 
Elección y caracterización de los sitios de muestreo  

 

El presente estudio se realizó en tres localidades de México: La Zacatecana, 

municipio de Guadalupe y El Lampotal, municipio de Vetagrande, ambas en el  

estado de Zacatecas y por último, la localidad de Huahuaxtla, municipio de Taxco, 

perteneciente al estado de Guerrero. Para el caso de La Zacatecana y el 

Lampotal, la elección de las localidades obedeció que ambas son consideradas 

como sitios peligrosos, al contener en sus suelos sustancias con características de 

peligrosidad, tal y como lo indica la Norma Oficial Mexicana NOM052ECOL-1994. 

Para el caso de la localidad de Huahuaxtla, la elección obedeció a que se 

caracteriza por ser un sitio de extracción primaria de mercurio y por tener, a su 

alrededor, por lo menos siete minas de este metal (Acosta y Asociados, 2002).        

 

Localidad “La Zacatecana” 

 

El ejido de La Zacatecana se encuentra en el municipio de Guadalupe, en el 

estado de Zacatecas, aproximadamente a 10 Km. al oriente de la ciudad de 

Zacatecas, con las coordenadas: Latitud Norte 22°44'50'', Longitud Oeste 

102°28'10''. El ejido alberga a la presa El Pedernalillo, también conocida como La 

Zacatecana, ya que toma el nombre de la comunidad. En la presa La Zacatecana, 

desde la época colonial, se acumularon depósitos de jales procedentes de un gran 

número de viejas minas en Zacatecas, lo que propició la contaminación con 

metales pesados, tales como plomo (Pb), mercurio (Hg), plata (Ag), cadmio (Cd), 

arsénico (Ar), etc., (Iskander et al., 1994); el agua de la laguna es utilizada 

principalmente para riego de cultivos. 

 

Los sedimentos en la presa y los suelos alrededor de la misma se 

caracterizan por tener entre 100-800 ppm de Hg; hasta el 2001, varias empresas 

mineras aún extraían diferentes metales, incluido el Hg, de estos suelos y 



sedimentos denominados jales; en la actualidad, diferentes proyecciones 

muestran un gran contenido de Hg y otros metales aún por ser extraídos de los 

sedimentos y suelos cercanos a la presa La Zacatecana (Núñez, 2002). En esta 

localidad se marcaron dos puntos de muestreo. El primer punto (Z1) fue 

establecido en suelo a tres metros de distancia de la presa, mientras que el 

segundo (Z2) fue establecido en jales depositados en una empresa abandonada 

(Fig. 7). 

 

 

 
 

Fig. 7  Localización de los puntos de muestreo en “La Zacatecana”, 
municipio de Guadalupe, Zacatecas. 

 



La población del ejido de La Zacatecana en el 2000 era de 2475 habitantes, 

es una zona de perfil predominantemente rural. Con el paso del tiempo las tierras 

contaminadas en esta zona se han utilizado en labores de agricultura, ganadería y 

desarrollo urbano principalmente. Los principales cultivos son de frijol, maíz, 

avena, entre otros, la actividad pecuaria es dirigida a la crianza y reproducción de 

ganado bovino, ovino y caprino (Contreras et al., 2002). Las plantas en esta zona 

son usadas además para forrajeo de ganado, el cual podría estar ingiriendo 

partículas de suelo depositadas en las superficies de las mismas; todo esto, 

aunado a la ingesta de partículas de polvo mediante el mecanismo boca-mano e 

inhalación por parte de los habitantes, representan rutas importantes de 

exposición al mercurio. Cabe resaltar que diferentes suelos de estas zonas de 

cultivo, rebasan la concentración recomendada (20 mg/kg) para un suelo 

destinado a actividades agrícolas (Santos-Santos et al., 2006). Por otro lado, 

habitantes de la zona, dan uso a los residuos provenientes del reprocesamiento de 

jales para la elaboración de ladrillo (Núñez, 2002). Los trabajadores de las plantas 

de reprocesamiento de jales son un sector bajo riesgo, ya que en éstos han sido 

detectados niveles de Hg en la orina que llegan hasta los 1.138 mg/l, valor por 

encima de aquel encontrado en una población común (0.005 mg/l), (Núñez, 2002).      

 
 

Localidad “El Lampotal” 

 

La localidad de El Lampotal se encuentra en el municipio de Vetagrande, en el 

estado de Zacatecas, aproximadamente a 20 kilómetros de la localidad de La 

Zacatecana, en las coordenadas: Latitud Norte 22°54'10'', Longitud Oeste 

102°24'50''. Desde tiempos de la Colonia, en la región de Vetagrande se desarrolló 

la extracción y el beneficio de minerales metálicos, utilizando el Hg para 

amalgamar los elementos. Ante la falta de control de los desechos mineros, se 

propició la contaminación de suelos con metales pesados tales como el plomo 

(Pb) , plata (Ag), mercurio (Hg), arsénico (Ar), cadmio (Cd), etc. En esta localidad 

aún se encuentra una empresa dedicada a la extracción de minerales tales como 

 



el oro (Au), la plata (Ag) y el mercurio (Hg) a partir de jales en la zona (Ogura et 

al., 2003). En este sitio se marcó un tercer punto de muestreo (Z3) (Fig. 8). 

 

La población de El Lampotal en el año 2000 era de 1389 habitantes, las 

extensiones de tierra en esta zona son usadas para cultivos principalmente, 

algunos de estos campos agrícolas son usados también como materia prima de 

recicladoras de jales de mercurio, plomo, oro y plata; para esta zona la principal 

vía de biodisponibilidad de metales tóxicos es el suelo, a partir del cual puede 

llegar a los diferentes sectores de la población mediante ingesta o inhalación. 

 

 
 

Fig. 8 Localización de los puntos de muestreo en “El Lampotal”, 
municipio de Vetagrande, Zacatecas. 

 

 

 



 Cabe resaltar que la mayoría de las casas en esta zona están hechas de 

adobe y los pisos de las mismas son en gran parte de tierra, al igual que los patios 

y muchas de las calles no principales. Para esta localidad no se tiene un estudio 

epidemiológico concerniente a toxicidad por mercurio, sin embargo, se han 

realizado muestreos que involucran al plomo, otro de los metales presentes en los 

suelos de Vetagrande. En esta evaluación, se encontraron valores de plomo en 

sangre de infantes en más del 70% de la muestra analizada, cuyo valor rebasa el 

considerado como normal (Manzanares et al., 2005). Según lo anterior, se puede 

inferir un problema similar en la población ante el Hg.      

 

Localidad “Huahuaxtla” 

 

La localidad de Huahuaxtla, se encuentra en el municipio de Taxco de Alarcón, en 

el estado de Guerrero, se ubica en las coordenadas: Latitud 18°24'50’’, Longitud 

99°37’35’’. El estado de Guerrero se caracteriza por estar en una zona geológica 

identificada como rica en Hg, esto lo ha convertido en uno de los estados con más 

minas de Hg, aproximadamente 58 (Acosta y Asociados, 2002). La localidad de 

Huahuaxtla se caracteriza por estar rodeada de por lo menos 7 minas de este 

metal entre las que destacan: San Luis, La Aurora y Cinco Cervezas, por su 

cercanía a la ciudad de Taxco. En esta localidad fue construido un centro de 

operaciones de extracción primaria de Hg, que dejó de funcionar hace 

aproximadamente 30 años. Las actividades de extracción, generaron dos grandes 

depósitos de residuos minerales con Hg, que en la actualidad se encuentran al 

aire libre. Para esta zona no existen datos oficiales reportados de niveles basales 

de Hg en los suelos generados sobre los rellenos. Aquí se seleccionaron dos 

puntos de muestreo (H1) y (H2), ambos bajo el criterio de abundancia en la 

cobertura vegetal (Fig. 9).     

 

La localidad de Huahuaxtla es de tipo rural y en el año 2000 tenía una 

población de 604 habitantes, de los cuales sólo 136 eran económicamente activos, 

las principales actividades dentro de la población son de tipo agropecuario, gran 

 



parte de la población depende de actividades de minería primaria en la zona de 

Taxco (INEGI, 2000). Para esta localidad, las principales vías de biodisponiblidad 

surgen a partir del suelo, ya que las plantas silvestres establecidas sobre estos 

rellenos son usadas para actividades de forrajeo en ganado (obs. pers.). Además, 

al no tener una cubierta vegetal uniforme, la superficie está expuesta a erosión e 

intemperismo. Para esta localidad no se tiene estudio epidemiológico alguno, 

como es el caso de las dos localidades anteriores. Pero dadas las magnitudes de 

los rellenos con residuos de Hg y la proximidad a la población, se infieren 

problemas y daños a la salud como resultado de la exposición.     

 

 

 
 

Fig. 9  Localización de los puntos de muestreo en “Huahuaxtla”, municipio de 
Taxco, Guerrero. 

 
 

  

 



Selección y muestreo de plantas 
 
En cada zona contaminada bajo análisis, los sitios de muestreo fueron elegidos 

bajo los siguientes criterios: cubierta vegetal establecida, densidad de la cubierta 

vegetal, color  y textura del suelo, estado aparente del material vegetal (síntomas 

de fitotoxicidad) y especies con una alta producción de biomasa. En cada punto de 

muestreo las especies vegetales fueron tomadas por triplicado, tomando en 

cuenta que las mismas presentaran aproximadamente el mismo estado fenológico. 

Los ejemplares vegetales recolectados fueron depositados en bolsas de papel y 

trasladados al laboratorio para un análisis posterior de contenido de Hg total.                        
 

 

 

Identificación del material vegetal recolectado 

 
Para cada especie recolectada, se anotó su estado fenológico (plántula, 

vegetativo, flor, fruto) al igual que la forma biológica (herbácea, arbustiva, 

arbórea). Para la identificación del material botánico recolectado, a nivel de familia 

y de género, se utilizaron las obras de Sánchez (1976), Ramamoorthy (1998) y 

Rzedowski et al., (2001). En la determinación a nivel de especie se requirió la 

asesoría de especialistas del Herbario de la Facultad de Ciencias (FCME, UNAM). 

Para comprobar la identificación de las especies recolectadas, se utilizó la 

colección del Herbario Nacional de México (MEXU). Un ejemplar de cada una de 

las especies recolectadas, se depositó en la colección del herbario (MEXU).   

 

 
Preparación del material vegetal 

 
El material vegetal fue procesado inmediatamente después de su colecta en 

campo, esto con la finalidad de prevenir actividad biológica de descomposición y 

volatilización del metal en cuestión. Los diferentes órganos de las plantas fueron 

 



separados. Las raíces fueron lavadas varias veces con agua destilada, con la 

finalidad de eliminar partículas minerales adsorbidas a la superficie (Conesa et al., 

2007; Rossini y Valdés, 2004). El mismo procedimiento se llevó a cabo para el 

tallo. Los tejidos de las plantas fueron colocados en bolsas individuales de papel y 

secadas a 70º C. Después de la deshidratación, todas las muestras fueron molidas 

en un mortero de porcelana usando nitrógeno líquido, las muestras molidas fueron 

colocadas en contenedores de plástico para posterior análisis de la concentración 

de Hg.  

 
 
 
 
Digestión del material vegetal 
 

Las concentraciones de Hg total en todas las muestras vegetales fueron 

determinadas tras una digestión ácida, que se llevó a cabo mediante vasos de 

digestión cerrada de microondas. Para cada especie analizada se pesaron de 

manera precisa 200 mg de material vegetal molido, 100 mg de raíces y 100 mg de 

tallo. La mezcla de 200 mg para cada especie fue depositada en vasos de 

digestión de Teflón. A cada vaso se le agregaron 10 mL HNO3 (70%, purificado 

por redestilación, 99.999+ %, SIGMA-ALDRICH). Los vasos de Teflón fueron 

expuestos a microondas (MDS-2000, CEM Corp.), bajo un programa de digestión 

con una temperatura máxima de 175 ºC (Tabla 1). Comúnmente se utiliza una 

temperatura de 225 ºC para otros metales, pero se utilizó un máximo de 175 ºC 

para evitar pérdidas por volatilización del Hg durante la digestión.  

 

                            Tabla 1. Programa de digestión del horno de microondas. 

Paso 
 

Tiempo (Minutos) Temperatura (oC) 
 

1 4:30 130 
2 4:00 150 
3 14:00 175 

 

 



Las muestras digeridas fueron filtradas usando papeles filtro (Whatman No. 

42); cada una se llevó a un volumen final de 50 ml en un matraz volumétrico para 

luego transferirse a frascos de polipropileno de 50 ml, donde se preservaron hasta 

el análisis por espectrometría. La estabilización de las soluciones digeridas se 

logró mediante la adición de K2CrO7 (pa., Merck), con la finalidad de preservar el 

metal.     

 
 
 
 
 
Análisis de Hg Total  

  
El análisis de contenido de Hg total en las muestras digeridas se realizó mediante 

espectrometría de absorción atómica, por el método de vapor frío (CV-AAS) 

(SpectrAA-110.0; Varian. Generador de vapor frío, VGA 77). El procedimiento CV-

AAS, es un método físico basado en la absorción de radiación a 253.7 nm por el 

vapor de Hg. Los compuestos orgánicos e inorgánicos son oxidados, luego el Hg 

es reducido a su estado elemental y aireado a partir de la solución en un sistema 

cerrado. El vapor de Hg pasa a través de una celda posicionada en el camino de 

un haz de luz del espectrómetro de absorción atómica. El instrumento fue 

calibrado mediante un estándar líquido, preparado a partir de una solución 

estándar de Hg de Merck, 1000 mg L-1. Todos los reactivos usados fueron de 

grado analítico.  Para el análisis, se utilizó 0.3 % NaBH4 (pa., Merck) en 0.5% 

NaOH (pa., Merck) como agente reductor y solución 5% HCl (pa., Merck), para 

convertir los iones Hg en Hg0. Las lecturas de Hg fueron obtenidas a partir de 

diferentes réplicas (n = 3).   
 
 
 
 
 
 

 



Establecimiento de condiciones óptimas de germinación 
 
Dado que las especies a tratar son silvestres, fue necesario determinar 

requerimientos de germinación bajo condiciones de laboratorio: luz fluorescente 

(200 µmol m-2 s-1), temperatura (25 ºC ± 1 ºC), humedad (70 ± 5%). Para las 

pruebas de germinación, las semillas a usar fueron esterilizadas y colocadas en  

contenedores con medio de cultivo (medio basal  Murashige & Skoog (M.S.), 30% 

sacarosa, 0.8% agar, pH 5.7). Las plantas se cultivaron a una temperatura de 25 

ºC y bajo un periodo 16/8 h luz-oscuridad, hasta conseguir los mejores porcentajes 

de germinación. El conteo de germinación se registró diariamente hasta detectar 

ausencia homogénea de semillas con brote de radícula.  

 

 

 
Pruebas de resistencia a Hg 
 

Se desarrolló un experimento hidropónico para caracterizar la fitotoxicidad 

del Hg en plántulas de tres especies: Bidens odorata Cav., Crotalaria pumila Ort. y 

Salvia rhyacophila Epling. Semillas de dichas especies, fueron germinadas y 

cultivadas en macetas con mineral de perlita húmeda. Las plántulas fueron 

suministradas con agua diariamente y dos veces por semana con solución 

Murashige & Skoog (M.S.), (Tabla 2). Treinta y cinco días después de la 

germinación, las plántulas fueron tratadas con diferentes concentraciones de 

HgCl2 (0, 3, 5, 10, 20 mg l-1) en agua, bajo condiciones de invernadero. Las 

plantas sobrevivientes, después de 15 días de tratamiento, fueron recolectadas y 

secadas durante 48 h a 70 ºC; finalmente fueron pesadas para la determinación 

de biomasa.  
 
 
 
 

 



 
 
 
Tabla 2. Composición de la solución nutritiva. 
 
Nutriente  
 

Concentración 

 
NH4NO3
KNO3
CaCl * 2H20 
MgSO4 * 7H20 
KH2PO4 (Monobásico) 
Na2EDTA 
FeSO4
H3BO 
MnSO4 * 4H20 
ZnSO4 * 4H20 
KI 
Na2MoO4 * 2H2O 
CuSO4 * 5H2O 
CoCl2 * 6 H2O 
 

 
 1650 mg L-1

 1900 mg L-1

   440 mg L-1

   370 mg L-1

   170 mg L-1

  37.3 mg L-1

  27.8 mg L-1

    6.2 mg L-1

  22.3 mg L-1

    8.6 mg L-1

  0.83 mg L-1

  0.25 mg L-1

0.025 mg L-1

0.025 mg L-1

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 



Resultados  
 

Para poder rehabilitar suelos contaminados con Hg mediante procesos de 

fitoextracción, se requiere seleccionar plantas con un alto potencial, es decir, 

plantas con una alta tolerancia a este metal tóxico, para que las raíces puedan 

penetrar y extraer el contaminante de manera eficiente a partir de los suelos 

contaminados con Hg de manera heterogénea. Se registraron un total de 13 

especies de plantas vasculares silvestres, establecidas sobre las zonas de estudio 

(Tabla 3).     

 
 

Tabla 3. Lista de especies vegetales registradas en los sitios de estudio. 

Localidad Especies Recolectadas 
 

Clave (MEXU) 

Z1 Trisetum virletti Fourn. 
 

1038877 

 Panicum decolorans HBK. 
 

1030091 

Z2 Nicotiana glauca Graham. 
 

1030927 

 Sphaeralcea angustifolia Cav.  
 

1180409 

 Bidens odorata Cav.
 

1181007 

Z3 Brassica rapa L.
 

1182681 

 Chloris virgata Sw.
 

1181112 

 Amaranthus hybridus L.
 

1175348 

H1 Aegopogon tenellus (DC) Trin.  
 

1011679 

 Simsia lagasceiformis DC.
 

1182195 

 Tithonia tubaeformis (Jacq.) Cass. 
 

1036138 

H2 Bidens odorata Cav.
 

1152405 

 Salvia rhyacophila Epling. 
 

1112385 

 Crotalaria pumila Ortega. 
 

1085560 



Bioacumulación de Hg en las especies analizadas  
            

Del total de especies vegetales registradas de manera inicial en las tres 

localidades, se seleccionaron y analizaron 7 de 4 puntos contaminados con Hg, 

éstas fueron seleccionadas  debido a que se caracterizan por presentar una mayor 

producción de biomasa y menores síntomas aparentes de fitotoxicidad.    

 

Las concentraciones promedio del contenido de Hg total en distintas 

plantas, se presentan en la Tabla 4. Las diferentes especies vegetales colectadas 

en los sitios de estudio muestran grandes diferencias en la acumulación de dicho 

metal. Se observaron valores de concentración mínimos de 0.25 ppm para el caso 

de la especie S. lagaesciformis, pero también se obtuvieron valores de 133 ppm 

para B. odorata y de hasta 207 ppm para C. pumila. De acuerdo con el análisis de 

varianza de una vía, se encontró una diferencia significativa en la concentración 

de Hg para cada especie (F1,9= 8.84 p < 0.0001).  
 
 
 
Tabla 4. Concentración de Hg en plantas recolectadas en sitios contaminados con Hg.  
 

Sitio  Especies Analizadas Contenido de  Hg (mg kg-1) 

Z2 B. odorata       5.90 ± 0.61 
Z2 S. angustifolia       6.66 ± 0.63 
Z3 C. virgata       9.37 ± 1.07 
Z3 B. rapa   10.22 ± 4.0 

   
H1 S. lagaesciformis        0.25 ± 0.08 
H1 T. tubiformis       0.73 ± 0.08 
H1 B. odorata     22.27 ± 1.14 
H2 S. rhyacophila       81.8 ± 6.96 
H2 B. odorata     133.79 ± 69.12 
H2 C. pumila       207.6 ± 29.69 

   
 

Los datos representan valores promedio ± SE, n = 3.  

 



 
Condiciones óptimas de germinación 
 

Las especies con las concentraciones más altas de Hg total: S. rhyacophila, B. 

odorata y C. pumila  fueron seleccionadas para realizar pruebas de tolerancia y 

fitotoxicidad bajo condiciones de invernadero, esto con la finalidad de determinar 

su posible uso en tecnologías de fitorremediación. 

 

Para B. odorata, fueron usadas semillas largas (aquenios largos) durante el 

experimento y se probaron dos variables: germinación bajo luz y germinación en 

oscuridad, ambas a una temperatura de 25oC. Se logró el mejor porcentaje de 

germinación (100 %) bajo condiciones luz, mientras que bajo oscuridad se logró 

sólo un 80 % (Gráfica 1). Además, el tiempo requerido de germinación es menor 

bajo condiciones de luz.            
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      Gráfica 1. Germinación de las semillas de B. odorata bajo 

condiciones de (●) luz y oscuridad (○) a una temperatura de 25oC. 
Las figuras representan valores promedio de tres réplicas de 15 
semillas cada una. Las barras verticales representan el error 
estándar de los valores promedio.  

 
 

 

 



Las semillas de la especie C. pumila se caracterizan por tener una cubierta 

impermeable al agua. Para lograr la germinación de estas semillas y realizar la 

propagación, se les dio pretratamiento a las semillas mediante escarificación 

química para eliminar la testa. Se probaron diferentes tiempos de exposición a 

ácido sulfúrico concentrado (36N). La germinación se logró en una semana bajo 

condiciones de luz; los porcentajes de germinación mostraron diferencias 

significativas entre los diferentes tiempos de escarificación (F1,8= 63.72 p<0.0001). 

Las placas control mostraron el porcentaje más bajo (0 %) y el porcentaje más alto 

fue para el tiempo de exposición de 60 minutos en ácido sulfúrico (97 %), otros 

tiempos mostraron porcentajes intermedios (Gráfica 2). En este caso no hubo 

necesidad de probar el proceso bajo condiciones de oscuridad, ya que la 

germinación se logró con relativa facilidad en presencia de luz.  
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Gráfica 2. Porcentajes de germinación para las semillas de Crotalaria 
pumila a diferentes tiempos bajo tratamiento por escarificación química 
con H2SO4 . Los datos representan valores promedio ± SE de tres 
diferentes experimentos.   

 
 

 

 



Las semillas de la especie S. rhyacophila, al igual que las semillas de otras 

especies, requieren de un estímulo para desencadenar el proceso de germinación. 

A una temperatura de 25oC, bajo condiciones de luz y en ausencia de la misma, 

los porcentajes obtenidos de germinación son extremadamente bajos (13 %) y 

sólo hasta después de la sexta semana (Gráfica 3). Cuando las semillas fueron 

incubadas tras dos diferentes periodos de imbibición, el beneficio del 

pretratamiento varió conforme a la duración del periodo de imbibición y la 

presencia o ausencia de luz durante la incubación a 25oC. Aunque el porcentaje 

final de germinación obtenido mejoró (35 %), el tiempo requerido se mantuvo 

constante, hasta después de la sexta semana de incubación (Gráfica 3).        
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Gráfica 3. Porcentajes de germinación a 25oC para S. 
rhyacophila, las figuras representan valores promedio.     

 
 

Al aumentar la temperatura de incubación de 25 a 30oC, acoplado a los dos 

periodos de imbibición y en presencia de luz, se logró un mayor porcentaje final de 

semillas germinadas (62 %). Al mantener la misma temperatura de incubación 

(30oC) pero con una menor duración del periodo de imbibición (12 hrs.), el 

porcentaje final de germinación conseguido fue similar (51 %), el tiempo requerido 

 



de germinación permaneció sin cambios y, en general, hasta después de la sexta 

semana (Gráfica 4).        
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Gráfica 4. Influencia de la temperatura en la germinación final para           
las semillas de  S. rhyacophila, las figuras representan valores promedio.     
 

 
 
 
Sensibilidad al mercurio 
 

La fitotoxicidad del Hg y la resistencia al mismo, fueron probadas para dos 

especies: B. odorata y  S. rhyacophila. La especie C. pumila, aun cuando en la 

cuantificación preliminar de Hg total mostró los valores más altos, no fue probada,  

debido a que no pudo ser establecida en cultivo bajo condiciones de invernadero. 

Respecto a las otras dos especies, se encontró una gran variación en la 

sensibilidad mostrada al ser cultivadas en solución con HgCl2.     

 

 



Durante el experimento hidropónico, la especie B. odorata sufrió daños 

considerables al cuarto día de tratamiento, aún con las concentraciones de HgCl2 

más bajas, el experimento fue interrumpido y esta especie fue descartada. La 

sensibilidad al Hg por parte de la especie S. rhyacophila, fue probada en términos 

de generación de biomasa (hojas, tallo y raíces). En el caso de las hojas, a medida 

en que se incrementó la concentración de Hg, la generación de biomasa decreció 

de manera significativa. De acuerdo con el análisis de varianza de una vía, se 

encontró un efecto significativo de la concentración de Hg sobre la biomasa (F1,5= 

21.01 p<0.0001). Las plantas expuestas a las concentraciones 10, 20, 30 ppm 

mostraron un efecto mayor, mostrando diferencias significativas de las plantas 

control. Por el contrario, las plantas tratadas a concentraciones de 3 y 5 ppm., no 

mostraron diferencias significativas respecto a la biomasa lograda por las plantas 

control (Gráfica 5).     
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Gráfica 5. Efecto del Hg en la biomasa de hojas de plántulas de                      
S. rhyacophila. Los valores representan la media ± error estándar (n = 4).     
*  Diferente del control a p < 0.05.  

 
 

 

 



El efecto del Hg en el crecimiento del tallo de las plántulas de S. 

rhyacophila, expresado en cantidad de biomasa, se muestra en la gráfica 6.  La 

biomasa generada fue comparable a la del control a concentraciones bajas de Hg, 

mientras que una reducción significativa en el peso se manifestó al incrementar la 

concentración de Hg (10, 20 y 30 ppm HgCl2). La exposición a Hg afectó el 

crecimiento de manera significativa (F1,5 = 17.17 p <0.0001). 
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Gráfica 6. Efecto del Hg en la biomasa de tallos de plántulas de                      
S. rhyacophila. Los valores representan la media ± error estándar (n = 4).   
*  Diferente del control a p < 0.05.   

 
 

Respecto al crecimiento de raíces, se encontró un efecto significativo de la 

concentración de Hg sobre la biomasa generada (F1,5= 4.84 p<0.005). En este 

caso, la cantidad de raíces generada por la exposición a la concentración más alta 

(30 ppm HgCl2) fue comparable a aquella lograda por las plantas control (Gráfica 

7).  La prueba pos hoc de Tukey, mostró que el daño mayor fue causado a las 

concentraciones de 10 y 20 ppm. 
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Gráfica 7. Efecto del Hg en la generación de biomasa de raíces de plántulas 
de S. rhyacophila. Los valores representan la media ± error estándar (n = 4). 
*  Diferente del control a p < 0.05.   

  
 

El efecto de la exposición a Hg también fue evaluado en términos de longitud 

lograda por parte del tallo y raíces de las plántulas de S. rhyacophila. En cuanto a 

las longitudes promedio del tallo, se encontró un efecto significativo de la 

concentración de Hg sobre las plántulas (F1,5= 20.68 p <0.0001). Las plántulas 

expuestas a las concentraciones más bajas (3 y 5 ppm HgCl2), expresaron 

diferencias significativas respecto a las longitudes promedio de las plántulas 

control (Gráfica 8). La longitud promedio de las raíces también mostró un efecto 

significativo ante la exposición a Hg (F1,5= 16.14  p <0.0001), de manera notable 

sólo las plántulas expuestas a las concentraciones de 10 y 20 ppm mostraron 

diferencia respecto al control. La longitud promedio de las raíces de las plántulas 

expuestas a la concentración más alta (30 ppm HgCl2), no mostró diferencias 

significativas respecto a las plántulas control (Gráfica 9).            
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Gráfica 8. Efecto de la exposición a HgCl2 en la longitud del tallo de las plántulas 
de S. rhyacophila. Los valores representan la media ± error estándar (n = 4).    
*  Diferente del control a p < 0.05. 
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Gráfica 9. Efecto de la exposición a HgCl2 en la longitud de las raíces de 
plántulas de S. rhyacophila. Los valores representan la media ± ES (n = 4).         
*  Diferente del control a p < 0.05 

 
 

 



Discusión 
 

Las características físico-químicas del Hg han convertido a este metal en un 

componente favorable para muchas aplicaciones industriales, como resultado, los 

residuos de estas actividades pueden introducir Hg al ambiente en diferentes 

formas. Dado el comportamiento único del Hg, la remediación de los sitios 

contaminados con este metal puede ser complicada y costosa. Las plantas tienen 

muchas propiedades naturales que las hacen candidatos ideales para la limpieza 

de sitios contaminados, suelos, agua y aire, a través de un proceso denominado 

fitorremediación. Las plantas a ser usadas en dicho proceso, deben caracterizarse 

por tolerar la presencia de metales tóxicos, en este caso al Hg. Esto es esencial 

para que las raíces puedan penetrar y extraer al contaminante de manera 

eficiente.  

 

Algunos autores ya han observado la posibilidad de caracterizar sitios 

contaminados (en particular zonas mineras) con metales tóxicos, es decir, 

proponer estas zonas como fuentes de germoplasma para tecnologías aplicadas 

de fitorremediación (Bech et al., 2002; Higueras et al., 2003). En el caso particular 

de Hg, Moreno-Jiménez et al. (2006), reportaron los niveles de concentración de 

Hg total en plantas silvestres establecidas en una zona minera. En comparación 

con los resultados obtenidos por los autores (Marrubium vulgare con un máximo 

de 23 mg Hg kg-1 en tallo y 67.2 mg Hg kg-1 en raíces), existe un gran contraste, ya 

que la concentración máxima para una de las especies registradas en el presente 

estudio, es de 207.6 para la especie Crotalaria pumila. Dos especies más 

muestran datos de concentraciones aún elevadas: 81.8 mg Hg kg-1 para la especie 

Salvia rhyacophila y 133.79 mg Hg kg-1 para la especie Bidens odorata. Por otra 

parte, de manera general se obtuvieron valores bajos de concentración de Hg en 

las especies silvestres analizadas en los sitios correspondientes a Zacatecas 

(Tabla 4), aún cuando los suelos de estos sitios se caracterizan por tener valores 

que van de las 100 a las 800 ppm de Hg (Núñez, 2002; Ogura et al., 2003). Dentro 

de un mismo punto de muestreo, se mostraron diferencias de concentración de Hg 

 



para las diferentes especies establecidas (Tabla 4), lo cual podría reflejar la 

variedad en cuanto a la capacidad de resistencia y bioacumulación de Hg en un 

suelo contaminado. De acuerdo con los datos mostrados en la tabla 4, existe una 

variación entre poblaciones de la misma especie establecidas en distintos suelos 

contaminados, ya que mientras una muestra de la especie Bidens odorata, en el 

punto Z2 mostró una media de 5.90 mg Hg kg-1, otras dos muestras de la misma 

especie en los puntos H1 y H2 mostraron concentraciones de 22.27 y 133.79 mg 

Hg kg-1 respectivamente. Debido a que la muestra bajo estudio no es 

representativa, los resultados no podrían generalizarse apuntando a una diferencia 

total entre poblaciones, sin embargo, los datos aportan indicios sobre la capacidad 

de estas plantas para poder incorporar y acumular mercurio en sus tejidos. 

Asimismo, tomando en cuenta que el número de plantas analizadas no es 

representativo para todo el sitio, sería sumamente recomendable incrementar 

el tamaño de muestra con la finalidad de contar con valores más representativos. 

El alto costo que representa realizar la cuantificación de Hg total, fue un elemento 

que impidió un mayor número de muestras bajo análisis en este trabajo. Por otro 

lado, se detectó una gran variación en la concentración de Hg total para individuos 

de la misma especie establecidas en un mismo sitio, ya que una de las plantas 

analizadas de Bidens odorata alcanzó una media en contenido de hasta 207 mg 

kg-1, lo cual hizo que el error estándar para esa muestra fuera tan grande (Tabla 

4). Una explicación a lo anterior, sería la existencia de diferencias en los genotipos 

para una especie establecida, o bien una heterogeneidad marcada en la 

distribución del Hg en un suelo contaminado. Como se esperaba, para zonas que 

han sido sitios de explotación primaria o secundaria de Hg, los suelos de las zonas 

de estudio presentan Hg disponible en mayor o menor cantidad. 

 

La población que habita en sitios contaminados, con Hg en particular, es de 

gran interés y preocupación. Diferentes estudios han mostrado que los cultivos en 

suelos contaminados pueden incorporar metales tóxicos, esto representa un grave 

peligro para la salud pública. Asimismo, las partículas de polvo que se depositan 

sobre los cultivos, los cuales a su vez son consumidos por ganado, aumentan el 

 



riesgo de los habitantes de estas zonas (Santos-Santos et al., 2006). Entre los 

cultivos que se desarrollan en las localidades bajo estudio correspondientes a 

Zacatecas, se encuentran el maíz y el frijol. Al respecto, existe un estudio 

realizado sobre la concentración de Hg en semillas de los dos cultivos para 

diferentes puntos, en los cuales la concentración no rebasa los 0.005 µg/g 

(Sánchez, 2005). Aunque a primera instancia parecería no haber problema mayor, 

se puede notar la necesidad de mayores estudios al respecto, ya que el análisis 

mencionado se enfoca a las semillas sin tomar en cuenta el resto de las plantas. 

En el presente trabajo, se pueden encontrar argumentos que podrían justificar 

dicha necesidad, se observa que las plantas silvestres pueden incorporar Hg en 

mayor o menor grado (tabla 4), las plantas cultivadas a su vez podrían estar 

incorporando una cantidad dada en sus estructuras, que al ser ingeridas por el 

ganado podrían dar paso a procesos de bioacumulación y biomagnificación. Los 

resultados son alarmantes para el caso de Huahuaxtla, en donde a pesar de no 

existir estudios anteriores relacionados con la vegetación cultivada, se puede 

sospechar de biodisponibilidad de Hg a partir de los resultados obtenidos para las 

especies silvestres. 

 

Para poder evaluar la capacidad de resistencia al Hg, en las tres especies 

que mostraron los valores más altos en concentración del metal (Salvia 

rhyacophila, Bidens odorata y Crotalaria pumila), fue necesario conocer los 

requerimientos de germinación, ya que al ser especies silvestres, el conocimiento 

que se tiene sobre los mismos es mínimo. Para la especie Bidens odorata no 

existen reportes en la literatura sobre requerimientos de germinación. 

Taxonómicamente, algunos autores consideran a la especie Bidens odorata dentro 

del complejo de Bidens pilosa L. (Anexo 1). Forsyth y Brown (1982), reportaron 

resultados sobre pruebas de germinación para la especie Bidens pilosa L., por lo 

cual se tomó como referencia el reporte de estos autores. En dicho reporte, los 

autores encontraron que los aquenios largos de Bidens pilosa L., a diferencia de 

los cortos, germinaban ante una gran variedad de condiciones de incubación, por 

ello nuestro experimento fue realizado usando únicamente aquenios largos. Los 

 



datos, gráfica 1, muestran la facilidad con que se logra un gran porcentaje final de 

germinación (100%), bajo condiciones de luz. Nuestros resultados concuerdan con 

aquellos reportados por Forsyth y Brown (1982) en cuanto al manejo de luz 

durante la incubación, no así en el porcentaje final logrado (80 %) con la ausencia 

de luz durante la incubación, ya que ellos reportan un porcentaje final del 100 %.  

En cuanto a la especie Crotalaria pumila, sólo se tiene conocimiento de un reporte 

sobre los requerimientos de germinación para las semillas de esta especie (Lindig-

Cisneros y Lara-Cabrera, 2004). En dicho reporte, los autores muestran la 

necesidad de someter las semillas a un tratamiento de escarificación química,  con 

la finalidad de eliminar la testa impermeable al agua y así desencadenar el 

proceso de germinación. Los resultados en este trabajo (gráfica 2) muestran un 

porcentaje final de germinación más alto (97 %), a un tiempo de inmersión en 

ácido sulfúrico de 60 min., que el reportado por estos autores (74 %). Las semillas 

de la especie Salvia rhyacophila se caracterizan por tener una cubierta con una 

sustancia mucilaginosa, ésta se expande de manera considerable hasta formar un 

masa gelatinosa al entrar en contacto con agua. Existen algunos reportes sobre 

requerimientos en la germinación para especies del género Salvia, no así para la 

especie en cuestión. Los primeros intentos realizados para conseguir la 

germinación de esta semilla en condiciones de laboratorio fueron fallidos. 

Karamanos (2000), recapitula algunas de las condiciones que pueden ser 

implementadas para poder desencadenar el proceso de germinación en algunas 

especies de Salvia. Entre dichas condiciones, se encuentra la ausencia o 

presencia de luz durante el periodo de incubación; además de la estimulación 

mediante un pretratamiento con un periodo de imbibición. Según lo mostrado en 

los resultados (gráfica 3), para esta especie existe un efecto positivo de la 

presencia de luz durante el periodo de incubación, así como el pretratamiento con 

agua durante un periodo de 24 horas; aún así el porcentaje final de germinación 

es bajo, lo cual indica la presencia de algún factor que podría estar provocando 

latencia en las semillas. En la misma recapitulación, Karamanos (2000) muestra 

condiciones óptimas de germinación entre los 25o y los 30oC, por lo cual se decidió 

realizar cambios en la temperatura inicial manejada de incubación (25 oC), 

 



acoplado al pretratamiento por imbibición. Se pudo observar una mejora en el 

porcentaje de germinación al aumentar la temperatura (30 oC) acoplado a un 

periodo de incubación de 24 horas (gráfica 4). Aún cuando el porcentaje final de 

germinación obtenido mejoró (62%), se observó que el tiempo requerido para 

lograr la germinación de las semillas sigue siendo amplio.  

 

Al conocer algunos requerimientos de germinación para las tres especies 

elegidas, estas se cultivaron bajo condiciones de invernadero. Mientras las 

especies Salvia rhyacophila y  Bidens odorata fueron cultivadas exitosamente, el 

cultivo de la especie Crotalaria pumila no prosperó. Aproximadamente a las cuatro 

semanas de ser establecida, las plántulas presentaban síntomas de enfermedad, 

luego de varios intentos, las pruebas de resistencia y fitotoxicidad para esta 

especie fueron descartadas. Lo anterior es una muestra de los inconvenientes que 

se pueden encontrar al trabajar con especies silvestres. 

 

El Hg es altamente fitotóxico, puede afectar la cadena de transporte de 

electrones en la fotosíntesis (Patra et al., 2004); el HgCl2 también puede inhibir el 

flujo de agua mediante el bloqueo de canales transportadores de agua (Zhang y 

Tyerman, 1999). La toxicidad del Hg en las dos especies en que se logró un 

cultivo exitoso, fue evaluado en términos de crecimiento y, por lo tanto, en 

generación de biomasa, la cual fue afectada seriamente en concentraciones altas 

de Hg. En el caso particular de la especie Bidens odorata, los resultados no fueron 

positivos ya que ésta presentó daños severos aun ante la concentración mínima (3 

mg L-1). Para esta especie es probable que exista algún factor externo, el suelo 

mismo como un amortiguador, que permita una mayor tolerancia al Hg en 

condiciones de campo (Brown et al., 1999). Du et al., (2004) mostraron que el Hg 

(HgCl2) inhibe el crecimiento de tallos y raíces en Oriza sativa L. a un 50% con una 

concentración de 0.5 mg L-1. Esto difiere de los resultados obtenidos para Salvia 

rhyacophila, ya que su crecimiento no fue inhibido de manera significativa a una 

concentración semejante. El crecimiento y la generación de biomasa para Salvia 

rhyacophila, es comparable a los resultados obtenidos a bajas concentraciones en 

 



plántulas de tomates (Cho y Park, 2000). Se pudo observar que a la concentración 

más alta de Hg, el peso seco de las raíces es similar al peso logrado por las raíces 

de las plántulas control, esto es comparable a los resultados obtenidos por 

Cargnelutti et al., (2006). Para las concentraciones de 10 y 20 mg L-1 hubo una 

reducción en la biomasa generada de raíces, que se vio reflejado además en la 

biomasa generada por las hojas, la cual disminuyó con respecto al control a las 

mismas concentraciones. Esto puede ser explicado por el hecho de que un 

sistema de raíces dañado puede tener un impacto en el equilibrio de transporte de 

agua y nutrientes a órganos superiores (Godbold y Huttermann, 1986). Es 

importante notar que mientras el crecimiento en general de las plántulas 

sometidas a las concentraciones 10 y 20 mg L-1 fue inhibido, el crecimiento de las 

plántulas sometidas a la concentración más alta fue comparable al de las plantas 

control. Caso contrario, el crecimiento de las plántulas sometidas a las 

concentraciones de 3 y 5 mg L-1 fue, en general, mayor al de las plántulas control. 

Los resultados muestran que al aumentar la concentración de Hg, se inhibe el 

crecimiento de las plántulas. El incremento en la biomasa (hojas, tallo, raíces) de 

las plántulas sometidas a bajas concentraciones (3 y 5 mg L-1) con respecto al 

control, puede ser a causa del efecto de compensación denominado “hormesis1”. 

Este efecto de compensación se da en respuesta a la exposición de agentes 

tóxicos, teniendo como consecuencia la estimulación en las reacciones de defensa 

y un aumento en general en el metabolismo celular (Calabrese, 2004; Hadley, 

2003). Diferentes autores han reportado efectos similares en especies vegetales 

sometidas a una disrupción en su homeostasis debido a exposición a diferentes 

inhibidores de crecimiento (Appleby, 1998; Barceló y Poschenrieder, 2002; 

Calabrese, 1999). Asimismo, se han encontrado respuestas similares en especies 

vegetales sometidas a un estrés por metales tóxicos, tales como el cadmio y el 

mismo mercurio (Rai et al., 1997; Subhadra et al., 1990).  

  

                                                 
1  En un sistema biológico, la combinación de una respuesta estimulatoria a dosis bajas de una 
sustancia tóxica, seguida de una inhibición por dosis altas de la misma, se denomina “hormesis” , 
que deriva de la palabra griega ‘hormo’ que significa ‘excitar’.   

 



Los resultados preliminares de cuantificación, mostraron tres especies 

silvestres con valores altos de contenido de Hg total. Aún así, la resistencia en los 

experimentos hidropónicos no fue la esperada. Los resultados obtenidos no son 

suficientes para poder proponer a Salvia rhyacophila como una planta útil en la 

fitorremediación de suelos altamente contaminados con Hg, ya que no mostró una 

resistencia uniforme ante los diferentes tratamientos. Sin embargo, no puede ser 

descartada totalmente, por dos razones: la primera radica en el hecho de que a 

bajas concentraciones el crecimiento no es inhibido y en segundo lugar, el 

tratamiento de mayor concentración mostró un grado importante de resistencia 

ante la exposición al metal. Estudios posteriores podrían generar más información 

para evaluar la utilidad de la especie en la fitoestabilización de un suelo 

contaminado con Hg, ya que se ha observado que la biodisponibilidad del Hg en 

un suelo es en general baja (Wang y Greger, 2004) y podría no causar efectos 

tóxicos severos en esta especie.    

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 



Conclusiones 
 
 
Este trabajo es importante, ya que contribuye a la descripción de especies 

tolerantes a metales tóxicos, en particular al Hg, en México. Nuestro país es un 

área con gran potencial para la presencia de especies tolerantes y/o 

acumuladoras de metales, no sólo por el gran número de zonas contaminadas 

sino por su variada y única diversidad vegetal; estas especies serían de gran 

utilidad en la biorremediación. Además, al encontrar especies silvestres mexicanas 

tolerantes, se eliminaría la necesidad de introducir plantas metalofitas exóticas 

para rehabilitar los sitios contaminados en nuestro país, protegiendo así la 

biodiversidad. Para los tres sitios bajo estudio se registraron 13 especies de 

plantas adaptadas a diferentes grados de contaminación por Hg. 

Los resultados indican que los sitios bajo estudio están contaminados con 

Hg; además, este metal se encuentra disponible (en mayor o menor grado) en las 

fracciones de suelo y puede ser incorporado por la vegetación establecida. Se 

encontró una gran variación en cuanto a la cantidad de Hg total incorporada por 

cada especie. La concentración de Hg total más alta se encontró en la especie 

Crotalaria pumila. Las siguientes dos especies con concentraciones más altas 

registradas fueron Bidens odorata y Salvia rhyacophila. Según las concentraciones 

registradas, se asumió un potencial de uso para estas especies como 

acumuladoras de Hg. Acto seguido, se demostraron los requerimientos básicos 

para lograr la germinación y propagación de este tipo de especies silvestres. Aun 

cuando la germinación de las semillas se logró con éxito, el cultivo sólo prosperó 

para las especies Bidens odorata y Salvia rhyacophila. La propagación de 



Crotalaria pumila no fue exitosa debido a problemas sistémicos, derivados 

probablemente desde la misma semilla, lo anterior muestra uno de los 

inconvenientes de trabajar con especies silvestres. Sólo Salvia rhyacophila 

mantuvo un crecimiento ante la exposición a Hg, sin embargo, las otras dos 

especies no pueden ser descartadas en su totalidad. Éstas fueron encontradas en 

campo y los resultados las mostraron con altas cantidades de Hg en sus tejidos. 

Sería de gran utilidad para este estudio determinar la cantidad de Hg total 

disponible en los puntos de muestreo (suelo en la rizósfera), esto podría dar 

mayores respuestas sobre la manera en que este tipo de especies pueden 

colonizar un sitio contaminado. De acuerdo a los resultados obtenidos, se propone 

mayor investigación con respecto a la tolerancia de la especie Salvia rhyacophila a 

la exposición a metales pesados en particular al Hg. La información obtenida en 

este trabajo, aún es insuficiente, sin embargo, muestra el potencial de nuestro país 

como fuente de germoplasma de plantas tolerantes a metales tóxicos, en 

particular al Hg. Y aun cuando no se lograron los resultados esperados, es 

importante seguir con la caracterización y descripción de las plantas que han 

podido establecerse sobre sitios contaminados. 

Finalmente, con respecto a la vegetación silvestre en los sitios bajo estudio, 

existen riesgos para la fauna local y la salud humana, ya que una ingesta continua 

de estas plantas por la fauna del lugar (silvestre y domesticada) puede causar 

problemas a lo largo de la cadena alimenticia. Se debe poner atención particular 

para el sitio bajo estudio en la localidad de Huahuaxtla, Municipio de Taxco, donde 

se encontraron los valores más altos de Hg total (considerados como tóxicos), ya 

que estas plantas herbáceas son a menudo usadas como forrajeras.    

 



Recomendaciones 
 
 
La información recabada en este trabajo es insuficiente, sin embargo, muestra 

biodisponibilidad de Hg, argumento válido para considerar este tipo de sitios como 

potencialmente peligrosos y que necesitan ser restaurados de manera inmediata.  

 

 Es fundamental realizar estudios epidemiológicos más detallados con 

nichos de población que permitan conocer si existe alguna repercusión directa por 

la contaminación con Hg en la salud de los individuos, ya que los pocos estudios 

que se han realizado no generan información concluyente. Una evaluación a fondo 

de impacto en la salud, apoyada de una evaluación ecotoxicológica, mostrará 

elementos necesarios para poder valorar con mayor certeza las acciones 

correctivas que se requieran llevar a cabo en estas zonas. A su vez, es prioritario 

realizar un muestreo a fondo de las zonas involucradas para evaluar las rutas de 

difusión y las posibles transformaciones del mercurio en estos sitios. 

 

Además, se debe alertar a la población sobre la peligrosidad de usar estos 

suelos contaminados en actividades de cultivo o como zonas para actividad de 

forrajeo en ganado, así como el riesgo latente de mantener viviendas cerca de 

este tipo de sitios, por ejemplo el caso de la localidad de Huahuaxtla. Estas zonas 

podrían, bajo mayores argumentos, ser declaradas como no apropiadas para uso 

habitacional. 
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Anexo 1 
 
 
“Descripción taxonómica de las especies usadas en pruebas de resistencia a Hg. “ 
 
 
Bidens odorata Cav. (B. Pilosa L. Sensu Sherff, en parte). 
 
Planta anual, erecta, hasta de 1.5 m de alto, aunque por lo general de menos de 1 m; tallo 
cuadrangular, ramificado, casi glabro o algo piloso; hojas sobre peciolos hasta de 10 cm 
de largo, limbo hasta de 15 cm de largo y 11 cm de ancho, partido en 3 ó 5 foliolos 
simples, ovados o lanceolados y aserrados, o bien, éstos a su vez profundamente 
partidos, casi glabros a pilosos; cabezuelas agrupadas por varias en las porciones 
terminales de las ramas; involucro anchamente campanulado a subhemisférico, sus 
brácteas exteriores 6 a 10, lineares a linear-espatuladas, de 3 a 5 mm de largo, verdes, 
ciliadas, las interiores 6-8, lanceoladas a oblongas, de 3 a 6 mm de largo, cafés pero con 
los márgenes hialinos; receptáculo plano, páleas lineares; flores liguladas 5, sus corolas 
blancas a moradas, rara vez amarillas, obovadas o elípticas, de 8 a 18 mm de largo; flores 
del disco 25 a 30, sus corolas amarillas, de 3 a 6 mm de largo, glabras o algo 
pubescentes en el tubo, anteras oscuras; aquenios de 5 a 14 mm de longitud, los 
interiores lineares y más largos, los exteriores más o menos obcomprimidos y más cortos, 
negruzcos o cafés, vilano por lo común de 2 aristas retrorsamente barbadas, de 1 a 3 mm 
de largo, o a veces ausente. “Acahual”, “acahual blanco”, “cisiquelite”, “rosetilla”, “té de 
milpa blanco”. Esta planta corresponde al complejo de B. Pilosa L., pero de acuerdo con 
Melchert (op. cit.) y Ballard (op. cit.), amerita reconocerse como especie independiente.    
 
 
Crotalaria pumila Ort.  
 
Planta anual, erguida, de 30 a 50 cm de altura; tallo ramificado, algo estrigoso, a simple 
vista aparece glabro; estípulas diminutas o ausentes, hojas trifoliadas, el peciolo delgado, 
generalmente de la mitad del largo del foliolo terminal, foliolos obovados u obovado-
oblongos, delgados, de 1 a 2 cm de largo por 2 a 8 mm de ancho, ápice redondeado, 
borde entero, base cuneada, haz glabro, envés estrigoso; flores dispuestas en racimos, 
éstos de pocas flores que miden 1 cm de largo, pedicelos cortos; cáliz estrigoso, con los 
lóbulos más largos que el tubo; corola amarilla, con el estandarte listado de rojo; legumbre 
inflada, oblonga, de 15 mm de largo por 8 mm de diámetro, con el ápice redondeado y 
mucronado, glabra o estrigosa; semillas de 3 mm de largo por 2 mm de ancho, de color 
café-amarillento. “Tronadora”.  
 
 
Salvia rhyacophila Epling.  
 
Hierba anual de 40-70 cm, tallos vellosos; lámina de la hoja ampliamente ovada, 5-7 cm 
de largo, ápice brevemente acuminado, margen crenado-serrado, base redonda, haz y 
envés hirsutos; pecíolo velloso, 2-5 cm de largo, flores 3-6, en verticilastros, brácteas 5-10 
mm, ovado-caudadas, vellosas, deciduas tardíamente; distancia entre glomérulos de 0.5-2 
cm, pedúnculo velloso; cáliz en antesis 5.5 mm de largo, cara exterior vellosa, dientes del 
labio inferior 1.5-2 mm de largo; tubo de la corola 3.5-4 mm de largo, labio superior 2.5 
mm.  
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