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Resumen 

Este documento, muestra de manera detallada, los alcances y limitaciones que tiene el 

método de precipitación de carbonato de calcio inducida microbiológicamente (MICP) en la 

remediación de ambientes contaminados con metales (ej.: Cd, Cr, y Pb) y metaloides (As) 

tóxicos. La MICP se fundamenta en la formación de carbonato de calcio, a partir de células 

microbianas y actividades bioquímicas. Este proceso puede ser tanto inducido 

biológicamente como controlado biológicamente, y depende de factores específicos como 

los sitios de nucleación, la concentración de calcio, la concentración de carbono inorgánico 

disuelto y el pH. Los estudios más recientes de inmovilización de metales y metaloides 

tóxicos por MICP en suelos, se han enfocado en aislar y evaluar tanto la capacidad 

ureolítica de las bacterias, como su resistencia frente a un metal tóxico. En ese sentido, los 

resultados obtenidos después de aplicar la MICP en la matriz de estudio revelan 

disminuciones significativas de metales y metaloides biodisponibles. Esto indica una buena 

perspectiva para que la MICP pueda considerarse como una tecnología viable para 

aplicaciones a escala de campo.  
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Abstract 

This document shows in depth the scope and limitations of microbiologically induced calcium 

carbonate precipitation (MICP) in the remediation of environments contaminated with toxic 

metals (e.g.: Cd, Cr and Pb) and metalloids (As). MICP is based on the formation of calcium 

carbonate from microbial cells and biochemical activities. This process can be both 

biologically induced and biologically controlled, and depends on specific factors such as 

nucleation sites, the concentration of calcium, the concentration of dissolved inorganic 

carbon and pH. The most recent studies using MICP to immobilize toxic metals and 

metalloids in soils, have focused on isolating and evaluating both the ureolytic capacity of 

bacteria, as well as their resistance against toxic metals. Thus, the results obtained after 

applying MICP in the study matrixes reveal a significant decrease of bioavailable metals and 

metalloids. This indicates a good perspective for the MICP to be considered as a viable 

technology for field-scale applications. 
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Introducción 
 

Actualmente el medio ambiente se encuentra en constante amenaza por el vertimiento 

incontrolado de metales (Cd, Cr, Pb y Hg) y metaloides (As) los cuales se han liberado en 

el agua y suelo, de forma natural o por actividades antropogénicas (fertilizantes, acero, 

pintura, minería, galvanoplastia etc..) que generan, en gran medida, efectos adversos sobre 

la vida humana, salvaje y la naturaleza en general, es por ello, que urge la necesidad de 

implementar estrategias que mitiguen y minimicen el impacto que ocasionan tales especies 

tóxicas, desde una perspectiva ecológica y amigable con el medio ambiente.  

 

La biomineralización es la síntesis biológica por microorganismo (hongos, bacterias y 

protozoos) que se desarrolla principalmente por tres mecanismos, como lo son: la 

mineralización inducida biológicamente (BIM) donde el mineral se forma como resultado de 

la actividad metabólica del organismo, mineralización biológicamente controlada (BCM) en  

el cual, el organismo controla la formación de mineral a partir de vesículas o matrices 

orgánicas dentro o sobre la célula y mineralización mediada biológicamente (BMM), donde 

el mineral se forma gracias a la presencia de materia orgánica en la superficie celular.  

 

La precipitación de carbonato de calcio inducida microbiológicamente (MICP) es un proceso 

basado en la formación de carbonato de calcio, partir de células microbianas y actividades 

bioquímicas que favorecen la precipitación del mineral, este proceso puede ser, tanto 

inducido biológicamente (BIM) como controlado biológicamente (BCM), y depende de 

factores específicos como: la disponibilidad de sitios de nucleación,  la concentración de 

calcio, la concentración de carbono inorgánico disuelto y el pH.  

En MICP la ureasa cataliza la hidrólisis de urea, en amonio y carbonato, un mecanismo 

bioquímico que se puede aplicar para la inmovilización de metales y metaloides tóxicos, 

donde los iones metálicos son convertidos en forma de carbonatos insolubles ya sea por 

precipitación directa del carbonato metálico o coprecipitación competitiva, esta 

incorporación ayuda a disminuir la toxicidad y biodisponibilidad de estos elementos tóxicos 

en el ambiente. 
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Teniendo en cuenta lo anterior, se pretende realizar una amplia revisión bibliográfica de 

manera crítica sobre el método de Precipitación de Carbonato de Calcio Inducida 

Microbiológicamente (MICP, del inglés Microbiologically Induced Calcite Precipitation) para 

el tratamiento de metales y metaloides tóxicos (Pb, Cd, Cr, As) que se encuentran en 

diferentes entornos naturales, esto con el fin de elaborar un documento teórico, en pro de 

futuras investigaciones y proyectos que se implementen a corto, mediano y largo plazo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 
 

3 
 

 

1. Toxicidad y contaminación ambiental por 
metales y metaloides

1.1. Aspectos Generales de los metales  

Los metales a menudo se caracterizan y distinguen de los no metales por sus propiedades 

físicas y químicas, la capacidad de conducir el calor, la resistencia eléctrica la cual es 

proporcional a la temperatura, la maleabilidad, la ductilidad e incluso el brillo, lo que permite 

definir qué es un metal en contraste con los no metales y los metaloides (Appenroth, 2010). 

 

En la tabla periódica, los metales se encuentran en la parte inferior izquierda y los no 

metales en la superior derecha, en otras palabras, el carácter metálico disminuye de 

izquierda a derecha y de abajo hacia arriba. Los metaloides se consideran elementos con 

propiedades intermedias entre metales y no metales (Figura 1-1) (Appenroth, 2010). 

 

Figura 1-1: Comportamiento metálico de los elementos según su posición. Tomado de 

Appenroth (2010). 
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Un metal puede clasificarse de acuerdo a su último sub-nivel de energía electrónico, por 

ello hay elementos pertenecientes a los sub-niveles s, d, f y p. Los elementos de los 

subniveles s se puede subdividir en metales alcalinos que son los elementos del grupo 

principal; dentro de este grupo el hidrógeno no se considera metal. Luego están los metales 

alcalinotérreos como segundo grupo principal, donde el Berilio es algo especial ya que sus 

óxidos son anfóteros aunque, sin embargo, todavía se considera un metal. Entre los otros 

grupos de la tabla periódica, los elementos del grupo d son los metales de transición, los 

cuales forman compuestos con diferentes estados de oxidación lo que representa un factor 

importante en su toxicidad (Appenroth, 2010).  

 

Los metales del grupo f, se conocen como las tierras raras, que se subdividen en la serie 

de Lantánidos y Actínidos. Por otro lado, el grupo p, representa un grupo mixto de metales, 

metaloides y no metales. Los miembros metálicos de este grupo incluyen Aluminio, Galio, 

indio, Talio, Estaño, Plomo, Bismuto, Teluro, donde todos ellos (excepto el Bi) forman 

óxidos anfóteros. El Silicio, Germanio, Arsénico, Teluro, Boro y Antimonio son metaloides. 

 

1.2 Toxicidad de los metales 

Anteriormente, los metales con altas densidades y pesos atómicos elevados se les atribuía 

el término de metal pesado. Sin embargo, la Unión Internacional de Química Pura y 

Aplicada cambió el término al de metal tóxico, esto con el fin de tener una clasificación de 

los metales en función a su toxicidad (Duffus, 2002). 

 

Las manifestaciones tóxicas dependen de la dosis, vía de exposición, especie química y 

estado genético y nutricional de los individuos expuestos (Tchounwou et al., 2012). Algunos 

metales están clasificados como carcinógenos humanos de acuerdo a la Agencia de 

Protección Ambiental de los EEUU (USEPA, del inglés United States Environmental 

Protection Agency) y a la Agencia Internacional para la Investigación del Cáncer (IARC, del 

inglés International Agency For  Research On Cancer). Los metales son ampliamente 

utilizados en diferentes tipos de industrias, equipos médicos, agricultura, laboratorios, 

metalurgia, microelectrónica, etc., siendo importantes componentes en automóviles, 

electrodomésticos, herramientas, computadoras y otros dispositivos electrónicos (Hudson 

et al., 1999).  
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Además, son cruciales para las carreteras, puentes, ferrocarriles, infraestructura 

aeroportuaria, servicios eléctricos, y producción y distribución de alimentos. También se 

encuentran en forma de polvos, humos o aerosoles, procedentes de combustiones fósiles 

y gasolina. Por ello, un alto incremento en su concentración sobre el límite específico es 

considerado una amenaza potencial para el medio ambiente y la salud humana (Das & 

Dash, 2017). 

 

La bioacumulación de metales tóxicos y la incapacidad para metabolizarlos en el cuerpo 

humano los hace altamente tóxicos (Das & Dash, 2017). Por eso, pueden causar diversas 

deformidades de órganos y restringir la fisiología normal. Metales como As, Cd, Cr, Pb, Hg 

y Ag afectan varios órganos (Figura 1- 2). 

 
Figura 1-2: Órganos del ser humano afectados por metales y metaloides. Adaptado de 

Das & Dash (2017). 
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La toxicidad de los metales en células vivas está ligada a través de mecanismos de unión 

a enzimas y sustitución de otros elementos (en reacciones bioquímicas). Por ello las 

enfermedades producidas por metales, reflejan con frecuencia diferencias en absorción, 

distribución o metabolismo (Nava & Méndez, 2011). 

  

La toxicidad de los compuestos metálicos depende también de las modificaciones 

toxicocinéticas derivadas del tipo de molécula y del estado de valencia en que el metal se 

encuentre formando ese compuesto (Ferrer, 2003). En las siguientes subsecciones se 

describen algunos de los metales considerados más tóxicos para el ser humano y otros 

organismos vivos. 

 

1.2.1 Arsénico 

El arsénico, con símbolo As, es un metaloide que puede formar aleaciones con metales, 

pero también enlaces covalentes con el carbono, hidrógeno y oxígeno (Ferrer, 2003). Sus 

estados de oxidación más estables son -III, 0, +III y +V. Entre estos estados los más 

comunes, tóxicos y persistentes son el arsenito trivalente, As(III) y el arsenato pentavalente, 

As(V) (Shankar & Shanker, 2014). Sin embargo el As pentavalente es de 5 a 10 veces 

menos tóxico que el trivalente y los derivados orgánicos son menos tóxicos que los 

inorgánicos (Ferrer, 2003). La vida media del arsénico inorgánico ingerido es de 

aproximadamente 10 horas, y del 50 al 80% es excretado alrededor de los 3 días, mientras 

que el arsénico metilado tiene una vida media de 30 horas (Nava & Méndez, 2011). La 

mayoría de los efectos perjudiciales por acción de As incluyen la interrupción de 

metabolismo proteico con una mayor tasa de toxicidad por reacción con grupos sulfhidrilo 

de los residuos de cisteína (Rai et al., 2011). Por otro lado, este metaloide es causante de 

numerosas enfermedades, entre las que se encuentran los cáncer de pulmón, vejiga, piel, 

próstata, hígado y nariz, además de producir mortalidad pos-neonatal, corazón isquémico, 

(ataque cardíaco), diabetes mellitus, nefritis (inflamación de los riñones), nefrosis, 

hipertensión, enfisema, bronquitis, vía aérea crónica, obstrucción, linfoma y enfermedad de 

pie negro (USEPA, 2001). 
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Cuando ocurre una intoxicación aguda por arsénico los primeros síntomas son: vómito 

profuso, diarrea, cólicos, salivación excesiva, fiebre, alteraciones en el sistema 

cardiovascular y sistema nervioso central pudiendo llegar a causar la muerte (ATSDR, del 

inglés Agency for Toxic Substances and Disease Registry,  2003). Otros síntomas pueden 

incluir alteraciones en la piel (hiperqueratosis) así como la formación de manchas, granos 

y verrugas en la cara, cuello, espalda, manos, palmas y plantas de los pies. La 

concentración de arsénico considerada normal en sangre es inferior a 5 µg/L (Goldfrank, 

1998).  

 

1.2.2 Cadmio 

El cadmio es un metal de transición y usualmente se puede encontrar en su forma iónica 

(Cd2+) combinada como óxido de cadmio (CdO2), cloruro de cadmio (CdCl2) o sulfato de 

cadmio (CdSO4) (Nava & Méndez, 2011). El cadmio es un xenobiótico y sus principales 

efectos tóxicos son: neumonitis química, disfunción renal con proteinuria, micro-proteinuria, 

micro albúminas y enfisema (Palpán & Augusto, 2015). La vida media del cadmio en el 

organismo es muy larga y se estima entre los 10 a 30 años, tiempo en el cual permanece 

almacenado en varios órganos, en particular en el hígado y los riñones en los que se 

encuentra cerca del 50% de la carga corporal total (Waalkes et al., 2010). El cadmio afecta 

diversos órganos y tejidos como por ejemplo el riñón, produciendo disfunción renal tubular, 

proteinuria e insuficiencia renal crónica, y el corazón,  produciendo aterosclerosis aórtica y 

coronaria, incremento en colesterol y ácidos grasos (Houston, 2007). También puede 

causar daño a los huesos, ya sea a través de un efecto directo sobre el tejido óseo o 

indirectamente como resultado de una disfunción renal (Järup & Åkesson, 2009).  

 

Otro mecanismo de toxicidad del cadmio, se relaciona con el incremento de 

lipoperoxidación (LPO) y generación de radicales libres en el cerebro y otros órganos 

(Manca et al., 1991). Se ha reportado que el cadmio puede inducir apoptosis a través de la 

vía mitocondrial, ya que existe una disminución en los niveles intracelulares de ATP en 

neuronas corticales en cultivos expuestos a altas concentraciones de cadmio, debido al 

incremento de LPO e incremento en los niveles de calcio (López et al., 2003). 

 

 
 
 

https://www.sciencedirect.com/topics/pharmacology-toxicology-and-pharmaceutical-science/bone-injury
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1.2.3 Cromo  
 

El Cromo (Cr) causa irritación de la piel, ulceración, perforación del tímpano, y carcinoma 

de pulmón (Madhavi et al., 2013). El estado hexavalente Cr(VI) se considera el más 

importante toxicológicamente, y lo presentan los cromatos, dicromatos y el ácido 

crómico Cr(VI) (Edling et al., 1986). Causa roturas de cadenas de ADN, modificaciones de 

bases, y peroxidación lipídica, lo que altera la integridad celular induciendo efectos tóxicos, 

así como mutagénicos (Mattia et al., 2004). La exposición al Cr(VI) causa un mayor riesgo 

de asma, úlceras en la piel, lesiones en el tabique nasal y cáncer del sistema respiratorio, 

así mismo citotoxicidad, genotoxicidad, inmunotoxicidad, toxicidad reproductiva, dermatitis 

alérgica y efectos carcinogénicos en animales y humanos (Von Burg & Liu, 1993; Salnikow 

& Zhitkovich, 2008; Li et al., 2011).  

1.2.4 Plomo  

El plomo es peligroso, altamente tóxico y persistente, clasificándose como un carcinógeno 

del Grupo B2 (posible carcinógeno humano) (Das & Dash, 2017). El plomo entra al cuerpo 

a través de la absorción intestinal por medio de la ingestión, ingresa a los pulmones a través 

de la inhalación y en la piel por adsorción. El plomo que haya ingresado, es transportado 

por medio del torrente sanguíneo a todos los órganos y tejidos, y se acumula en huesos, 

dientes, hígado, pulmón, riñón, cerebro y bazo; asimismo, es capaz de atravesar la barrera 

hematoencefálica y placenta (Nava & Méndez, 2011). 

 

El plomo actúa como antagonista de las acciones del calcio y se relaciona con proteínas 

que poseen los grupos sulfhidrilos, amina, fosfato y carboxilo, y genera alteraciones 

neurológicas en los recién nacidos y abortos espontáneos (Poma, 2008). Por otro lado, 

inhibe la ATPasa Na/K incrementando la permeabilidad celular, además de la síntesis de 

ADN, ARN y proteínas e inhibe la síntesis del grupo hemo y por lo tanto todas las enzimas 

respiratorias que lo contienen, y también la hemoglobina por inhibición específica de la 

ALAD (δ-aminolevulínico-deshidrasa), coprofibrinógeno-oxidasa y ferroquelatasa (Rubio et 

al., 2004). 
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Las manifestaciones clínicas de la intoxicación aguda por plomo recaen en cólico, anemia 

hemolítica, elevación de enzimas hepáticas, encefalopatía aguda y neuropatía 

(Gottlieb,1998). Otras son muy variadas, incluyendo alteraciones orales como el Ribete de 

Burton, manifestaciones gastrointestinales, alteraciones hematológicas (anemia 

microcítica-hipocrómica), parálisis motoras, encefalopatía, alteraciones renales y cólicos 

saturninos, y aumento en la tensión arterial (Antonowicz et al., 1996). 

 

Cerca del 10% del plomo es almacenado en los tejidos blandos mientras que el 90% se 

encuentra en el tejido óseo. La semivida del plomo circulante es de unos 25 días, en tejidos 

blandos de 40 días y en tejido óseo alcanza los 30 años, por lo que el plomo en hueso 

puede ser utilizado para describir, en el tiempo, el contenido corporal del mismo (Drasch, 

1997). El límite de concentración de plomo sin efectos biológicos es de 35 μg/dL (Rubio et 

al., 2004). 

 

1.2.5 Mercurio  

El mercurio (Hg) es un metal muy tóxico. La ATSDR ha clasificado al Hg como el tercer 

elemento más tóxico en el planeta después del As y Pb (Rice et al., 2014). El mercurio se 

puede encontrar en sus tres formas primarias como Hg elemental, compuestos inorgánicos 

mercuriosos (+1) y mercúricos (+2), y compuestos orgánicos como alquilo, fenilo, entre 

otros (Ferrer, 2003). El Hg elemental se absorbe muy poco desde el tubo digestivo (menos 

del 0,01%) siendo su vía principal de absorción la inhalación del vapor, lo cual se produce 

de forma espontánea a temperatura ambiente, con una penetración a través de la 

membrana alveolo-capilar del 75% de la dosis inhalada (Hursh et al., 1976). El metil-Hg 

induce la activación de la fosfolipasa D a través del estrés oxidativo y las alteraciones tiol-

redox (Sherwani et al., 2013).  

 

El mercurio inorgánico puede acumularse en los senos y ser secretado en la leche materna, 

lo que genera daños en el desarrollo del sistema nervioso del bebé (Schuurs,1999). Con la 

exposición prenatal a dosis muy bajas de mercurio hay una alteración en el desarrollo del 

lenguaje, funciones motoras, habilidades visuales-espaciales y verbales, así como la 

memoria (NRC,del inglés National Research Council,2001). También afecta los nervios, los 

riñones, y la función muscular e interrumpe el potencial de membrana y la homeostasis de 

calcio intracelular (Das & Dash, 2017). 
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Por su alta estabilidad, el Hg se une a los tioles disponibles en las enzimas (Patrick, 2002). 

El Hg interfiere con la transcripción y la traducción de la síntesis de proteínas, lo que resulta 

en la desaparición de los ribosomas, eliminando el retículo endoplásmico e interfiere con la 

actividad de las células asesinas naturales (Das & Dash, 2017). También desplaza a los 

cofactores de iones metálicos, altera la estabilidad estructural y forma un enlace cruzado 

estable entre los residuos de cisteína intra e inter-proteína (O’Connor et al., 1993; Soskine 

et al., 2002). Los síntomas iniciales  de intoxicación por mercurio son tos seca, fiebre y 

escalofríos, donde a su vez puede evolucionar hacia una neumonitis intersticial con 

atelectasias y enfisema y otros como náuseas, vómitos y diarrea, sabor metálico, sialorrea 

y disfagia (Ferrer, 2003). 

 

1.3 Contaminación del medio ambiente por metales y  

metaloides tóxicos  

En las últimas 5 décadas más de 30.000 toneladas de Cr y 800.000 toneladas de Pb se han 

liberado al medio ambiente a nivel mundial (Yang et al., 2018), provocando una enorme 

acumulación de metales tóxicos en el suelo y en diversas fuentes de agua. La toxicidad de 

metales tiene un efecto inhibitorio sobre crecimiento de las plantas, la actividad enzimática, 

la función del estoma, la fotosíntesis, así como la acumulación de nutrientes al igual que 

genera daños en el sistema radicular (Onder et al., 2007). Por otro lado, los metales no son 

biodegradables y poseen vidas medias biológicas largas (Bajraktari et al., 2019), lo que 

dificulta su eliminación de los organismos vivos. 

 

Gran cantidad de metales y partículas en suspensión se introducen en el mar por 

escorrentía terrestre, deposición atmosférica y vertimientos de aguas residuales (Guo et al., 

2010). Una vez que los metales y metaloides entran a los ecosistemas acuáticos, se 

transforman por medio de procesos biogeoquímicos y se distribuyen entre varias especies 

con distintas características físico-químicas, como material particulado (>0,45 µm), coloidal 

(1 nm - 0,45 µm) y especies disueltas (1 nm) (Martorell, 2010). 
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Los usos industriales de los metales y otros procesos internos (por ejemplo, la quema de 

combustibles fósiles, incineración de residuos, tubos de escape de automóviles, los 

procesos de fundición y la utilización de los lodos de depuradora como material de relleno 

y fertilizantes) han introducido grandes cantidades de metales pesados potencialmente 

tóxicos en la atmósfera y en los ambientes acuáticos y terrestres (Fu & Wang, 2011; 

O’Connell et al., 2008). 

 

La toxicidad de los metales tóxicos depende de su movilidad en el medio que, a su vez, 

depende de su especiación química, persistencia y tendencia de acumulación o 

bioacumulación (Domenech & Peral, 2008; Kumar et al., 2012). En un ecosistema 

contaminado, la bioacumulación de metales tóxicos en organismos es un gran indicador de 

exposición al metal (Phillips & Rainbow, 2013). También se considera un envenenamiento 

secundario porque la masa del contaminante se conserva a lo largo de la cadena 

alimentaria con un aumento en las concentraciones, debido a la dificultad para ser 

metabolizados en organismos y medio ambiente (Figura 1-3) (Das & Dash, 2017) 
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Figura 1-3: Bioacumulación y biomagnificación de metales tóxicos en el ecosistema 

acuático. Adaptado de Das & Dash (2017). 

 

Chander et al. (1995) encontraron que las actividades de casi todas las enzimas en el suelo 

se redujeron significativamente de 10 a 50 veces con el aumento de la concentración de 

metales tóxicos, es decir que existe una estrecha relación de la actividad microbiana con la 

concentración de metales en el suelo (Su, 2014). 

 

Según Boyd (2010), los fertilizantes nitrogenados y potásicos contienen baja concentración 

de metales a comparación de los fertilizantes fosfóricos. El Cd por ejemplo incrementa su 

contenido con la aplicación de una gran cantidad de fertilizantes fosfatados en el suelo (Su, 

2014). El Cd también ingresa al medio ambiente a partir de pintura, pigmentos, 

galvanoplastia y fabricación de plásticos de cloruro de polivinilo, donde entra a organismos 

acuáticos por escorrentías agrícolas y se acumula en la cadena alimentaria (WHO, del 

inglés World Health Organization, 2007). El límite permitido de Cd en el agua es de 3 μg/L 

y en el aire es de 5 ng/m3 (WHO, 2008). 
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La entrada de Cd a los ecosistemas acuáticos plantea una amenaza para la biota bentónica 

así como para los animales acuáticos, sin embargo, estos responden a Cd produciendo 

proteínas de unión a metales conocido como "metalotioneínas" (Das & Dash, 2017). 

Las fuentes de arsénico en aguas superficiales, suelos y plantas se deben principalmente 

a actividades de naturaleza industrial que se relacionan con la producción de conservantes 

de madera, dispositivos electrónicos, productos botánicos, aleaciones no ferrosas, 

desecantes y efluentes mineros, entre otras. Según Cappuyns et al. (2002) los niveles de 

As pueden alcanzar hasta 38 μg/g en el agua disponible para las plantas, y concentraciones 

sobre cultivos de 75 μg/g o menos (Mogren & Trumble, 2010). 

 

Las industrias de curtiembres liberan enormes cantidades de Cr y son operadas 

principalmente en países de ingresos medios y bajos. Se estima que 200 curtidurías 

generaron 7,7 millones de litros de aguas residuales y 88 millones de toneladas de residuos 

sólidos lo que contaminó casi todos los sistemas de aguas superficiales y subterráneas con 

altos niveles de Cr, en regiones del sur de Asia, América Central, Sudamérica y África 

(Bhuiyan et al., 2011). Según Tapia et al. (2002), el nivel de Cr total que se encuentra en 

los cuerpos de agua es de 0,01 μg/g, pero cuando se vierten a los ríos y los efluentes, la 

contaminación alcanza concentraciones superiores de 0,025 μg/g. 

 

El plomo y el mercurio también son precursores del daño al medio ambiente ya que, a partir 

de actividades antropogénicas como fundiciones, refinerías, incineradores, centrales 

eléctricas, termómetros, baterías, interruptores, termostatos, electrodos, entre otros, 

ocasionan graves daños al medio marino. Por ejemplo, las descargas de aguas residuales 

industriales, provocan enormes daños a la vida marina ya que contienen compuestos de 

mercurio que a su vez son consumidos por microorganismos formando metilmercurio, el 

cual entra a la cadena alimentaria, provocando una biomagnificación que perturba la vida 

acuática. El límite máximo de concentración de Hg en agua potable es de 0,006 µg/g, en 

agua dulce es de 0,026 µg/g, en aguas superficiales marinas es de 0,006 µg/g, y para MeHg 

en agua dulce es de 0,004 µg/g (Wright et al., 2018). 
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El contenido de metales tóxicos en suelos urbanos y agrícolas a nivel mundial se incluye 

en las Tablas 1-1 y 1-2. La Tabla 1-1 indica el contenido de metales tóxicos en suelos 

urbanos donde se muestran los promedios en contenido de Cr, Cu, Pb, Zn, Ni y Cd en 

suelos urbanos los cuales son 66,08, 49,60, 1733,94, 289,78, 29,14 y 1,52 ppm, 

respectivamente. Igualmente, la Tabla 1-2 evidencia el promedio de metales tóxicos Cr, Cu, 

Pb, Zn, Ni, Cd, Hg y As en suelos agrícolas de 46,69, 38,03, 51,19, 117,35, 26,12, 1,50, 

0,28, y 21,19 ppm, respectivamente, y por ello se puede deducir una mayor cantidad de 

metales tóxicos en suelos urbanos que en suelos agrícolas (Su, 2014) 

Tabla 1-1: Contenido de metales tóxicos en suelos urbanos (en ppm). Adaptado de Su 

(2014). 
Ciudad /País Cr  Cu  Pb  Zn  Ni  Cd  

Beijing  35,60 23,70 28,60 65,60 27,80 0,15 

Guangzhou  ---- 62,57 108,55 169,24 25,67 0,50 

Shanghai  

 

107,90 59,25 70,69 301,40 31,14 0,52 

Changsha 
 

121,00 51,40 89,40 276,00 ---- 6,90 

Hong Kong  23,10 23,30 94,60 125,00 12,40 0,62 

Qingdao  
 

54,00 55,00 62,00 201,00 17,30 0,30 

Baoji  102,40 112,14 25380,55 1964,12 72,10 ---- 

Luoyang  71,42 85,40 65,92 215,75 ---- 1,71 

Wen 
Zhou 

---- 34,59 65,22 169,40 ---- ---- 

Nanjing 84,70 66,10 107,30 162,60 ---- ---- 

Cincinnati 37,00 26,00 41,00 60,00 19,00 ---- 

Syria 57,00 34,00 17,00 103,00 39,00 ---- 

Francia  42,08 20,06 43,14 43,14 14,47 0,53 

España ---- 57,01 1505,45 596,09 ---- 3,76 

Irán 63,79 60,15 46,59 94,09 37,53 1,53 

Turku, Finlandia 59,00 23,00 17,00 90,00 24,10 0,17 

Rango 23,10~121,00 20,06~112,14 17~25380,55 60,00~1964,12 12,40~72,10 0,15~6,90 

Promedio 66,08 49,60 1733,94 289,78 29,14 1,.52 

1 ppm = 1 mg/Kg;  ---- = No reportado   
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Tabla 1-2 : Contenido de metales tóxicos en suelos agrícolas (en ppm). Adaptado de Su 

(2014). 
Ciudad 

/País 

Cr  Cu  Pb  Zn  Ni  Cd  Hg As 

Beijing 75,74 28,05 18,48 81,10 ---- 0,18 ---- ---- 

Guangzhou 64,65 24,00 58,00 162,0 ---- 0,28 0,73 10,90 

Yangzhou 77,20 33,90 35,70 98,0 38,50 0,30 0,20 10,20 

Wuxi 58,60 40,40 46,70 112,90 ---- 0,14 0,16 14,30 

Chengdu 59,50 42,52 77,27 227,0 ---- 0,36 0,31 11,27 

Kunshan 87,73 34,27 30,48 105,93 31,08 0,20 0,20 8,15 

Xuzhou ---- 35,28 56,20 149,68 ---- 2,57 ---- ---- 
 

Changde ---- ---- ---- ---- ---- ---- ---- 92,7 

España 63,48 107,65 213,93 427,80 34,75 1,42 ---- ---- 

América ---- 95,00 23,00 ---- 57,00 0,78 ---- ---- 

Korea ---- 2,98 5,25 4,78 ---- 0,12 0,05 0,78 

Eslovaquia ---- 65,00 139,00 140,00 29,00 ---- ---- ---- 

USA  48,5 48,00 55,00 88,5 29,00 13,5 ---- ---- 

India  2,19 
1,23 

1,20 
2,62 

0,95 
2,82 

28,24 
4,65 

4,34 
0,14 

0,82 
0,05 

---- ---- 

Irán 10,36 
11,15 

9,62 5,17 11,56 11,28 0,34 ---- ---- 

Rango 1,23~87

,73 

1,20~107,65 0,95~213,9 4,65~427 0,14~57 0,05~13,5 0,05~0,73 0,78~92,

7 

Promedio 46,69 38,03 51,19 117,35 26,12 1,50 0,28 21,19 

1 ppm = 1 mg/Kg;  ---- = No reportado  
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1.3 Situación ambiental de Colombia por metales y 

metaloides tóxicos (Cd, Pb, Hg, Cr, y As) 

La problemática ambiental de Colombia por metales y metaloides (para los casos de Cd, 

Pb, Hg, Cr y As) actualmente plantea una amenaza para toda la diversidad biológica del 

país, pues la explotación de minerales, la mala disposición de aguas servidas y prácticas 

industriales inadecuadas realizadas en cuerpos de aguas (Pinedo et al., 2015) y entornos 

naturales, ponen en amenaza la vida de animales y plantas, además de comprometer la 

seguridad y salud de las personas. 

 

Según el IDEAM (2014), durante el año 2013 se realizaron 169 muestreos de cadmio, 180 

muestreos de cromo y plomo y 104 muestreos de mercurio. Teniendo en cuenta los límites 

máximos permitidos, en relación a la concentración de estos metales, se reportan valores 

críticos para el mercurio en zonas como el río Marmato, Nechí, Magdalena, Guachal, Coello 

y Cauca. También niveles altos de cadmio en Río Negro, Bogotá y Carare, al igual que 

concentraciones críticas de cromo en ríos como Bogotá, Bugalagrande, Tuluá, Cali, 

Tonusco, Man y San Jorge. Por otro lado, para el plomo los niveles críticos monitoreados 

se encuentran en el río Marmato, río Bogotá, Cauca, La Pintada, Popayán, Achí, Pinillos, 

Nechi y San Andrés (Antioquia). 

 

En relación al arsénico, según Alonso et al. (2014), la contaminación en aguas subterráneas 

en acuíferos colombianos tiene un origen mixto (natural y antropogénico) y afecta 

principalmente a los departamentos de Tolima y Caldas. En ese sentido, también se indican 

altos niveles de As en agua potable, con valores de hasta 52 mg/L, así como niveles altos 

en frutas (0,36 mg/kg), vegetales (5,4 mg/kg), leche (76 μg/L) y carne (1,58 mg/kg) (Alonso 

et al., 2014), lo que predice un alto riesgo para la salud de las personas. Estudios reportados 

por Bundschuh et al. (2012) Indican altos niveles de As en el río Marmato al noroeste del 

departamento de Caldas ya, que según el informe, la concentración de arsénico en los 

sedimentos varía según la estación, por lo que, en una estación seca la concentración fue 

de 10-850 mg/kg y en una húmeda de 440-1400 mg/kg, esto supone su origen, al drenaje 

de ácido en las minas del distrito de Marmato.  
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Según el ministerio de ambiente, (resolución 2115, 2007) el límite máximo permitido de 

arsénico en agua potable es de 0,01 mg/L (0,01 ppm). Sin embargo, algunos estudios sobre 

la presencia de arsénico en el recurso hídrico colombiano se reportan en la Tabla 1-3 con 

valores muy por encima del límite máximo permitido, lo que supone una amenaza y riesgo 

para la salud de las personas y la biodiversidad en general. 

 

Tabla 1-3: Estudios de arsénico en muestras de agua superficial y subterránea de 

Colombia. Adaptado de Alonso et al. (2014). 

Departamento Sitio Rango de  As 
(ppm) 

Media 
de 
As 

(ppm) 

Mediana 
(ppm) 

Cundinamarca Madrid, Cota Chía, Zipaquirá, 
Mosquera, Funza y Soacha. 

0,014-0,225 0,0938 0,09 

Zipaquirá, Chocontá, Valle de Ubaté  0,00003-
0,00273 

0,00032 0,00021 

Sibaté  0,032-0,052 0,0418 0,041 

Santander Bucaramanga  0,03-0,004 
 
 

0,0035 
 
 
 

Nd 
 
 

Barrancabermeja, Suratá y Málaga  <0,00003-
0,00354 

0,00005 0,0004 

California <0,013 nd Nd 

1 ppm = 1000 ug/L; nd = no determinado 

 

La Tabla 1-4 presenta las concentraciones medidas de Hg, Pb, Cd y As, en diferentes 

especies de peces de cuerpos de agua naturales y centros de abastecimientos alimenticios 

de la población, con el fin de establecer el incremento de estas especies  en el proceso de 

bioacumulación en estos organismos durante los últimos diez años en el país. 
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Tabla 1-4: Concentraciones promedio de metales tóxicos  (µg/g, peso húmedo) en músculo 

de peces de Colombia. Adaptado de Licona & Negrete (2019). 

Departamento Punto de 
muestreo 

Especies Hg Pb Cd As 

Amazonas Río Caquetá Triportheus angulatus 0,15  Nd nd Nd 

Mylossoma duriventre 0,10 Nd nd Nd 

Brycon amazonicus 0,14 Nd nd Nd 

Calophysus macropterus 0,80 Nd nd Nd 

Platynematichthys notatus 1,05 Nd nd Nd 

Pseudoplatystoma 
punctifer 

0,65 Nd nd Nd 

Pinirampus pirinampu 0,10 Nd nd Nd 

Leiarius marmoratus 0,15 Nd Nd Nd 

Pseudoplatystoma 
tigrinum 

0,30 Nd Nd Nd 

Hoplias malabaricus 0,72 Nd Nd Nd 

Cichla ocellaris 1,60 Nd Nd Nd 

Leticia Calophysus macropterus 1,80 Nd Nd Nd 

Antioquia Golfo de Urabá Caranx hippos 2,45 1,30 0,041 Nd 

  
Atlántico 

  
Mallorquín 

 Mugil curema 0,08 0,18 0,05 Nd 

 Ariopsis bonillai 0,12 0,15 0,04 Nd 

 Centropomus 
undecimalis 

0,13 0,17 0,06 Nd 

 Lutjanus griseus 0,15 0,11 0,05 Nd 

 Eugerres plumieri 0,16 0,08 0,05 Nd 

  
  
 Bolívar 
  
  
  
  
  
  

  
La raya 

 Hoplias malabaricus 0,82 Nd Nd Nd 

 Sorubim cuspicaudus 0,84 Nd Nd Nd 

 Leporinus muyscorum 0,29 Nd Nd Nd 

 Prochilodus magdalenae 0,15 Nd Nd Nd 
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Bolívar 

Cartagena  Atún enlatado (marcas 
comerciales) 

0,63 Nd Nd Nd 

San Martin de 
Loba 
  
  
  
  
  
  
  
  
  

Hemiancistrus wilsoni 0,02 Nd Nd Nd 

 Loricaria filamentosa  0,07 Nd Nd Nd 

 Prochilodus magdalenae  0,03 Nd Nd Nd 

 Leporinus muyscorum 0,05 Nd Nd Nd 

 Tripotheus magdalenae 0,29 Nd Nd Nd 

 Pimelodus clarias 0,07 Nd Nd Nd 

 Caquetaia kraussii 0,45 Nd Nd Nd 

 Ageneosus pardalis 0,19 Nd Nd Nd 

 Cyphocharax 
magdalenae 

0,40 Nd Nd Nd 

 Pseudoplatystoma 
magdaleniatum 

0,08 Nd Nd Nd 

Boyacá Río 
Chicamocha 

Oreochromis niloticus 0,13 0,3 Nd Nd 

  
  
  
  
Córdoba 
  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

  
  
Bahía Cispatá 

Cetengraulis edentulus 0,10 0,08 0,004 Nd 

Eugerres plumieri 0,14 0,04 < Ld* Nd 

Centropomus undecimalis 0,38 0,04 0,010 Nd 

Trichirus lepturus 0,67 0,12 <Ld Nd 

 
Embalse Urrá 

Hoplias malabaricus 1,14  
 

Nd nd Nd 

Caquetaia kraussii 0,73  Nd nd Nd 

Leporinus muyscorum  
0,36  

Nd nd Nd 

Prochilodus magdalenae 0,21  Nd nd Nd 

Cyphocharax magdalenae 0,18 Nd nd Nd 

 
 
 
 

Prochilodus magdalenae  0,11  
 
 

Nd nd Nd 

Pimelodus blochii 0,80  Nd nd Nd 
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Embalse Urrá 

Ageneosus pardalis 1,68  Nd nd Nd 

Hoplias malabaricus 1,75 Nd nd Nd 

Pseudoplatystoma 
fasciatum  

0,43  
 

Nd nd Nd 

Caquetaia kraussi 
 

0,40  Nd nd Nd 

Hoplias malabaricus 
 

0,33  Nd nd Nd 

Plagioscion surinamensis 
 

0,32  Nd nd Nd 

Prochilodus magdalenae 
 

0,14  Nd nd Nd 

Leporinus muysco 0,26 Nd nd Nd 

Córdoba Ciénega de 
Ayapel 

Pseudoplatystoma 
fasciatum  

0,51  Nd nd Nd 

  Sorubim cuspicaudus 0,74  Nd nd Nd 

  Caquetaia kraussi 0,28  
 

Nd nd Nd 

  Hoplias malabaricus 0,46  Nd nd Nd 

  Plagioscion surinamensis 0,68  Nd nd Nd 

  Prochilodus magdalenae 
 

0,15  Nd nd Nd 

  Leporinus muyscorum 0,22 Nd nd Nd 

  Hoplias malabaricus  0,51  Nd nd Nd 

  Sorubim cuspicaudus 0,55  
 

Nd nd Nd 

  Leporinus muyscorum 0,20  Nd nd Nd 

  Prochilodus magdalenae 0,11 Nd nd Nd 

Cundinamarca   
 
 
 
 
 
 
Bogotá  

Oreochromis sp 0,03 0,03 0,004 0,03 

 Pimelodus sp. 0,06 0,02 0,007 0,03 

 Pangasius sp. 0,02 0,03 0,0004 0,04 

 Pseudoplatystoma sp. 0,05 0,03 0,003 0,05 

 Centropomus sp 0,04 0,03 0,003 0,050,
05 

 Scomberomorus sp. 0,04 0,03 0,004 0,05 
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 Oncorhynchus sp 0,02 0,06 0,0003 0,02 

 Prochilodus magdalenae 0,04 0,02 0,005 0,03 

 Calophysus macropterus 
 

1,73 Nd nd Nd 

Chocó Rio Atrato Hoplias malabaricus 0,62 Nd nd Nd 

  Cathorops melanopus 0,47 Nd nd Nd 

  Centropomus undecimalis 0,40 Nd nd Nd 

  Rhamdia quelen 0,68 Nd nd Nd 

  Ageneosus pardalis 0,95 Nd nd Nd 

  Caquetaia umbrifera 0,29 Nd nd Nd 

  Pseudopimelodus schultzi 2,01 Nd nd Nd 

  Caquetaia kraussii 0,24 Nd nd Nd 

  Pimelodus punctatus 0,20 Nd nd Nd 

  Pimelodus sp. 0,21 Nd nd Nd 

  Sternopygus 
aequilabiatus 

0,87 Nd nd Nd 

Guainía Puerto Inírida Calophysus macropterus 1,90 Nd nd Nd 

Guajira Zonas Costeras Lutjanus synagris  0,05  0,06  0,005  Nd 

  Lutjanus vivanus 0,04 0,07 0,005 Nd 

Huila Yaguara Pimelodus grosskopfii 0,04 Nd nd Nd 

Puerto Seco 0,08 Nd nd Nd 

Neiva 0,06 Nd nd Nd 

Hobo 0,08 Nd nd Nd 

Putumayo  Calophysus macropterus 2,35 Nd nd Nd 

* Ld = Límite de detección (µg/g) Cd: < 0,004.   nd = no determinado 
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Los niveles de mercurio más altos se reportan en diferentes especies de peces como lo 

observado en la Tabla 1-4 para regiones como, Putumayo (2,35), Guainía (1,90), Antioquia 

(2,45), Córdoba (1,75) y Amazonas (1,80). Así mismo, se evidencia presencia de plomo y 

cadmio en Antioquia con concentraciones  de 1,30 y 0,041 µg/g para una sola especie de 

pez. Guajira, Atlántico, Córdoba y Cundinamarca reportan presencia de estos metales en 

diferentes especies de peces captados en distintos puntos de muestreo. En el caso de 

Cundinamarca, la ciudad de Bogotá es la zona en donde la mayoría de las especies de 

peces contienen niveles altos de mercurio, plomo, cadmio y arsénico.  

1.4 Remediación de metales tóxicos 

La biorremediación se basa en el uso de microorganismos para eliminar, contener y 

transformar los compuestos tóxicos en menos tóxicos en el medio ambiente a través de  

rutas metabólicas que estos emplean para su transformación (Mulligan et al., 2001). Por 

ello depende de microorganismos apropiados y condiciones ambientales adecuadas. Las 

bacterias generalmente son los agentes responsables de la mayoría de las estrategias de 

biorremediación, las cuales se enfocan principalmente a los ambientes terrestres y de agua 

dulce (Das et al., 2008). En el caso de la biorremediación de metales tóxicos se hace 

imposible destruir los iones metálicos. Sin embargo los microorganismos interactúan de una 

manera que disminuye su toxicidad, ya que tienen la capacidad de cambiar los  estados de 

oxidación del metal por medio de procesos de oxidorreducción, que favorece la 

inmovilización al precipitarlos fuera de una solución del suelo (Sher & Rehman, 2019) Como 

alternativa de biorremediación de metales y metaloides tóxicos, se propone una tecnología 

ecológica conocida como precipitación de carbonato de calcio o calcita inducida 

microbiológicamente (MICP, del inglés Microbially Induced Calcite Precipitation) que tiene 

como fundamento la biomineralización, un proceso basado en la precipitación de minerales 

de forma extracelular por microorganismo como bacterias, hongos y protozoos, los cuales 

modifican su microambiente para generar condiciones fisicoquímicas aptas que favorecen 

la precipitación del mineral. 
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2. Precipitación de Carbonato de Calcio 
Inducida Microbiológicamente (MICP) 

2.1 Biomineralización    

La biomineralización es la síntesis biológica de minerales por microorganismos de 

diferentes taxonomías y distintas rutas metabólicas (Castro et al., 2019).Los carbonatos, 

fosfatos, silicatos, sulfatos, sulfuros, óxidos e hidróxidos junto con cationes como Ca2+, Fe, 

Mg2+ y MnO2 forman biominerales a través de actividades microbianas (Castro et al., 2019). 

La biomineralización se puede clasificar en tres mecanismos:1) Mineralización inducida 

biológicamente (BIM, del inglés Biologically Induced Mineralization), donde los minerales se 

forman extracelularmente como resultado de la actividad metabólica del organismo (Reddy, 

2013); 2) Mineralización biológicamente controlada (BCM, del inglés Biologically Controlled 

Mineralization), que depende de las actividades celulares del organismo biomineralizante, 

las cuales influyen en la nucleación, morfología y crecimiento del mineral (Kumari et al., 

2016); y 3) Mineralización influenciada biológicamente, donde el mineral se forma por la 

presencia de materia orgánica en la superficie celular, como las sustancias poliméricas 

extracelulares asociadas con biopelículas (Benzerara et al., 2011; Phillips et al., 2013). 

2.1.1 Mineralización inducida  biológicamente  

La mineralización inducida biológicamente (BIM), es un proceso en el cual la formación del 

biomineral se da por cambios en la sobresaturación del sistema ocasionados por la 

captación o la excreción de diferentes metabolitos debido al aporte de núcleos de 

cristalización como superficies celulares (pared celular, membranas, restos celulares y de 

lisis) que favorecen la precipitación (Lowenstam, 1981).        
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En muchos casos, el o los organismos secretan uno o más productos metabólicos que 

reaccionan con iones o compuestos en el medio ambiente resultando en una posterior 

deposición de minerales (Frankel & Bazylinski, 2003). Por lo tanto el sistema biológico tiene 

poco control sobre el tipo y hábito de minerales depositados, aunque los procesos 

metabólicos empleados por el organismo dentro de su entorno redox particular, media el 

pH, pCO2 y las composiciones de productos de secreción (McConnaughey, 1989; Fortin, 

1997; Tebo et al., 1997; Frankel & Bazylinski, 2003). Estas condiciones químicas favorecen 

los tipos de minerales de forma indirecta (Weiner & Dove, 2003). La Figura 2-4 presenta un 

esquema de la BIM.   

Figura 2-4: Esquema de mineralización inducida biológicamente. Adaptado de Castro et al. 

(2019).  

 

La precipitación de biominerales se induce debido a la interacción entre productos 

metabólicos de microorganismos y compuestos inorgánicos presentes en el medio 

ambiente (Castro et al.,2019).  

Se han distinguido dos procesos BIM de superficie, conocidos como pasivos y activos 

(Fortin & Beveridge, 2000; Southam, 2000). La mineralización pasiva se refiere a la unión 

inespecífica de cationes y al reclutamiento de aniones en solución, lo que resulta en una 

nucleación y crecimiento del mineral en la superficie. 
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La mineralización activa, se produce por actividad redox directa, resultando en una 

transformación de iones metálicos unidos a la superficie, o mediante la formación de 

subproductos catiónicos o aniónicos producto de actividades metabólicas que forman 

minerales en las superficies bacterianas (Frankel & Bazylinski, 2003).  

Los minerales formados suelen tener tamaños y morfologías indistinguibles (Pérez et al., 

2010). Este proceso es muy frecuente en el dominio bacteria, donde el número de 

biominerales producidos es amplio y se pueden generar en todo tipo de ambientes: óxicos 

(con oxígeno), anóxicos (sin oxígeno) e interfase óxica-anóxica (OAI, del inglés Oxic-Anoxic 

Interface) (Pérez et al., 2010). Los biominerales más comunes son los óxidos 

(fundamentalmente magnetita, goethita, hematita, ferrihidrita y óxidos de manganeso, así 

como carbonatos, fosfatos, sulfatos y sulfuros (Konhauser, 2007). Sin embargo, la 

formación de carbonatos es un proceso común entre  bacterias carbonatogénicas, como 

las del género Pseudomonas (Baskar et al., 2006), Bacillus (Castanier et al., 2000), Vibrio 

(Rivadeneya et al., 1993) y Streptomyces (Cañaveras et al., 1999), bacterias reductoras de 

sulfato y cianobacterias (Wright, 1999), Myxobacteria (González-Muñoz et al., 1996) y 

Halobacillus (Rivadeneyra et al., 2004). 

2.1.2 Mineralización controlada biológicamente 

En la mineralización controlada biológicamente (BCM), los minerales se forman sobre o 

dentro de las matrices orgánicas o vesículas de la célula, permitiendo que el organismo 

ejerza un grado de control sobre la nucleación y el crecimiento de los minerales y, por lo 

tanto, sobre la composición, el tamaño, el hábito y ubicación intracelular de los minerales 

(Bazylinski & Frankel, 2000a). El mineral que se forma se aísla primero del ambiente exterior 

por una barrera a través de la cual los iones no pueden difundir libremente (Wilbur & 

Bernhardt, 1984; Simkiss, 1986). Casi todos los procesos controlados en la mineralización 

ocurren en ambientes aislados y el grado de control varía según la especie.Este proceso 

puede ocurrir extra, inter o intracelularmente (Weiner & Dove, 2003). La figura 2-5 muestra 

los tres mecanismos de la mineralización biológicamente controlada. 
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Figura 2-5: Esquema de la mineralización biológicamente controlada (BCM). (A) BCM 

extracelular, (B) BCM intercelular y (C) BCM intracelular. Adaptado de Castro et al. (2019). 

 

● Mineralización extracelular biológicamente controlada  

En la mineralización extracelular, la célula produce una matriz macromolecular 

externamente (formada por proteínas, polisacáridos o glucoproteínas) la cual se convertirá 

en el sitio de mineralización, que estará programada para realizar funciones de regulación 

y/u organización que resultarán en la formación de biominerales compuestos (Weiner & 

Dove, 2003). Por ello, la célula puede transferir constituyentes a la matriz por medio de dos 

mecanismos: en uno, la célula puede bombear cationes activamente a través de la 

membrana y hacia los alrededores (Simkiss, 1986), lo que genera que el nivel de 

sobresaturación sea mantenido por la difusión de iones a distancias grandes a la matriz 

orgánica (Figura 2-6a); por otro lado, en el segundo mecanismo, los cationes se concentran 

dentro de la célula en vesículas enviadas a través de la membrana y luego son 

descompuestas por precursores en la matriz orgánica (Figura 2- 6b) (Weiner & Dove, 2003). 
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Figura 2-6: Mecanismos de mineralización extracelular biológicamente controlada. 

Adaptado de Weiner & Dove (2003). 

 

Estos mecanismos se distinguen por la nucleación fuera de la célula: a.) los cationes se 

bombean a través de la membrana celular y se mueven por difusión pasiva a través de 

fluido extracelular al sitio de mineralización; b.) los cationes se concentran intracelularmente 

como iones en un vesícula que posteriormente se secreta (Weiner & Dove, 2003). 

● Mineralización intercelular biológicamente controlada  

Este tipo de mineralización ocurre en organismos unicelulares, donde la epidermis de cada 

organismo sirve como medio para aislar el sitio de mineralización (Man, 2001). El sustrato 

epitelial dirige la nucleación y el crecimiento de los biominerales en sus fases específicas 

sobre áreas de superficies celulares, y de esta forma se produce un tipo de exoesqueleto 

(Figura 2-7) (Weiner & Dove, 2003). 
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Figura 2-7: Mineralización intercelular biológicamente controlada. Adaptado de Weiner & 

Dove (2003). 

 

Las superficies epiteliales son usadas como sustrato orgánico para la nucleación y 

crecimiento, los cationes son bombeados hacia fuera y los fluidos mantienen el control 

sobre el tipo de biomineral, crecimiento y extensión (Weiner & Dove (2003). 

● Mineralización intracelular biológicamente controlada 

Ocurre dentro de vesículas o vacuolas especializadas que dirigen la nucleación de 

biominerales dentro de la célula, por lo que la célula tiene un alto grado de control sobre las 

concentraciones de aniones y cationes que forman los componentes de los biominerales 

(Figura 2-8) (Weiner & Dove, 2003). 
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Figura 2-8: Mineralización intracelular biológicamente controlada. Adaptado de Weiner & 

Dove (2003). 

 

a.) La nucleación ocurre dentro de la célula en una vesícula especializada, (1) dentro de un 

compartimento en el ambiente intracelular; así mismo las unidades de crecimiento se 

ensamblan intracelularmente (2) para su posterior secreción (3a) o también pueden ser 

secretadas como una unidad individual (3b) para su posterior organización como un 

compuesto masivo u orgánico-mineral (4); b.) La unidad biomineral permanece dentro de la 

célula (1) como una sola unidad de crecimiento u organizada intracelularmente (2) en una 

estructura de orden superior (Weiner & Dove (2003). 

2.1.3 Mineralización influenciada biológicamente 

Se conoce también con el nombre de mineralización biológicamente mediada (BMM) y 

consiste en la precipitación pasiva del mineral en presencia de materia orgánica, como 

superficies celulares o sustancias poliméricas extracelulares (EPS, del inglés Extracellular 

Polymeric Substances), cuyas propiedades influyen en la morfología y composición del 

cristal (Benzerara et al., 2011). Así mismo, el sistema tiene poco control sobre los minerales 

que se han depositado (Arias et al., 2017) y los parámetros ambientales externos son 

responsables de crear las condiciones para la mineralización, como por ejemplo la 

alcalinidad o la matriz orgánica (de origen biogénico o abiogénico) que influye en la 

morfología y naturaleza del cristal producto de las interacciones entre el mineral y la materia 

orgánica. La Figura 2-9 muestra el proceso de BMM. 
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Figura 2-9 : Esquema de la mineralización mediada biológicamente. Adaptado de Castro 

et al. (2019). 

 

El mineral formado se da como producto de interacción entre una matriz orgánica, 

compuestos orgánicos y /o inorgánicos sin la necesidad de una actividad biológica 

extracelular o intracelular Castro et al. (2019). 

En BMM, los grupos funcionales como los ácidos carboxílicos (R-COOH), hidroxilo (R – 

OH), amino (R – NH2 ), sulfato (R – O – SO3H) y sulfhidrilo (–SH), se deprotonan por el 

aumento en el pH, generando una carga negativa de los exopolisacáridos la cual facilita su 

unión con iones metálicos (Castro et al., 2019).  

2.2  Carbonato de calcio y sus polimorfos 

El carbonato de calcio es un importante producto de la biomineralización, representando un 

poco más del 4% de la corteza terrestre, encontrándose en las rocas (ej.: tiza, mármol, 

travertino, toba) y también como componente principal de las conchas, perlas y corales. El 

carbonato de calcio forma diferentes polimorfos y estos incluyen tres polimorfos anhidros: 

calcita, aragonita y vaterita, de los cuales la calcita es las más estable; y dos polimorfos 

hidratados: monohidrocalcita (CaCO3·H2O) e ikaita (CaCO3·6H2O), además de varias fases 

amorfas (Reddy, 2013).  
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La Figura 2-10 muestra los principales polimorfos de carbonato de calcio (calcita, aragonita 

y vaterita). La formación de cualquiera de estos tres polimorfos depende estrictamente de 

algunos parámetros como la temperatura, la sobresaturación y el pH de la solución de 

reacción (Ibrahim et al., 2014; Montes-Hernandez et al., 2010). 

Figura 2-10 : Micrografías SEM (del inglés, Scanning Electron Microscopy) de polimorfos 

de carbonato de calcio. Tomada de Cáceres (2008).  

 

2.2.1 Calcita  

Es el mineral que más se encuentra en la rocas, con color blanco, presentando un lustre 

vítreo y una dureza de 3 en la escala de Mohs, siendo coordinado y constituido por grupos 

triangulares de iones de carbonato (CO3
2-) (Figura 2-11), adquiriendo así, un clivaje 

romboédrico (Hernández et al., 2015; Mohseni, 2007). 

Figura 2-11: Estructura cristalina de la calcita. Tomado de Dizaj et al. (2015). 
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A nivel termodinámico la calcita es el polimorfo más estable, sin embargo, se ha observado 

que tiene la fase menos soluble en un rango de temperatura de 0 y 90 °C (Plummer & 

Busenberg, 1982). Por otro lado, puede encontrarse en su forma prisma hexagonal, 

escalenoédrico, cúbico y prismático (Xiao et al., 2009 ). Estas morfologías son necesarias 

puesto que la dispersión de la luz de un material de carbonato de calcio están altamente 

correlacionadas con su morfología, estructura y tamaño de partícula (Chan et al., 2002). 

2.2.2  Aragonita  

Es un mineral de simetría ortorrómbica y grupo espacial Pmcn, constituido de grupos 

triangulares (CO3
2-) que se encuentran en dos planos los cuales apuntan en direcciones 

opuestas (Figura 2-12) (Mohseni,2007). Así mismo, tiene un color blanco amarillento o gris, 

una densidad (2,94 gr/cm3) y una dureza (3,4-4) mayor que la calcita. Este polimorfo 

constituye los lodos calcáreos marinos poco profundos, encontrándose también en conchas 

de grupos de invertebrados (monoplacoforos, nautiloideos y ammonities) y en el 

exoesqueleto de bivalvos, así como en las perlas que estas producen (Hernández et al., 

2015). Así mismo, este polimorfo presenta un índice de refracción promedio ligeramente 

mayor que la calcita (Jimoh et al., 2018).  

Figura 2-12: Estructura cristalina de la aragonita. Tomado de Dizaj et al. (2015). 
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2.2.3 Vaterita  

Es el poliformo de carbonato de calcio más inestable, tiene una densidad de 2,54 g/cm3 y 

su sistema de cristal es hexagonal, P63/mmC (Figura 2-13). Fácilmente se puede 

recristalizar en calcita cuando se expone al agua a baja temperatura (40 °C) o aragonita, a 

alta temperatura (60 °C) (Plummer & Busenberg, 1982; Müller, 2011). Así mismo, sus 

partículas no muestran una morfología distinta y generalmente se agrupan en partículas 

esféricas que no están bien definidas (Xu et al., 2006). Según Vecht & Irlanda (2000), la 

vaterita puede existir en algunas condiciones extremas con un control preciso de pH, 

temperatura y presión. Sin embargo, es difícil que resista en soluciones acuosas (Kanakis 

& Dalas, 2000).  

Figura 2-13: Estructura cristalina de la vaterita. Tomado de Dizaj et al. (2015). 

 

 

2.2.4 Carbonato de calcio amorfo 

El carbonato de calcio amorfo (ACC, del inglés Amorphous Calcium Carbonate) se forma 

como agregados de partículas esféricas por precipitación homogénea en condiciones de 

alta sobresaturación, y se ha descrito que tiene composición CaCO3·5H2O. Así mismo, en 

su forma pura es altamente inestable y se transforma rápidamente en calcita a altas 

temperaturas (Meldrum, 2003). El ACC es relativamente soluble en comparación con los 

polimorfos cristalinos, y una amplia variedad de especies de plantas y animales de diferente 

filos lo producen. A su vez, este polimorfo no refracta los rayos X y es isotrópico entre 

polarizadores cruzados en un microscopio óptico (Weiner, 2003). 
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2.2.5 Monohidrocalcita   

La monohidrocalcita CaCO3 * H2O consta de iones Ca2+ coordinados ocho veces, donde se 

unen cuatro grupos de carbonatos vecinos y dos moléculas de agua; dos grupos carbonato 

se involucran en dos enlaces de calcio a dos átomos de oxígeno, y otros dos están 

involucrados en un enlace de calcio (Figura 2-14) (Al Omari et al., 2016). 

Figura 2-14: Estructura de la monohidrocalcita (CaCO3·H2O).  

 

2.2.6 Ikaita  

El carbonato de calcio hexahidratado CaCO3 * 6H2O Tiende a formar cristales piramidales 

muy empinados o puntiagudos, cristaliza en el sistema  monoclínico en el grupo espacial 

C2 / c con parámetros de red a = 8.87 A˚, b = 8.23 A˚, c =11.02 A˚ y β = 110.2 grados 

(Dickens,1970). Los iones calcio y carbonato se encuentran rodeados por moléculas de 

agua que forman una jaula (Figura 2-15). 
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Figura 2-15: Estructura de la ikaita. Tomado de Al Omari et al. (2016). 

  

2.3  Técnicas de análisis de superficie para minerales 

Actualmente los métodos analíticos de superficie permiten identificar tanto la estructura 

química y atómica de un material, los elementos o compuestos que se encuentran ubicados 

en él, así como las interacciones que se puedan desarrollar. En ese sentido, resultan ser 

una herramienta fundamental para el análisis y caracterización de minerales, por ello se 

realizará una breve descripción de las técnicas más empleadas para el análisis e 

identificación de las estructuras cristalinas del carbonato de calcio y sus polimorfos. 

2.3.1 Microscopía Óptica 

Se emplea generalmente para obtener datos como color, tamaño, estructura cristalina e 

índice de refracción, y se puede utilizar tanto un microscopio estereoscópico o un 

microscopio óptico compuesto, los cuales pueden tener fuentes de luz transmitida y 

reflejada. La Figura 2-16 muestra la apariencia única del carbonato de calcio, que  se 

evidencia por su brillo (birrefringencia) y alto índice de refracción (Woodward et al., 2010). 
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Figura 2-16: Micrografía de luz polarizada transmitida de carbonato de calcio (nominal 

130×). Tomada de Woodward et al. (2010). 

 

 

2.3.2 Microscopía electrónica de barrido (SEM) 

SEM es una técnica que proporciona una excelente profundidad de campo, un rango de 

aumento muy grande, varios modos de detección y entornos de análisis flexibles. Los 

tamaños de partícula, forma, hábitos de cristal, tendencias de empaque y el grado de 

aglomeración son características que se pueden dilucidar mediante imágenes SEM 

(Woodward et al., 2010). Todo esto es posible, gracias a un haz de electrones de alta 

energía que choca con la superficie de una muestra, provocando interacciones de tipo 

elástico e inelástico, lo que permiten la emisión de electrones secundarios o 

retrodispersados (Zhou et al., 2006; Woodward et al., 2010).  

La Figura 2-17 muestra las micrografías SEM, tomadas a 15 kV de voltaje de aceleración, 

para dos polimorfos de CaCO3, una forma rómbica en cristales de calcita y esférica en 

cristales de vaterita (Woodward et al., 2010; Ni & Ratner, 2008); en el caso de la aragonita 

(Figura 2-18), la forma aguja se presenta en la micrografia SEM a 3 kV (Ni & Ratner, 2008). 
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Figura 2-17: Micrografías SEM de dos polimorfos de carbonato de calcio: a) calcita y b) 

vaterita. Tomado de Woodward et al. (2010). 

 

Figura 2-18: Micrografía SEM de aragonita (FEI Sirion a 3 kV). Tomado de Ni & Ratner 

(2008). 

 

La mayoría de las imágenes de morfología se realizan en el modo secundario de electrones 

(SE). Así mismo, para producir una mayor profundidad de penetración, el voltaje de 

aceleración debe ser alto y el número atómico de la muestra debe ser menor (Woodward 

et al., 2010). 

2.3.3 Espectroscopia  infrarroja  transformada de Fourier (FTIR) 

Es una técnica analítica que mide la absorción de radiación infrarroja (IR) por el material de 

la muestra versus la longitud de onda. Por ello las bandas de absorción infrarroja identifican 

componentes y estructuras moleculares. 
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Cuando un material se irradia, la radiación IR absorbida excita a las moléculas a un estado 

vibratorio más alto y por ello la longitud de onda estará en función de la diferencia de energía 

entre los estados vibratorios en reposo y excitados (Hanke, 2001). 

Los iones carbonato presentan cuatro modos normales de vibración: υ1 estiramiento 

simétrico, u2 flexión fuera del plano, υ3 estiramiento asimétrico, y υ4 plegado en el plano 

(Wang et al., 2010). La Figura 2-19 presenta los espectros de los polimorfos de CaCO3 

registrados con un espectrofotómetro Shimadzu IRAffinity-1 FTIR (Zhang et al., 2012). En 

el espectro de la aragonita se evidencia dos bandas de absorción características de 

carbonato en υ2 = 856 cm-1 y υ4 = 713 cm-1 junto con un débil pico de absorción de 700 cm-

1, y un υ3 de 1490 cm-1 (Al Omari et al., 2016); para la vaterita las bandas de absorción 

características de carbonato son υ2 = 875 cm-1 y υ4 = 745 cm-1 y un pico dividido de υ3 a 

1440 y 1490 cm-1; en la calcita, las dos bandas de absorción son υ2 = 875 cm-1 y υ4 = 713 

cm-1 en la monohidrocalcita u4 = 700 y 727 cm-1, υ2 = 873 cm-1, υ1 = 1068 cm-1 y un pico 

dividido de υ3 en 1418 y 1488 cm-1 (Neumann, 2007; Tlili et al., 2002). 

Figura 2-19: Espectro FTIR de polimorfos de CaCO3. Tomado de Al Omari et al. (2016). 
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2.3.4 Espectroscopia Raman 

Esta técnica tiene como principio la dispersión inelástica entre los fotones incidentes y los 

fonones (modos cuantizados vibratorios) en los materiales (Harris & Bertolucci, 1989). 

Cuando los fotones de la luz incidente interactuan con los fonones del material, la luz se 

dispersa a una frecuencia y la diferencia de frecuencia entre la luz incidente y la luz dispersa 

proporciona la información de las vibraciones de la red (Zingarelli, 2005).  

Los espectros de absorción Raman para los polimorfos de carbonato de calcio se presenta 

en la Figura 2-20. Se evidencia claramente que las bandas más fuertes de CaCO3 se forman 

con una superposición de 1000 cm-1 (Figura 2-20A), por ello el rango elegido para el análisis 

cuantitativo es la región de bajas frecuencias (50–400 cm-1) (Figura 2- 20B), que 

corresponde a las vibraciones del modo reticular donde los iones de CO3
2- vibran junto con 

los iones de Ca (Al Omari et al., 2016; Bayarjargal et al., 2018). 

Figura 2-20: Espectros Raman de polimorfos de CaCO3.en los rangos de (a) 50–1600 y (b) 

50–400 cm-1 (espectrofotómetro Raman Jobin-Yvon T64000).Tomado de Al Omari et al. 

(2016). 
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Para la monohidrocalcita (Figura 2-21a) se evidencia el modo de vibración de estiramiento 

simétrico v1 a 1069 cm-1 del CO3
2-, así como una vibración reticular débil a 212 cm-1 y trazas 

de ν1 a 880 cm-1 (Prinsloo, 2007). El carácter amorfo del CaCO3 se evidencia por la baja 

intensidad para todas las bandas en comparación con otras formas cristalinas y por tener 

un v1 característico del ion CO3
2- a 1085 cm-1 (Figura 2-21b) (Al Omari et al., 2016). 

Figura 2-21: Espectro Raman de (a) monohidrocalcita (CaCO3·H2O) y (b) CaCO3 amorfo.  

Tomada  de Al Omari et al. (2016). 

 

2.3.5 Difracción de rayos X (XRD) de polvo 

Es un proceso que se origina por el choque de los fotones incidentes contra los electrones 

de los átomos, generando fenómenos de interferencia constructiva o destructiva entre los 

rayos X dispersados (Betancourth et al., 2010). Por ello, en determinadas direcciones de 

espacio, los rayos dispersos están en fase y producen interferencia constructiva de ondas 

(Cullity, 1978) que se evidencia con máximos de intensidad en la difracción.  

La Figura 2-22 presenta los perfiles de XRD de los polvos de los polimorfos del carbonato 

de calcio, en donde se presenta la intensidad de rayos X difractados en función del ángulo 

2θ, mostrando así, los picos de los planos de cada polimorfo que producen difracción.  
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Figura 2-22: Patrones XRD de los polimorfos de CaCO3. Tomado de Al Omari et al. 

(2016). 

 

2.4 Precipitación de carbonato de calcio inducida 
microbiológicamente (MICP) 

La precipitación de calcita o carbonato de calcio inducida microbiológicamente (MICP, del 

inglés Microbially Induced Calcite Precipitation) es un proceso que consiste en la formación 

de carbonato de calcio a partir de células microbianas desencadenando una serie de 

actividades bioquímicas, donde los organismos secretan uno o más productos metabólicos 

como los iones carbonato (CO3
2−) que reaccionan con los iones calcio (Ca2+) provocando 

su posterior precipitación. Este proceso puede ocurrir por dos mecanismos de 

biomineralización: mineralización controlada biológicamente (BCM) y mineralización 

inducida biológicamente (BIM). Pero la mayoría de los reportes que se tienen de MICP 

generalmente se refieren a BIM ya que la formación del mineral ocurre de forma 

extracelular. Sin embargo, Head et al. (2000) reportan que Achromatium oxaliferum 

precipita cristales de calcita a través de medios intracelulares. Así mismo, Xu et al. (2019) 

reportaron la precipitación de calcita y aragonita a través de la lisis inducida por virus de 

células de cianobacterias y sugirieron que este nuevo mecanismo está expandiendo el 

proceso de biomineralización de carbonato de calcio.   

  



 
 
 

42 
 

Para el proceso MICP se requiere de suficientes iones calcio y carbonato para que el 

producto de actividad iónica (IAP, del inglés Ionic Activity Product) exceda la constante de 

solubilidad (Ksol) siendo a la actividad iónica de las especies (Ecuaciones 1 y 2) (Reddy, 

2013), y así se pueda generar la precipitación del mineral. Por lo tanto, al comparar la IAP 

con Ksol el estado de saturación (Ω) del sistema se puede definir: si Ω > 1, el sistema está 

sobresaturado y la precipitación es probable (Morse, 1983). 

 

Ca
2+

 + CO3
2 −

 ↔ CaCO3         (Ecuación 1)  

 

Ω = a  (Ca
2+

) a (CO3
2-

)/Ksol con Ksol calcita, 25 ºC = 4,8 × 10
−9

          (Ecuación 2)  

 

Para Seifan & Berenjian (2018) el índice de saturación (SI, del inglés Saturation Index) se define 

de acuerdo a la ecuación 3; en este caso el carbonato de calcio tiende a precipitar si el SI excede 

0,8 (Baumgartner et al., 2006).  

 

SI = Log (IAP/ Ksol )     (Ecuación 3) 

2.4.1 Factores que afectan el proceso MICP 

La precipitación de carbonato de calcio es un proceso químico directo gobernado 

principalmente por ciertos factores claves como lo son la concentración de calcio, la 

concentración de carbono inorgánico disuelto (DIC, del inglés Ionic Activity Product), el pH, 

la disponibilidad de sitios de nucleación (Hammes & Verstraete, 2002), los nutrientes, y el 

tipo de bacteria. En esta sección se realiza una breve descripción de los factores que 

afectan la formación de carbonato de calcio durante la MICP. 

Concentración de iones de calcio 

El calcio tiene un papel fundamental en el proceso MICP ya que influye en la concentración 

de iones carbonato, para que se genere el estado de saturación del sistema. Por ello, el 

calcio puede ser suministrado por el medio o puede resultar del material de soporte al que 

está unida la bacteria. 
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Concentración del carbono inorgánico disuelto (DIC) 

El carbono inorgánico disuelto forma complejos con los iones de calcio reduciendo la 

saturación de carbonato de calcio para posteriormente mejorar la precipitación de calcita 

(Sarayu et al., 2014). Por otro lado, la concentración de DIC depende de la temperatura y 

presión parcial de dióxido de carbono. Las reacciones de equilibrio que rigen la disolución 

de CO2 en medios acuosos (25 °C y 1 atm) se presentan en las ecuaciones 4 a 7 (Stumm 

& Morgan, 1981): 

CO2 ( g )  ↔ CO 2 (ac.)              (pKH = 1,468)          (Ecuación  4) 

CO2 (ac.) + H2O ↔ H2 CO3∗    ( pK = 2,84)             (Ecuación  5) 

H2 CO3∗  ↔ H
+
 + HCO3

-
      (pK1 = 6,352)          (Ecuación  6) 

HCO3
-
 ↔ CO3

2-
 + H

+
           (pK2 = 10,329)        (Ecuación  7) 

                                              Con H2CO3 * = CO2(ac.) + H2CO3  

pH  

El pH del medio controla la supervivencia y la actividad metabólica de los microorganismos 

(Sarayu et al., 2014). Se ha determinado que el carbonato tiende a precipitar a altos niveles 

de pH en lugar de disolverse (Loewenthal & van Rooyen Marais, 1976) ya que al haber una 

fuente de calcio en la solución, el metabolismo microbiano aumenta la alcalinidad, lo que 

desplaza el equilibrio hacia la precipitación de cristales. Así mismo, el pH depende de las 

vías biológicas en las que acontece la precipitación y tiene una estrecha relación con el 

índice de saturación (Seifan & Berenjian, 2018). 

Sitios de nucleación  

Las bacterias funcionan como agentes nucleantes debido a su alta relación de área 

superficial volumen (Ferris et al. 1996 ; Warren & Haack, 2001). Así mismo, la presencia de 

sustancias poliméricas extracelulares (EPS) y la composición de la pared celular influyen 

de manera significativa en la disponibilidad de grupos funcionales que imparten una carga 

negativa en la envoltura celular.  
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Para bacterias Gram-positivas la carga negativa es impartida por parte de los grupos 

carboxilo o fosfato en los ácidos teicoicos, y en las Gram-negativas se debe a los 

fosfolípidos y lipopolisacáridos en la membrana celular (Scott & Barnett, 2006; Seifan et al., 

2018b). 

La fuerte afinidad electrostática para atraer cationes divalentes, permite la acumulación de 

iones calcio en la superficie de la pared celular, logrando un estado de sobresaturación de 

iones de calcio que luego se une a los iones carbonato dando como resultado la formación 

de carbonato de calcio en la pared celular (Tourney & Ngwenya, 2009; Obst et al., 2009). 

En condiciones normales, los cationes divalentes dan como resultado la estabilidad de los 

polímeros de ácido teicoico y teicurónico (Hammes, 2002). La Figura 2-23 presenta las 

interacciones electrostáticas en la pared celular para bacterias Gram-positivas y Gram-

negativas. 

Figura 2-23: Interacción de los iones metálicos con: (a) la pared celular bacteriana Gram-

positiva y (b) la pared celular bacteriana Gram-negativa. Tomado de Seifan & Berenjian 

(2018). 

 

Nutrientes  

La utilización de nutrientes aumentan el pH y crean las condiciones necesarias para que se 

dé el proceso MICP; por ello las fuentes de carbono y nitrógeno sirven como fuente de 

energía y supervivencia de heterótrofos, respectivamente (Seifan & Berenjian, 2018; 

Anderson & Jayaraman, 2003).   

 



 
 
 

45 
 

Tipo de bacteria  

Se han propuesto diferentes especies bacterianas con la finalidad de precipitar grandes 

cantidades de carbonatos en ambientes alcalinos ricos en iones Ca2+ (Reddy, 2013). 

Principalmente cuatro grupos de microorganismos están involucrados en el proceso, como 

lo son los organismos fotosintéticos (cianobacterias y algas), los que emplean ácidos 

orgánicos, los que participan en el ciclo del nitrógeno y las bacterias reductoras de sulfato 

(Hammes & Verstraete, 2002). Sin embargo, las bacterias ureolíticas son las que presentan 

un alto potencial en producir mayor cantidad de carbonatos.  
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3. Metabolismos e hidrólisis de urea  

3.1 Mecanismos bioquímicos en MICP 

Para la precipitación de carbonato de calcio inducido microbiológicamente, se han 

propuesto varias vías biológicas, las cuales incluyen; fotosíntesis asociada a algas y 

cianobacterias, reducción de sulfato, amonificación, desnitrificación, oxidación de metano y 

conversión metabólica de compuestos orgánicos (Krajewska, 2018; Anbu et al., 2016). Sin 

embargo, la ruta metabólica más reportada y con mayor potencial para la precipitación de 

carbonatos es la hidrólisis de urea, que se cataliza por la enzima ureasa. 

3.1.1 Fotosíntesis 

Durante la fotosíntesis, a través del ciclo de Calvin, las bacterias asimilan el CO2 para 

producir glucosa. Esta a su vez se convierte en dos moléculas de piruvato en la ruta de la 

glucólisis (Figura 3-24) que posteriormente, por oxidación de piruvato libera una molécula 

de CO2, y en el ciclo del ácido tricarboxílico (TCA), por cada vuelta del ciclo,  libera dos 

moléculas de CO2 (Figura 3- 25)(Fowler et al., 2013). Este proceso se resume de la 

siguiente manera: el piruvato producto de la glucólisis se convierte en Acetil-CoA por acción 

del complejo de la piruvato deshidrogenasa, liberando CO2. Al iniciar el ciclo TCA, el Acetil-

CoA cede su grupo acetilo al oxalacetato formando una molécula de citrato; este a su vez 

se transforma en isocitrato que al deshidrogenarse pierde CO2  y genera el α-cetoglutarato 

(oxoglutarato) el cual pierde una segunda molécula de CO2 y genera succinato que se oxida 

hasta oxalacetato por medio de tres reacciones enzimáticas.  
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Por ello el oxalacetato nuevamente queda dispuesto para volver a reaccionar con otra  

molécula de Acetil-CoA (Nelson, 2009), y de esta forma repetir el ciclo TCA. Los dos átomos 

del Acetil-CoA se liberarán en las siguientes vueltas del ciclo; de esta manera, los seis 

átomos de carbono de la molécula de glucosa original eventualmente se liberarán como 

dióxido de carbono (Fowler et al., 2013). 

Figura 3-24: La glucólisis: una molécula de glucosa se convierte en dos moléculas de 

piruvato. Tomado de Fowler et al. (2013). 
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Figura 3-25: La oxidación del piruvato y ciclo del ácido tricarboxílico (TCA) Tomado de 

Fowler et al. (2013). 

 

El dióxido de carbono producido en el TCA, luego reacciona con agua y produce ácido 

carbónico H2CO3, cuya posterior disociación produce iones bicarbonato (HCO3
-) e iones H+. 

La presencia de suficientes iones calcio conduce a la precipitación de carbonato de calcio. 

Estas reacciones se muestran en las ecuaciones (8, 9 y 10) (Mondal & Ghosh,  2019; 

Hammes, 2002). 

CO2 + H2O → H2CO3           (Ecuación 8)   

H2CO3 → HCO3
-
 + H

+
            (Ecuación 9)   

Ca
2+

 + HCO3
-
→ CaCO3 +H

+
    (Ecuación 10)   

La precipitación de carbonato de calcio suele ser común en bacterias aeróbicas ya que 

pueden producir una cantidad significativa de CO2 a través de la respiración, y la presencia 

de agua conduce a dicha precipitación (Mondal & Ghosh, 2019). Sin embargo, bacterias 

como las verdes de azufre, las acidobacterias y las bacterias púrpuras, pueden capturar la 

energía de la luz y convertirla en energía celular sin producir oxígeno. Aquí, la fotosíntesis 

bacteriana ocurre al usar donantes de electrones inorgánicos, como el sulfuro de hidrógeno 

H2S (Mondal & Ghosh, 2019; Peretó, 2011). La ecuación 11 presenta esta reacción. Luego 

de obtener la glucosa se siguen los mismos pasos como en la fotosíntesis oxigénica, para 

posteriormente generar la precipitación de CaCO3. 
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6 CO2 + 12 H2S + luz  → C6H12O6 + 12 S + 6 H2O  (Ecuación 11) 

3.1.2 Reducción de sulfato  

El ciclo del azufre es una combinación de reacciones, en el que las bacterias reductoras de 

sulfato (SRB) son responsables de la reducción de sulfato como aceptor terminal de 

electrones (Joshi et al., 2017). Los géneros de SRB y cianobacterias pueden facilitar 

muchos procesos bioquímicos, como la MICP, en comunidades microbianas litificantes 

(Seifan & Berenjian, 2019). Este proceso comienza con la disolución abiótica del yeso que 

conduce a un ambiente rico en calcio y sulfato (Seifan & Berenjian, 2019; Hammes & 

Verstraete, 2002). 

En presencia de materia orgánica, las bacterias reductoras de sulfato reducen el sulfato a 

sulfuro de hidrógeno H2S y liberan iones bicarbonato (HCO3
-) (Dhami et al., 2014), para 

posteriormente generar la precipitación de CaCO3 que es favorecida por un aumento en el 

pH gracias al H2S. Las ecuaciones (12, 13 y 14) representan el proceso general de 

reducción de sulfato que media la precipitación de carbonato de calcio, dónde CaSO4·  

2H2O y CH2O representa yeso y una fuente de carbono orgánico (Seifan & Berenjian, 2019): 

CaSO4·2H2O → Ca
2+

 + SO4
2-

 + 2H2O   (Ecuación 12) 

   2CH2O + SO4
2-

→ H2S + 2HCO3
-
         (Ecuación 13) 

Ca
2+

 + 2HCO3
-
 → CaCO3 + H2O + CO2  (Ecuación 14) 

En otro proceso, las bacterias reductoras de sulfato reducen el sulfato de calcio a sulfuro 

de calcio para finalmente conducir a la precipitación de carbonato de calcio, como lo 

muestran las ecuaciones (15, 16, 17 y 18) (Ehrlich & Newman, 2009): 

CaSO4 + 2CH2O → CaS + 2CO2 + 2H2O  (Ecuación 15) 

CaS + 2H2O → Ca(OH)2 + H2S                (Ecuación 16) 

CO2 + H2O → H2CO3                                                   (Ecuación 17) 

Ca(OH)2 + H2CO3 → CaCO3 + 2H2O      (Ecuación 18) 
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3.1.3 Amonificación 

La amonificación se refiere a cualquier reacción química en la cual los grupos amino NH2 

se convierten en amoníaco (NH3) o su forma iónica, amonio (NH4
+), como producto final. La 

reacción general se describe en la ecuación 19 (Strock, 2008). La desaminación de 

aminoácidos produce iones amonio NH4
+ y carbonato (CO3

2-), que generan ambientes 

alcalinos, ricos en DIC (carbono inorgánico disuelto), los cuales resultan favorables para el 

MICP (Rodríguez-Navarro et al., 2003; Li et al. 2015). 

R-CHNH2COOH + H2O →  R-COOH + CO2 + NH4
+
  (Ecuación 19) 

En la desaminación oxidativa  de la asparagina, propuesto por Li et al. (2015), la enzima 

asparaginasa hidroliza la asparagina en aspartato y libera iones amonio (ecuación 20); los 

productos se equilibran en agua para formar iones de alanina y bicarbonato (Ecuación 21) 

generando un aumento del pH y cambiando el equilibrio de bicarbonato, lo que resulta en 

la formación de iones carbonato (ecuación 22). El aumento de la concentración de 

carbonato y la presencia de iones calcio conduce a la precipitación de CaCO3 alrededor de 

la pared celular bacteriana (ecuación 23 y 24). 

                                                      Asparaginasa  

C4H8N2O3 + H2O → C4H6NO4
-
 + NH4

+    
(Ecuación 20) 

                                                       Asparagina                                 Aspartato 

 

C4H6NO4
-  

+ H2O → C3H7NO2 + HCO3
-    

(Ecuación 21) 

 Alanina  

         HCO3
-  

+ OH
-
 ↔ CO3

2-
 + H2O      (Ecuación 22) 

         Ca
2+

 + Célula → Célula-Ca
2+  

      (Ecuación 23) 

Célula-Ca
2+

 + CO3
2-

 → Célula-CaCO3   (Ecuación 24 ) 

 

 

 

https://link-springer-com.ezproxy.unal.edu.co/article/10.1007%2Fs00253-018-8830-y#CR59
https://link-springer-com.ezproxy.unal.edu.co/article/10.1007%2Fs00253-018-8830-y#CR44


 
 
 

51 
 

Otro mecanismo involucrado en la desaminación oxidativa de aminoácidos es el propuesto 

por Seifan & Berenjian (2019) donde esta ocurre en presencia de oxígeno para producir 

amoníaco que crea un microambiente alcalino alrededor de la célula, lo que favorece la 

precipitación de carbonato de calcio. Así mismo, el dióxido de carbono tiende a disolverse 

y transformarse  en iones HCO3
- ó CO3

2- a pH elevado (Rodríguez-Navarro et al., 2003 ). El 

mecanismo se resume en las ecuaciones 25 a 28: 

 

Aminoácidos  + O2 → NH3  + CO2 + H2O   (Ecuación 25) 

            NH3  + H2O → NH4
+
 + OH

- 
            (Ecuación 26) 

             OH
-
 + CO2  → HCO3

- 
                    (Ecuación 27) 

              HCO3
-
   ↔   H+

 + CO3
2-  

              (Ecuación 28) 

                                               Condiciones alcalinas 

 3.1.4 Desnitrificación 

La reducción biológica de nitrato NO3
- tiene lugar durante la oxidación microbiana de la 

materia orgánica mediante el uso de NO3
- como aceptor de electrones en lugar de O2 

(Mondal & Ghosh, 2019). En esta vía las bacterias desnitrificadoras, como Bacillus, 

Alcaligenes, Denitro bacillus, Thiobacillus, Spirillum, Micrococcus, Pseudomonas 

denitrificans, Castellaniella denitrificans y Achromobacter, emplean el nitrato NO3
- para 

oxidar compuestos orgánicos que les proporciona energía y contribuye a su crecimiento 

(Karatas, 2008; Martin et al. 2013; Van Paassenet al., 2010; Zhu & Dittrich, 2016). En las 

ecuaciones 29 a 33 (Erşan et al.,2016) se describen las reacciones involucradas en este 

via: 

  

2HCOO
-
 + 2NO3

-
 + 2H

+
 → 2CO2 + 2H2O + 2NO2

-  
  (Ecuación 29) 

 

       HCOO
-
 + NO2

- 
 + 3H

+
  → CO2 + 2NO + 2H2O   (Ecuación 30) 

 

        HCOO
- 
 + 2NO + H

+ 
→ CO2  + 2N2O + 2H2O     (Ecuación 31) 
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HCOO
-
 + 2N2O +  H

+ 
 → CO2  + N2 + 2H2O  (Ecuación 32) 

 

          Ca
2+ 

 +  CO2 + H2O → CaCO3 + 2H
+    

(Ecuación 33) 

3.1.5 Oxidación de metano  

La oxidación anaeróbica consiste en que el metano (CH4) se oxida en presencia de sulfato 

S04
2- a bicarbonato HCO3

-  y el sulfato, a su vez, se reduce a bisulfuro HS-, como lo muestra 

la ecuación 34 (Knittel & Boetius, 2009). La presencia de suficientes iones calcio conduce 

a la precipitación de carbonato de calcio, como se muestra en las ecuaciones 34 y 35:  

           CH4 + SO4
2-

 → HCO3
-
 + HS

-
 + H2O   (Ecuación 34) 

     Ca
2+

 + 2HCO3
-
 → CaCO3 + H2O + CO2  (Ecuación 35) 

En la oxidación aeróbica del metano con oxígeno los productos obtenidos son dióxido de 

carbono (CO2) y agua (ecuación 36), y la precipitación de carbonato de calcio ocurre como 

en la fotosíntesis oxigénica (Mondal & Ghosh, 2019):  

CH4 + O2 → CO2 + H2O    (Ecuación 36) 

3.1.6 Conversión metabólica de compuestos orgánicos 

La conversión metabólica de compuestos orgánicos (sal de ácido orgánico) en carbonato 

de calcio se basa en la oxidación aeróbica de los ácidos orgánicos que conduce a la 

producción de dióxido de carbono, lo que da como resultado la producción de carbonato en 

un ambiente alcalino (Seifan et al., 2016). La producción de carbonato de calcio se da 

gracias a la existencia de una fuente de calcio como catión (Karatas, 2008). La ecuación 37 

describe la conversión metabólica de lactato de calcio (CaC6H10O6) en carbonato de calcio 

en presencia de oxígeno (Jonkers et al., 2010) por bacterias aeróbicas como por ejemplo 

Bacillus pseudofirmus y Bacillus cohnii (Seifan et al., 2016): 

CaC6H10O6 + 6O2 → CaCO3 + 5CO2 + 5H2O  (Ecuación 37) 



 
 
 

53 
 

 

3.1.7 Hidrólisis de urea o ureólisis 

La hidrólisis de urea por bacterias ureolítica es el mecanismo más directo y fácil de controlar 

con potencial para producir grandes cantidades de carbonatos en un corto período de 

tiempo (Reddy, 2013). Por ello durante la actividad de la ureasa microbiana 1 mol de urea 

(CO(NH2)2) se hidroliza intracelularmente a 1 mol de amoníaco (NH3) y 1 mol de carbamato 

(NH2COOH), el cual se hidroliza espontáneamente para formar 1 mol adicional de NH3 y 

ácido carbónico (H2CO3) (ecuaciones 38 y 39) (Anbu et al., 2016). El ácido carbónico se 

convierte en bicarbonato (HCO3
-) (ecuación 40) por acción de la anhidrasa carbónica y se 

forman dos moles de amonio (NH4
+) e hidróxido (OH-) debido a la hidrólisis de amoníaco 

(ecuación 41) (Castro et al.,2019). Estos últimos aumentan el pH, lo que desplaza el 

equilibrio de bicarbonato a ácido carbónico y posteriormente da la formación de iones 

carbonato (CO3
2-) los cuales reaccionan con iones calcio (Ca2+) formando carbonato de 

calcio (CaCO3) (ecuación 42 y 43) (Tamayo et al., 2019). Este mecanismo se resume en la 

figura 3-26.  

                                           Ureasa microbiana 

   CO(NH2)2 + H2O → NH2COOH + NH3                            (Ecuación 38) 

                                                     Espontánea 

        NH2COOH + H2O → NH3 + H2CO3                             (Ecuación 39) 

                                                Anhidrasa carbónica                       

                                            H2CO3 ↔ HCO3
-
 + H

+
                                    (Ecuación 40)                                

        2NH3 + 2H2O ↔ 2NH4
+
 + 2OH

- 
       ↑pH                       (Ecuación 41)        

HCO3
-
 + H

+
 + 2NH4

+
 + 2OH

-
↔ CO3

2-
 + 2NH4

+
 +  H2O         (Ecuación 42)  

    Ca
2+

+ 2CO3
2- 

→ CaCO3            ↓ precipita                          (Ecuación 43) 
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Figura 3-26: Diagrama esquemático del proceso MICP mediado por ureasa y anhidrasa 

carbónica. Tomado de Castro et al. (2019). 

 

 

 

La hidrólisis de urea, también es aplicable en la precipitación de metales y metaloides donde 

los iones calcio Ca2+ se pueden sustituir por iones metálicos o metaloides divalentes M2+ 

(ecuación 44) (Dhami et al., 2017; Kumari et al., 2016), generando la precipitación en la 

superficie celular. Esto se da gracias a la presencia de grupos con carga negativa y a pH 

neutro, que posibilitan que iones metálicos con carga positiva puedan unirse a las 

superficies bacterianas, favoreciendo la nucleación heterogénea (Kumari et al., 2016). Esto 

podría significar que estos elementos cambian de metales solubles a formas insolubles, 

disminuyendo así su toxicidad debido a su menor biodisponibilidad (Xiangliang, et al., 2009; 

Achal et al., 2011; Anbu et al., 2016). 

 

         M2+ 
+ 2CO3

2-
 → MCO3     ↓ precipita                   (Ecuación 44) 
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3.2  Ureasa  

La enzima ureasa pertenece a la clase hidrolasa y superfamilia de amidohidrolasas y 

fosfotriesterasas con número EC 3.5.1.5. (Kumari et al., 2016). Las ureasas catalizan la 

hidrólisis de urea, una vía biológica que desempeña un papel fundamental en el 

metabolismo del nitrógeno terrestre y se encuentra ampliamente distribuida entre 

procariotas y eucariotas. Estos últimos incluyen a los hongos, plantas, algas y otros 

microorganismos.  

Según el número de ureasas reportadas por Protein Data Bank asciende 95, de las cuales 

34 son Klebsiella aerogenes, 21 Sporosarcina pasteurii, 18 Helicobacter pylori, 8 

Pseudomonas putida, 5 Canavalia ensiformis, 2 Helicobacter mustelae, 2 Klebsiella 

pneumoniae, el resto corresponde a otras especies. La mayoría de ureasas bacterianas 

tienen una estructura cuaternaria constituida por un trímero del tipo (αβγ)3 (Jabri & Carr, 

1995), siendo en la subunidad α donde se ubica el sitio activo de esta estructura. Sin 

embargo, en otras ureasas bacterianas, la estructura cuaternaria se constituye solo de dos 

subunidades para formar un trímero de tipo (αβ)3 (Maroney & Ciurli, 2013), el cual se 

transforma en un tetrámero esférico de trímeros de tipo [(αβ)3 ]4, que contiene 12 sitios 

activos (Ha et al., 2001). La figura 3-27 presenta las diferentes estructuras de las ureasas 

bacterianas. 

Figura 3-27: Características estructurales de las ureasas bacterianas. Tomado de Kappaun 

et al. (2018). 

 

https://www.sciencedirect.com/topics/chemistry/hydrolysis
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Las subunidades α consisten en un dominio de barril TIM que radica en  ocho α hélices y 

ocho láminas β paralelas al esqueleto de la proteína, y un dominio de hoja β (Maroney & 

Ciurli, 2013).Las subunidades β están ubicadas en la superficie externa del trímero y están 

compuestas principalmente por hojas β. Las subunidades γ consisten en dominios que 

contienen α hélices y hojas β, así mismo las estructuras de las ureasas tienen una 

conformación hélice-giro-hélice en la subunidad α, que flanquea la hendidura del sitio activo 

(Maroney & Ciurli, 2013). 

El sitio activo de las ureasas está constituido por una lisina carbamilada que une dos átomos 

de níquel separados de 3,5-3,7 Å. Estos dos son coordinados cada uno por dos histidinas, 

y en el caso del segundo níquel este se coordina además, por un residuo de aspartato 

(Kappaun et al., 2018). La geometría de coordinación de cada ion Ni (II) es completada con 

una molécula de agua unida terminalmente (W1 y W2) y con un ion hidróxido puente de 

níquel (WB) (Maroney & Ciurli, 2013). La Figura 3-28 y 3-29 representan la estructura del 

sitio activo de las ureasas bacterianas. 

Figura 3-28: Estructura del sitio activo de las ureasas bacterianas. Imagen tomada de 

Kappaun et al. (2018). 
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Figura 3-29: Modelo estructural para el sitio activo de la ureasa de Sporosarcina pasteurii 

4CEU. Imagen tomada de Mazzei et al. (2018).  

 

Los átomos de Ni, C, N y O se muestran en verde, gris, azul y rojo, respectivamente, y los 

puentes de hidrógeno se representan como delgadas líneas azules (Mazzei et al.,2018) 

Según Kappaun et al. (2018), el mecanismo catalítico de hidrólisis de urea basado en la 

estructura de la ureasa, comprende una serie de pasos en donde la urea se une al ion Ni 

(1) a través del oxígeno carboxílico, haciendo que el carbono de la urea sea más electrófilo 

y, por lo tanto, más susceptible al ataque nucleofílico (Figura 3-30B), y posteriormente la 

urea se une al Ni (2) a través del nitrógeno del grupo amino, estableciendo un enlace 

bidentado con la ureasa (Figura. 3-30C), lo que facilita el ataque nucleofílico del agua sobre 

el carbono del grupo carbonílico generando un intermediario tetraédrico (Figura 3-30D), del 

cual se libera NH3 y carbamato (Figura 3-30E)  

 

 

 

 

 

 

https://www.sciencedirect.com/topics/chemistry/carbamate
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Figura 3-30: Mecanismo catalítico de las ureasas. Tomado de Kappaun et al. (2018). 

 

 

Las ureasas presentan un comportamiento típico de Michaelis-Menten donde los valores 

observados de Km se encuentran en un rango de 0,2–32 mM, y son en gran medida 

independientes del pH (Karplus et al., 1997). Sin embargo, kcat y kcat / Km dependen en gran 

medida del pH, con una actividad máxima en un rango de pH 7,0–7,5 y otra de 6,0–6,5 

(Mulrooney et al., 2001). Al igual, la actividad hidrolítica también se observa para análogos 

de urea como formamida, acetamida, N-metilurea, N-hidroxiurea, N,N '-dihidroxiurea, 

semicarbazida y tiourea, así como diferentes tipos de amidas y ésteres de ácido fosfórico 

(Zerner, 1991). 
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3.2.1 Bacterias Ureolíticas 

            Las bacterias productoras de ureasa que promueven la precipitación de carbonato de calcio 

por hidrólisis de urea se han aislado de diferentes fuentes y se han estudiado para múltiples 

aplicaciones como la remediación, consolidación y cementación. En la Tabla 3-5 se 

encuentran los reportes de algunas bacterias productoras de ureasa que han sido aisladas 

de distintas fuentes.  

Tabla 3-5: Bacterias productoras de ureasa. Tomado de Anbu et al. (2016). 

Bacteria Sitio de aislamiento Actividad 
(Ureasa) 

Precipitación de 
calcita 

Bacillus sp. CR2 Suelo de relaves de mina Urumqi, 
China 

432 U/ml 2,32 mg/masa celular 
(mg) 

Lysinibacillus. 
sphaericus CH5 

Vías y sitios mineros abandonados, 
Gangwondo, Korea 

– 980 mg/100 ml 

Sporosarcina pasteurii Cepa mutante fenotípica 550 U/ml – 

Bacillus  pasteurii 
NCIM 2477 

Cepa obtenida del NCIM, Pune, India 18 U/ml  
– 

Kokuria  flava CR1 Suelo minero, Urumqi, China 472 U/ml – 

Bacillus. megaterium 
SS3 

Suelo calcáreo, Andhra Pradesh, India 690 U/ml 187 mg/100 ml 

Bacillus  thuringiensis Suelo calcáreo, Andhra Pradesh, India 620 U/ml 167 mg/100 ml 

Halomonas sp. SR4 Mina de relaves, China 374,5 U/ml – 

 

3.2.2 La anhidrasa carbónica  

Las anhidrasas carbónicas (CA, EC 4.2.1.1) son metaloenzimas que catalizan la hidratación 

de dióxido de carbono, y están involucradas en muchos procesos fisiológicos, como la 

fotosíntesis, la respiración, el transporte de CO2 y el metabolismo de los xenobióticos 

(Capasso & Supuran, 2015). Actualmente, hay cinco clases de anhidrasas carbónicas CA 

(α, β, γ, δ y ζ ) (Zimmerman et al., 2007). Las anhidrasas carbónicas de clase α, β y δ tienen 

en su sitio activo iones Zn (II). Las de clase γ pueden ser enzimas Fe (II) (pero también 

están activas con iones Zn (II) o Co (II) unidos), mientras que la clase ζ utiliza Cd (II) o Zn 

(II) para realizar la catálisis (Vullo et al., 2014; Capasso & Supuran, 2013).  
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En las bacterias generalmente se encuentran las anhidrasas carbónicas de clase α, β y γ 

que contienen iones de zinc (II) en su sitio activo, estos iones se coordinan por tres residuos 

de histidina y una molécula de agua ó ion hidróxido en las clases α y γ,  o por dos residuos 

de cisteína, uno de histidina y una molécula de agua o ion hidróxido para la clase β (Del 

Prete et al., 2014). La Figura 3-31 representa el sitio activo para una enzima AC clase β. 

Figura 3-31: Sitio activo de la anhidrasa carbónica clase β. Tomado de Di Fiore et al. (2015).  

 

 

El mecanismo catalítico de la anhidrasa carbónica se describe en una serie de pasos que 

comprende inicialmente la actuación del hidróxido metálico del sitio activo (Figura 3-32 A, 

B) como un nucleófilo fuerte (a pH fisiológico) que convierte el CO2 a bicarbonato el cual se 

encuentra unido al Zn (II), donde adquiere una geometría bipiramidal trigonal (Figura 3-32 

C). Posteriormente, una molécula de agua conduce a la liberación de bicarbonato en 

solución y a la generación de una forma ácida de la enzima., La desprotonación del agua 

por parte de un residuo de histidina o una molécula tampón favorecerá nuevamente la 

formación del hidróxido metálico nucleófilo  (Figura 3-32 D) (Akocak & Supuran, 2019). 
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Figura 3-32: Mecanismo catalítico de la anhidrasa carbónica. Tomado de Akocak & 

Supuran (2019).  
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4. Aplicaciones de la MICP para el tratamiento 
de metales y metaloides tóxicos  

4.1 Inmovilización  de metales y metaloides por MICP 

Actualmente el medio ambiente está en amenaza constante por las concentraciones 

elevadas de metales y metaloides tóxicos que generan, en gran medida, efectos adversos 

sobre la vida humana, salvaje y la naturaleza en general.  A través del proceso de 

precipitación de carbonato de calcio inducida microbiológicamente (MICP) es posible 

atrapar iones metálicos en forma de carbonatos insolubles, lo que resulta una estrategia 

prometedora para la remediación de ambientes contaminados con dichas especies tóxicas.  

Los metales y metaloides tóxicos pueden inmovilizarse mediante precipitación directa del 

carbonato metálico ó precipitación competitiva, en donde los cationes divalentes se 

incorporan a la red de CaCO3 por medio de la sustitución de iones Ca2+, atribuida a su 

mayor radio iónico que facilita el proceso de incorporación en el mineral. Esta incorporación 

inmoviliza los iones metálicos dentro de la calcita, disminuyendo así su toxicidad debido a 

su menor biodisponibilidad en el ambiente (Krajewska, 2018; Anbu et al. 2016).  

Al aplicar el proceso MICP en una muestra contaminada se obtendrá principalmente un 

sedimento de carbonato de calcio como se describe en la ruta de hidrólisis de urea 

(ecuaciones 38, 39, 40, 41, 42 y 43). Sin embargo, al haber demasiados iones libres de 

metales, como por ejemplo el plomo (II) (Pb2+), estos reaccionarán con los iones carbonato 

para formar carbonato de plomo (II) (ecuación 45). Por otro lado, si la muestra contiene una 

variedad de otros iones metálicos, los productos serán más complejos, como por ejemplo 

la formación de carbonato de magnesio, hidróxido de magnesio y carbonato de calcio y 

magnesio, como se muestran en las ecuaciones 46, 47 y 48 (Rong et al., 2013). 

         Pb
2+

+ 2CO3
2-

 → PbCO3     ↓ precipita                            (Ecuación 45) 
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          Mg
2+

+ 2CO3
2-

 → MgCO3     ↓ precipita                          (Ecuación 46) 

        Mg
2+

+ 2OH
-
 → Mg(OH)2     ↓ precipita                            (Ecuación 47) 

     Ca
2+ 

+  Mg
2+ 

+ 2CO3
2-

 → CaMg(CO3)2   ↓ precipita            (Ecuación 48) 

Los carbonatos metálicos al tener una constante de solubilidad (Kps) (Tabla 4-6) baja en el 

agua, se esperaría que la liberación de metales en el medio ambiente también sea baja, 

aunque dependa del pH y la temperatura de la matriz a ser tratada (Tamayo et al., 2019). 

Se ha demostrado que  metales divalentes como Cd2+, Co2+, Cu2+, Ni2+, Pb2+,Se2+ y Zn2+ 

tienen la capacidad de incorporarse en diferentes puntos de la superficie del carbonato de 

calcio (Paquette & Reeder, 1995; Reeder, 1996; Elzinga et al., 2002), debido a que tienen 

la capacidad de combinarse con los sitios de unión de las células bacterianas como lo son 

los grupos carboxilo, fosfato, cianuro, imidazol y amino (Gong 2013; Wang 2013) para luego 

reaccionar con el carbonato producido por hidrólisis de urea y formar el cristal de carbonato 

metálico (Li et al., 2010).  

Tabla 4-6: Constante de producto de solubilidad de algunos carbonatos metálicos a 25 °C 

(Skoog et al., 2014). 

              Compuesto Nombre  Kps 

NiCO3 Carbonato de níquel (II) 1,3 × 10 −7 

 
 
CaCO3 

Carbonato de calcio (calcita) 4,5 × 10 −9 

Carbonato de calcio (aragonita) 6,0 × 10 −9 

SrCO3 Carbonato de estroncio 9,3 × 10 −10 

CoCO3 Carbonato de cobalto (II) 1,0 × 10 −10 

CdCO3 Carbonato de cadmio 1,8 × 10 −14 

PbCO3 Carbonato de plomo (II) 7,4 × 10 −14 

Hg2CO3 Carbonato de mercurio (I) 8,9 × 10 −17 

 

 

https://link-springer-com.ezproxy.unal.edu.co/article/10.1007%2Fs11356-016-7810-y#CR9
https://link-springer-com.ezproxy.unal.edu.co/article/10.1007%2Fs11356-016-7810-y#CR31
https://link-springer-com.ezproxy.unal.edu.co/article/10.1007%2Fs11356-016-7810-y#CR15
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Un factor significativo en la precipitación de iones metálicos en MICP, es el pH de la 

solución, ya que afecta la actividad de los grupos funcionales (carboxilo, hidroxilo y amina), 

así como la competencia entre los iones metálicos y el protón por los sitios de unión de la 

superficie celular (Zhao et al., 2017). Estudios cinéticos hechos por (Pokrovsky & Schott, 

2002) establecen la estrecha relación que tiene el pH con la velocidad de disolución de la 

mayoría de carbonatos metálicos en casos como: (i) bajo soluciones fuertemente ácidas 

(pH ≤ 3), la velocidad será independiente del pH; (ii) en condiciones ligeramente ácidas (3 

≤ pH ≤ 5), la velocidad aumenta con la actividad de H+; (iii) a un pH que varía de 5 a 8, la 

velocidad será independiente del pH; (iv) bajo soluciones alcalinas (pH > 8), la velocidad 

disminuye con el pH, es decir que a medida que se aumenta el pH los carbonatos serán 

más estables en la solución. 

 

En las siguientes sub-secciones se describirán los mecanismos y resultados obtenidos de  

los estudios más recientes  que involucran el proceso de precipitación de carbonatos 

inducida microbiológicamente para la remediación de entornos contaminados con metales 

y metaloides tóxicos, particularmente Pb, Cd, Cr y As. 

4.1.1 Inmovilización de plomo por MICP  

En la investigación de Mwandira et al. (2019) implementan el proceso MICP como un 

método para estabilizar la escoria de horno contaminada con Pb (KS) y los residuos de 

plantas de lixiviación (LPR) de una mina abandonada en Kabwe, de la provincia de Zambia. 

Para dicho estudio, la bacteria utilizada fue la Pararhodobacter sp. donde se empleó como 

medio de cultivo ZoBell 2216, el cual fue preparado con agua de mar artificial (Tabla 4-7), 

y ajustado a un pH de 7,6–7,8. La  Pararhodobacter sp. se precultivó durante 24 h en 5 ml 

del medio para luego extraer 1 ml  y depositarla en 100 ml del cultivo principal en el mismo 

medio a 30 °C durante 48 h. 
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Tabla 4-7: Composición química del agua de mar artificial (g/L) (Mwandira et al., 2019). 

NaCl MgCl2·6H2O Na2SO4 CaCl2·2H2O KCl 

24,53 11,11 4,094 1,535 0,695 

KBr SrCl2 H3BO3 NaF NaHCO3 

0,101 0,043 0,027 0,003 0,201 

 

Las muestras  de residuos de plantas de lixiviación LPR y escoria con plomo KS se secaron 

en horno a 110 °C durante 48 h, se envasaron en una jeringa estéril de 35 ml, y luego se 

agregaron 16 ml de suspensión bacteriana en los días (1, 3, 5 y 7). Así mismo, se añadieron 

20 ml de solución de cementación (urea 0,5 M, cloruro de calcio 0,5 M, hidrogenocarbonato 

de sodio 0,02 M, cloruro de amonio 0,2 M y 3 g/L de caldo de nutrientes). 

Con el fin de imitar las condiciones de inyección in situ en el tratamiento del suelo 

contaminado, se realizaron dos conjuntos de experimentos (Figura 4-33): el primero, 

denominado método sumergido, donde se dejaron 2 ml de solución de cementación sobre 

la superficie de los desechos para imitar condiciones saturadas (Figura 4-33a); y el 

segundo, denominado método de flujo continuo, donde la solución se agregó 

secuencialmente con toda la solución drenada (Figura 4-33b). Para determinar la liberación 

acumulativa de plomo se empleó el método EPA1315 utilizando un tanque semi dinámico 

de lixiviación, como se muestra en la figura 4-34 (USEPA, 2017).La velocidad de liberación 

de las muestras biocementadas de escoria de plomo KS y escoria de plomo, en residuos 

de plantas de lixiviación. KS / LPR tratadas por el método de flujo continuo se sumergieron 

en agua desionizada en relación al área de superficie liquida, y después de 231 días el 

lixiviado se recogido en un cubo sellado de polietileno de alta densidad. 
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Figura 4-33: Configuraciones experimentales para (a)  flujo sumergido y (b) flujo continuo. 

Adaptado de Mwandira et al. (2019). 

 

Figura 4-34: Método EPA1315 lixiviación: (a) KS biocementado y (b) KS/LPR 

biocementado. Tomado de Mwandira et al. (2019). 

  

Los resultados por XRD, revelaron que la composición mineral del material de desecho de 

mina estabilizado de la muestra  de escoria de plomo KS incluía cuarzo, hematita, goetita, 

magnetita, cerusita y anglesita (Figura 4-35). Los dos últimos son la base del plomo y se 

encuentran asociados a los desechos que contienen sulfuro.  
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Por otro lado, los patrones XRD obtenidos de los desechos biocementados KS/LPR fueron 

similares a los originales (Figura 4-35) pero con la calcita como componente mineral más 

abundante, que actuaba como un aglutinante de los desechos que los hacía menos solubles 

y propensos a causar toxicidad en la naturaleza.  

Figura 4-35: Patrones de difracción de rayos X (DRX) de KS y KS/LPR no tratados y 

biocementados. Adaptado de Mwandira et al. (2019). 

 

En los análisis revelados por SEM se evidencia el KS no tratado, de forma rugosa y 

separado (Figura 4-36a,b), mientras que para el KS biocementado, el CaCO3 se encuentra 

depositado sobre la superficie y entre los granos de arena (Figura 4-36c,d), generando una 

disminución en el tamaño del espacio de los poros al llenar los huecos entre las partículas 

y causar su unión (Ng et al. 2012; Rowshanbakht et al. 2016; Mujah et al. 2017). 
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Figura 4-36: Micrografías SEM: (a) KS no tratado aumentado ×100, (b) KS no tratado 

aumentado ×300, (c) KS biocementado por método sumergido aumentado ×100, y (d) KS 

biocementado por método sumergido aumentado ×300. Tomado de Mwandira et al. (2019). 

 

Los resultados de la prueba de lixiviabilidad confirmaron que Pb2+ estaba por debajo de 

0.001 mg/L tanto para el KS biocementado como para el KS/LPR, lo que demuestra que 

este se inmovilizó de manera efectiva. Así mismo, es evidente un aumento del pH del 

lixiviado del KS biocementado y KS/LPR (Figura 4-37a) en comparación con el agua 

desionizada inicial, esto debido a la capacidad de amortiguación que tiene el CaCO3 en el 

material biocementado (Zhang et al. 2016b). 
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Figura 4-37: Prueba de lixiviación para KS biocementado y KS/LPR por método de flujo 

continuo: (a) pH y (b) Conductividad hidráulica. Tomado de Mwandira et al. (2019). 

 

En el estudio también se observó que el KS biocementado tenía una mayor resistencia, 

debido a la hidrólisis de urea en la precipitación de CaCO3, lo que redujo significativamente 

la conductividad hidráulica (Figura 4-37b). Los hallazgos de este estudio concuerdan que 

la biocementación para el manejo de los desechos mineros basado en el proceso MICP es 

una técnica ecológica, fácil de administrar y rentable porque utiliza materiales in situ, 

además de aliviar el agrietamiento, la erosión y controlar la difusión del polvo.  

Es importante resaltar que los estudios de Mwandira et al. (2017) a escala de laboratorio 

sirvieron como punto de partida para la investigación in situ, ya que en ella se pudo evaluar 

la alta actividad ureolítica de la Pararhodobacter sp., además de su resistencia cuando es 

inyectada en la tierra y el tiempo de prolongación en mantener su actividad enzimática que 

logra la biocementación e inmovilización de los iones tóxicos.  

Para determinar las condiciones de solidificación y de biorremediación necesarias, 

Mwandira et al. (2017) realizaron experimentos in vitro por bioaugmentación. Los resultados 

demostraron que el plomo (Pb) puede ser biorremediado por Pararhodobacter sp. ya que 

fue capaz de eliminar por completo 1036 mg/L de Pb2+ durante 6 h de incubación a través 

de la elevación del pH en condiciones alcalinas (8,0–9,1).  
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Así mismo por análisis de SEM y XRD se confirmó la precipitación del Pb2+ con la calcita o 

vaterita que fueron los minerales predominantes. La figura 4-38 muestra imágenes SEM y 

patrones XRD del control (a,c) y de los precipitados biorremediados (b,d).  

Figura 4-38: Imágenes SEM (a, b) y patrones XRD (c, d) Tomado de Mwandira et al. (2017). 

 

Los precipitados formados por Pararhodobacter sp. en ausencia de Pb2+ (a,c) y presencia 

de Pb2 + 5 mM (b,d), siendo C = Calcita ; V = Vaterita ; L = óxido de plomo (PbO) (Mwandira 

et al., 2017). 

En el estudio, el carbonato de calcio incorpora iones libres de Pb2+ a través de la sustitución 

divalente del ion calcio en la red de CaCO3, por lo que ocurre una transformación hacia una  

forma de plomo químicamente estable y no tóxica (Li et al., 2013). 
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Otras investigaciones de MICP aplicados para la inmovilización de plomo, como la descrita 

por Achal et al. (2012), demuestran su eficiencia con la bacteria Kocuria flava CR1 para la 

remediación de suelos suplementados con 100 mg de Pb2+/kg-suelo. Los resultados 

mostraron que incubar el suelo contaminado con K. flava CR1 podría reducir el Pb activo, 

aliviar el estrés por Pb y estabilizar el suelo contaminado con Pb (Huang, et al., 2006). 

Además también se evidenció un aumento en la concentración de carbonatos de plomo en 

el suelo de 5,9 mg/kg a 35,1 mg/kg. 

4.1. 2 Inmovilización de Cadmio por MICP 

Como estrategia para mejorar el rendimiento de MICP en la inmovilización de cadmio, Wang 

et al.(2019) diseñaron una serie de experimentos con el fin de hacer la conversión de calcita 

a hidroxiapatita (HAP) ya que este último, tiene una Kps de 1,0 × 10-56   – 1.0 × 10-88, bastante 

más baja que el de la calcita 3,4 × 10-9 (Rakovan, 2002), lo que le atribuye una mayor 

estabilidad y prolongación al mineral al inmovilizar un metal tóxico como el cadmio. Según 

Chakhmouradian et al. (2017) los iones metálicos pueden incorporarse en la estructura de 

la HAP por sustitución. 

Para este estudio inicialmente se realizó la precipitación de CaCO3 empleando la bacteria 

Bacillus pasteurii obtenida del centro de recolección de Guangdong (China), que fue 

cultivada en agar CASO. Los experimentos de MICP se llevaron a cabo en medios 

nutrientes de caldo y urea NBU, y la conversión hidrotérmica de calcita a HAP se realizó, 

introduciendo directamente (NH4)2HPO4 (P/Ca= 0,62., molar) en un matraz, después de la 

precipitación de calcita. Para la inmovilización de cadmio, inicialmente se siguió el proceso 

de precipitación de calcita, agregando una solución madre de CdCl2 para obtener la calcita 

incorporada al Cd, esto con la finalidad de estudiar el destino del Cd en calcita durante la 

transformación mineral. 

Para el siguiente experimento, a la calcita ya precipitada sin cadmio se le agregó la solución 

madre de CdCl2 unos minutos antes de la adición del (NH4)2HPO4. La principal diferencia 

de los dos experimentos fue el tiempo de Cd, antes y después del proceso MICP. Además 

de esto se realizaron ensayos de disolución para estudiar la estabilidad a largo plazo de Cd 

en la hidroxiapatita (Cd-HAP). 
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Los resultados obtenidos demuestran que una vez introducida la Bacillus pasteurii en el 

medio NBU, el pH aumentó de 7,3 a 9,0 en 12 h. Así mismo, los análisis de XRD obtenidos 

muestran que un 0,50 mg/L de Cd precipitó con rastro de vaterita junto con calcita cuando 

la concentración de cadmio acuoso era de 10,0 mg/L (Figura 4-39).  A concentraciones 

mayores no se observó precipitados debido a la muerte bacteriana que origina el metal 

tóxico.  

Figura 4-39: Patrones XRD de calcita precipitada y su conversión a HAP. Tomado de Wang  

et al. (2019). 

 

La conversión a hidroxiapatita (HAP) se favoreció gracias al aumento de temperatura de 30 

a 70 ºC. La fracción HAP en los productos finales varió de 74,94% a 94,27% después de 

72 h, y por ello la conversión de calcita a HAP se puede acelerar a mayor temperatura y a 

una mayor relación P/Ca, como lo concuerdan los estudios de Yoshimura et al. (2004). Por 

otro lado, cuando se introdujo Cd en el sistema, la mayor parte de la calcita se convirtió en 

HAP según patrón de XRD (Figura 4-39), independientemente de si se agregó Cd antes o 

después la precipitación de calcita. 
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Los análisis arrojados por FTIR de la calcita precipitada mostró las bandas características 

de este mineral (υ3, υ2, υ1 y υ4) (Figura 4-40). Así mismo, después de la conversión, 

aparecieron picos (1037.65, 603.69 y 567.04 cm-1) característicos de PO4
3−, al igual que los 

picos (873.71, 1419.54 y 1456.18 cm-1), sugiriendo presencia de apatita carbonatada, y un 

pico amplio (3570.06 cm-1) del grupo OH (Figura 4-40). Los espectros obtenidos con Cd en 

la estructura de HAP fueron muy similares a los obtenidos sin este metal (Figura 4-40). 

Figura 4-40: Espectro FTIR de calcita precipitada y su conversión a HAP. Tomado de Wang  

et al. (2019). 

 

Las observaciones por SEM mostraron que la calcita precipitada tenía agregados con 

morfología romboédrica, esferoidal o bipiramidal (Figura 4-41a). Sin embargo, cuando el 

cadmio se incorporó a la calcita se observaron más agregados esferoidales (Figura 4-41b). 

Esta característica puede atribuirse al control de ingredientes orgánicos basados en la 

biomineralización, ya que las sustancias poliméricas extracelulares tienen muchos sustratos 

orgánicos que pueden controlar el sitio de nucleación, la orientación y forma del cristal, y la 

cantidad de fase final (Lith et al., 2003). En el caso de la HAP, esta mostró cristales 

bipiramidales o en forma de huso (Figura 4-41d). Sin embargo, la morfología cambió a 

tabular cuando se incorporó más Cd en el precursor de calcita (Figura 4-41e).  
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Figura 4-41: Micrografías SEM de calcita precipitada y su conversión a HAP: (a) calcita, (b) 

Cd-calcita, (c) HAP, (d-f) HAP convertida a partir de calcita precipitada con Cd (0,50, 5,00 

y 10,00 mg /L Cd). Tomado de Wang et al. (2019). 

 

 

Marchat et al. (2007) proponen que la adsorción de Cd por HAP comprende tres procesos: 

(1) complejación de la superficie; (2) intercambio de iones; y (3) disolución y precipitación 

heterogénea. Durante el proceso  MICP, el Cd sustituye el Ca en solución sólida (ecuación 

49) al añadir el fosfato al sistema, la calcita se disuelve superficialmente y la HAP se 

recristaliza (Marchegiani et al., 2009).  

CO3 
2− 

+ (1 − x)Ca
2+

 + xCd
2+

 → Ca1−xCdxCO3   (Ecuación 49) 

Los análisis del proceso hidrotérmico de conversión establecen que después del MICP la 

concentración acuosa de Cd se redujo hasta un 29,61%, ya que numerosos iones Cd2+ se 

incorporaron a la estructura de HAP, por lo que el proceso de conversión puede aplicarse 

como una estrategia para mejorar la eficiencia de MICP en la inmovilización de cadmio. 
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Zhao et al. (2017) evaluaron la capacidad de MICP para la inmovilización de Cd en medio 

acuoso, empleando la Bacillus sp. GZ-22, la cual fue aislada de un suelo contaminado con 

metales tóxicos de la provincia de Guizhou (China). En dicho estudio la cepa se inoculó en 

300 ml de medio LB. Asimismo realizaron ensayos de biosorción en lotes con suspensión 

bacteriana de 2 g/l (peso húmedo) en frascos que contenían concentraciones de Cd en 

solución durante 3 h a 35 °C. Para el MICP las condiciones fueron las mismas, excepto que 

se agregó solución de Cd con urea 6,67 M. Por ello, en los experimentos de precipitación 

se emplearon diferentes concentraciones de Cd (10 a 50 mg/L) que se prepararon a partir 

de una solución madre (20 g/L). Además, se investigaron los efectos de las concentraciones 

iniciales de metal, el tiempo de contacto y el pH sobre la eficiencia de eliminación de Cd.  

Los resultados obtenidos en cuanto el efecto de las concentraciones de cadmio  sobre el 

crecimiento bacteriano, indican que el  Cd inhibió el crecimiento de GZ-22 de una manera 

dependiente de la concentración. Así mismo, la tasa de precipitación disminuyó junto con 

un aumento de la concentración de iones de Cd, es decir que a una concentración más 

baja, una proporción más alta de iones Cd puede interactuar con los sitios de adsorción en 

la superficie de la célula bacteriana; sin embargo, a concentraciones más altas, hay sitios 

de sorción insuficientes para combinarse con más iones Cd (Zhao et al., 2017). 

La eficiencia máxima de precipitación en MICP fue de 4,71 mg/g cuando la concentración 

de Cd fue de 30 mg/L , con una tasa de eliminación del 53,06% a 10 mg/L de ion Cd inicial, 

que fue hasta un 11% mayor que la tasa de biosorción (Figura 4-42a). 
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Figura 4-42: a. Efecto de la concentración inicial de Cd2+ sobre la precipitación por biomasa 

húmeda de la cepa GZ-22 a 35 °C; b. Efecto del pH sobre la precipitación de Cd2+ 

(concentración inicial de 10 mg/L; tiempo de interacción 3 h). Tomado de Zhao et al. (2017). 

 

En cuanto al pH en la precipitación de los iones metálicos, se observó que a pH 6 ocurrió 

la mayor tasa de eliminación en MICP, mientras que la biosorción óptima fue a pH 5 (figura 

4-42b). Por otro lado, la capacidad de precipitación de Cd aumentó rápidamente al principio, 

pero disminuyó después de 10 h y casi alcanzó la meseta con respecto al tiempo de 

reacción. Así mismo, los análisis XRD de los precipitados confirmaron la presencia de 

CdCO3 (Figura 4-43).  

Figura 4-43: Patrón de XRD de los precipitados inducidos por la cepa Bacillus sp. GZ-22 

en solución de iones de Cd. Tomado de Zhao et al. (2017). 
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Teniendo en cuenta los resultados, la eliminación de Cd por MICP con la bacteria Bacillus 

sp. GZ-22 demuestra ser una técnica altamente eficiente en comparación con la biosorción, 

sin embargo, a concentraciones mayores de cadmio la actividad ureolítica de la bacteria se 

inhibe. 

4.1.3 Inmovilización de Cromo por MICP 

Como tratamiento para disminuir las concentraciones de Cr(VI) acumuladas en tejidos de 

Pisum sativum, Kumari et al. (2014) aplicaron MICP en un suelo contaminado con Cr(VI) 

que se utilizó para la siembra de Pisum sativum. Dicho estudio empleó la bacteria Bacillus 

cereus YR5 aislada del río Yangtze (China). La bacteria se cultivó en agar urea, para 

confirmar producción de ureasa, y así mismo se midió resistencia contra Cr(VI) 

suplementando el agar de acetato con 50, 100, 150, 200 y 250 mg/L de K2Cr2O7 (Achal et 

al., 2013). 

Por otro lado, las muestras de suelo contaminado tenían una concentración de 1,8 mg/kg 

de Cr(VI). Estas muestras fueron tamizadas, secadas y esterilizadas, para posteriormente 

adicionar 100 mg de K2Cr2O7 por cada kilogramo de suelo. En la siembra se empleó una 

maceta que contenía 5 kg de suelo y 500 ml de cultivo bacteriano. De igual manera las 

semillas de P. sativum se esterilizaron, y se germinaron en la oscuridad a 22 °C. Una 

semana después de haber culminado los experimentos de biorremediación, las plántulas 

se cultivaron en dos grupos de macetas control y tratamiento. 

Después de dos meses, se realizó el análisis de los suelos y de los tejidos vegetales con el 

fin de estimar la cantidad de Cr(VI) por el método de difenilcarbazida (APHA-AWWA-WEF, 

2012) Después de la biorremediación, el Cr(VI) se redujo de 100 a 1,86 mg/kg en 

comparación con 39,3 mg/kg en el suelo control (Figura 4-44). También se evidenció un 

aumento de carbonato ligado al Cr(VI), en donde el ion metálico se incorporó en la superficie 

de calcita durante su crecimiento cristalino, lo que condujo a un impedimento en la liberación 

de Cr(VI) en el suelo (Tang et al., 2007; Achal et al., 2013). Por ello la fracción 

intercambiable se redujo, debido a la menor movilidad y biodisponibilidad del metal tóxico.  
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Figura 4-44: Concentración de Cr (VI) en suelos contaminados (no tratados) y tratados con 

MICP.Tomado de Kumari et al. (2014) 

 

 

El cromo también se encontró asociado a la materia orgánica y a óxidos de Fe-Mn para 

ambas muestras de suelo. Comparado con el contenido de Cr(VI) de 7.5–18  mg/kg de 

diferentes tejidos de P. sativum cultivados en suelo contaminado, la biorremediación dio 

como resultado un contenido de Cr(VI) de solo 0,34–0,65  mg/kg en su raíz, tallo y hoja. 

Además, el análisis EDS (del inglés, Energy Dispersive Spectroscopy)  reveló un pico agudo 

de Cr en tallos de P. sativum cultivados en suelo contaminado, que no fueron notables 

cuando se cultivaron en suelo tratado (Figuras 4-45 y 4-46). También se evidenciaron picos 

correspondientes a magnesio, potasio, cloro y calcio, lo que sugiere que la MICP no alteró 

la movilidad de estos elementos del suelo a las plantas.  
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Figura 4-45: Espectro EDS del tallo de P. sativum cultivado en suelo contaminado con Cr 

(VI) que muestra el pico de Cr. Tomado de Kumari et al. (2014)  

 

 

Figura 4-46: Espectro EDS del tallo de P. sativum cultivado en suelo contaminado con Cr 

(VI) remediado con MICP. Tomado de Kumari et al. (2014) 
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La MICP evaluada desde la perspectiva de fitoacumulación de Cr (VI) resulta ser un método 

eficiente para la remediación del metal. Sin embargo, es importante establecer un protocolo 

para una aplicación real de dicho estudio en campo.   

En otros estudios de inmovilización de cromo, Achal et al. (2013) estudiaron la capacidad 

de la Bacillus sp. CS8 aislada de la escoria de Cr para la biorremediación de Cr(VI) basada 

en MICP. La bacteria CS8 se inoculó en medios NB (caldo de nutrientes) que contenía 2% 

de urea y 25 mM de CaCl2, a 30 °C y 130 rpm. Así mismo, se preparó una estructura 

consolidada como ladrillo a partir de la escoria de cromo recolectada de una fábrica de 

aleación de acero de la provincia de Hunan (China). Para ello, se mezcló 800 g de escoria, 

200 g de arena y 100 g de suelo con 100 ml de células bacterianas 5x107 UFC/ mL 

(Unidades formadoras de colonias por mililitro) 

La concentración de Cr (VI) se estimó por el método de difenilcarbazida (APHA-AWWA-

WEF. 2012), además de realizar pruebas de resistencia a la compresión, absorción de agua 

y comportamiento de lixiviación. Las muestras de escoria recogidas y biorremediadas se 

analizaron por SEM y EDS con un analizador de rayos X de energía dispersiva para 

determinar la composición elemental. 

Los resultados obtenidos indican que la cepa bacteriana CS8 fue capaz de crecer a altas 

concentraciones de Cr(VI) debido a mecanismos de resistencia específicos y factores 

ambientales. Así mismo, los resultados de Cr(VI) por extracción secuencial para diferentes 

fracciones indican que la movilidad de Cr(VI) disminuyó de 124,8 mg/kg a 2,6 mg/kg en la 

fracción intercambiable de escoria de Cr y aumentó notablemente en la fracción 

carbonatada después de la biorremediación, en comparación al ladrillo control (figura 4-47) 
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Figura 4-47: Concentración de Cr (VI) en ladrillos de escoria Cr para el control y muestras 

bacterianas. Tomado de Achal et al. (2013)  

 

 

Se encuentra que Cr (VI) se incorpora en la superficie de calcita, adquiriendo resistencia  a 

los reductores gaseosos (Hua et al., 2007), implicando una mayor estabilidad a largo plazo. 

Así mismo, los ladrillos de escoria de Cr desarrollaron una alta resistencia a la compresión 

con baja permeabilidad. La mejora en la resistencia es atribuida a la deposición de CaCO3 

en las superficies celulares y dentro de los poros de la matriz Cr- escoria-arena-suelo, que 

tapa los poros dentro de especímenes enteros (Ramachandran et al., 2001; Ghosh et al., 

2005; Achal et al., 2009). 

El comportamiento de lixiviación evidenció una notable disminución en la concentración de 

Cr (VI) después de la biorremediación. A través de SEM se pudo confirmar el proceso MICP 

ya que la micrografías obtenidas para la columna de escoria de Cr tratada con bacterias, 

reflejaron tanto hendiduras bacterianas como la presencia de prominentes cristales 

depositados en la superficie de la escoria de Cr (Figura 4-48a), mientras que para la 

columna control presentó una morfología típica de la escoria de Cr, apareciendo como 

partículas discretas (Figura 4-48b). 
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Figura 4-48: Micrografías SEM para (a) escoria de Cr recogida de una columna tratada con  

Bacillus sp. CS8  y (b)  escoria de Cr recogida de la columna control. Tomada de Achal et 

al. (2013) 

 

Los análisis por EDS mostraron claramente picos de cromo para los lixiviados recolectados 

de la columna control que muestra una gran abundancia de los componentes principales 

de aluminosilicatos junto con pico agudo de Cr (Achal et al.,2013) (Figura 4-49), mientras 

que para la columna de escoria  tratado el pico de Cr era insignificante (figura 4-50)  

Figura 4-49: Espectro EDS para escoria de Cr recogida de la columna control. Tomado de 

Achal et al. (2013)  
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Figura 4-50: Espectro EDS para columna de escoria tratada con MICP que muestra una 

cantidad insignificante de Cr. Tomada de Achal et al. (2013)  

 

La deposición de calcita en la superficie de la escoria de Cr reduce la permeabilidad, lo que 

lo hace resistente a la erosión por la lluvia, evitando así que los cuerpos de agua se 

contamine, esta tecnología tiene un gran potencial en la remediación de sitios contaminados 

con escoria de Cr. 

4. 1.4 Inmovilización de Arsénico por MICP 

Achal et al. (2012) investigaron la capacidad de la bacteria ureolítica Sporosarcina 

ginsengisoli para remediar un suelo contaminado con As(III) de la provincia de Urumqi 

(China). Dicho estudio consistió en aislar bacterias del sitio contaminado resistentes al 

arsénico, y para ello se inoculó un gramo de suelo en 50 ml de caldo nutriente (NB) que 

contenía 100 mg/L de solución de As2O3 y se incubó a 30 °C durante 48 h en condiciones 

de agitación (130  rpm). Se seleccionaron los aislamientos bacterianos que podían tolerar 

la concentración más alta de As(III) al realizar recuento de placas en agar con As2O3. Las 

colonias se transfirieron a un medio de agar urea. La colonia designada como CR5 fue 

seleccionada y se inoculó por 7 días en medio NBU a pH 8,0 que fue suplementado con 50 

mM As2O3. 
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Los estudios de remediación se realizaron en un vaso de precipitado que contenía 100 g 

de suelo contaminado con arsénico suplementado con 500 mg/kg As2O3  y 200 ml de S. 

ginsengisoli CR5 (107 UFC/ml). Para el experimento control se realizó lo mismo pero sin la 

adición de células bacterianas. Después de 10 días, las muestras de suelo se analizaron 

por extracción secuencial de Tessier (Tessier et al., 1979) por espectroscopia ATR-FTIR 

(Del inglés, Attenuated Total Reflection–Fourier Transform Infra-Red)  y XRD (Del inglés, 

X-ray Powder Diffraction) 

Los resultados obtenidos indican que la S. ginsengisoli CR5 tiene una alta producción de 

ureasa y es capaz de crecer en medios con mayores concentraciones de arsénico, lo que 

sugiere que esta bacteria pudo haber desarrollado resistencia a este metaloide en un 

intento de proteger componentes celulares sensibles. De igual manera, al comparar las 

células bacterianas cultivadas en medios sin y con As (III), este último reveló una 

disminución en el crecimiento, probablemente por su efecto de retraso en el crecimiento 

bacteriano debido al aumento en el número de sitios de unión en la membrana que la hace 

menos efectiva para transportar materiales necesarios para su crecimiento celular 

(Aksornchu et al., 2008; Liu et al., 2004). 

También se evidenció una disminución significativa en la fracción intercambiable de las 

muestras remediadas con una concentración de arsénico de 0,88 mg/kg, en comparación 

al control que contenía  25,85 mg/kg de arsénico (Figura 4-51).   

Figura 4-51: Concentración de arsénico en fracciones de suelo para muestras control y 

biorremediada. Tomado de Achal et al. (2012) 
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Se encontró que las muestras de suelos biorremediadas contenían un 2.2 mg/kg de 

arsénico asociado a materia orgánica en la fracciones intercambiables, esto sugiere que la 

competencia por los sitios de unión activa en superficies minerales entre ácidos orgánicos 

y especies de As puede resultar en la disminución de los niveles de retención de As (Wang, 

2006). Por otro lado las concentraciones de las muestras biorremediadas mejoraron el 

contenido de As en la fracción de carbonato del 14,7% al 22,3% en comparación con el 

control (Figura 4-51)  

La precipitación del complejo arsénico-calcita impide la liberación de As en el suelo debido 

a que el metaloide se incorpora en la calcita mediante un mecanismo de solución sólida, ya 

que los iones CO3
2−son reemplazados por iones AsO3

2-(Wang, 2006).Los resultados 

obtenidos para las muestras biorremediadas por FTIR (figura 4-52) revelaron la presencia 

de carbonato de calcio como una banda fuerte a 1550cm −1, así mismo los tres picos 

ubicados entre 1250 y 1550  cm −1 se pueden atribuir a la unión C – O del CaCO3 (Chen et 

al., 2011) 

 

Figura 4-52: Espectros FTIR para muestras de suelo biorremediadas con S. ginsengisoli 

CR5 y control. Tomado de Achal et al. (2012) 
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Los análisis de XRD confirmaron la presencia de minerales como gwihabaita, calcita, 

vaterita y aragonita en muestras de suelo biorremediada mientras que para las muestras 

de suelo control el cuarzo y la halita fueron los minerales dominantes (Figura 4-53) Se ha 

informado que la gwihabaita pudo haberse formado durante la actividad de la ureasa, lo 

que podría ser útil para la coprecipitación del As. Los espectros de XRD también 

evidenciaron cristales de calcita, aragonita y vaterita, además de productos coprecipitados 

de calcita con As (III) (Figura 4-53) 

Figura 4-53. Espectros de XRD  en muestras de suelo tratadas con  S. ginsengisoli CR5 y 

y muestra control  (C, calcita; A, aragonita; C-As, precipitado de calcita-arsenito; V, vaterita; 

G, gwihabaita; Q, cuarzo; H, hálito) Tomado de Achal et al. (2012) 

 

 

Este estudio demostró la eficiencia que tiene MICP para la remediación de una muestra de 

suelo contaminado con arsénico y la capacidad que tiene la S. ginsengisoli CR5 para tolerar 

altas concentraciones de este metaloide, gracias a su actividad ureolítica que permitió dicha 

precipitación 
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4.1.5 Aplicaciones de MICP en otros metales  

Además de inmovilizar (As, Cr, Pb, y Cd) por MICP, otros estudios han aplicado este 

proceso en la remediación de metales como Níquel y Cobre. Un ejemplo de ello lo evidencia 

la investigación a escala real propuesta por Zhu et al. (2016) que consistió en aplicar 

Bacillus cereus NS4 para la inmovilización de Ni de un suelo industrial recolectado de una 

fábrica de baterías. Este estudio demostró una alta eficiencia en la inmovilización del Ni, 

reduciendo de 400 mg/kg a 38 mg/kg la fracción intercambiable del suelo industrial. Así 

mismo, la concentración de Ni asociada a la fracción carbonatada aumentó 

significativamente en el suelo industrial, debido a la precipitación de níquel en la red 

cristalina de CaCO3, que se inmovilizó en forma de NiCO3. 

Por otro lado, Chen (2019) propone la bioestimulación como método para  acelerar el 

proceso MICP en la inmovilización de Cobre in situ. Dicho estudio se enfocó en preparar 

parcelas artificiales de suelo enriquecidas con 100 mg/kg Cu, las cuales se usaron en el 

tratamiento de la bioestimulación con medios NBU ricos en urea y calcio. Estos medios se 

rociaron a través de las parcelas durante un mes, posteriormente se analizaron las 

fracciones de cobre, donde se evidencio, la unión del metal al carbonato, a óxidos de Fe-

Mn entre otros. Por lo tanto MICP inducido por bioestimulación resultó en más del 90% de 

inmovilización de Cu en el suelo. Así mismo, la coprecipitación estable de Cu-calcita o 

precipitación de Cu como carbonato de cobre, condujo a una restricción en la liberación de 

metal en el suelo. 

Torres et al., (2018) reporta las eficiencias de remoción para diferentes metales (Cu, Pb, 

Cd, Ni, Zn, Cr y Co) al implementar la MICP con bacterias aisladas de suelos contaminados 

(Tabla 4-8). De este reporte las mayores eficiencias fueron para el plomo (98–100%), 

cadmio (96–100%) y níquel (93–100%) y las menores para el cobre (89–97%) y cromo (39-

65%). Estos valores indican que la MICP es eficaz cuando se aplica en medios con Pb, Cd 

y Ni. Sin embargo, en el caso del cobre y cromo que tienen bajas eficiencias, podría deberse 

a una menor tolerancia de la cepa bacteriana al metal  atribuida en gran parte a su 

naturaleza tóxica. 
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Tabla 4-8: Reporte sobre remoción de metales a través del proceso de precipitación de 

calcita inducida microbiológicamente (MICP). Adaptado de Torres et al (2018) 

Cobre Cepa  Medio Calcio 
Mm 

Urea 
Mm 

metal 
Mm 

T °C pH 
  

% 

Kocuria flava CR1 Caldo de 
nutrientes 

25 333 4.0,4,0 30 8 97 

Sporosarcina 
pasteurii 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 14,88 30 nr 90,5 

Terrabacter 
tumescens 

90 

Sporosarcina sp. R-
31323 (UR31) 

90 

Bacillus lentus (UR41) 89,5 

Sporosarcina 
koreensis (UR47) 

93 

Sporosarcina 
globispora (UR53) 

89,5 

Sporosarcina 
pasteurii 

Caldo de 
nutrientes 
oxoide 
CM0001 / 
NH 4 Cl / 
bicarbonato 
de sodio 

50 333 0,01 30 6,5 100 

0,5 0,5 30 

5 100 

Níquel Sporosarcina 
pasteurii 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 15,43 30 nr 90 

Terrabacter 
tumescens 

90 

Sporosarcina sp. R-
31323 (UR31) 

90 

Bacillus lentus (UR41) 89 

Sporosarcina 
koreensis (UR47) 

89 

Sporosarcina 
globispora (UR53) 

89 



 
 
 

89 
 

Terrabacter 
tumescens A12 

NH 4 –YE 
medio 

  500 15,43 Nr nr 90 

Plomo Sporosarcina 
pasteurii 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 7,19 30 nr 
 

 

 

 

100 

Terrabacter 
tumescens 

100 

Sporosarcina sp. R-
31323 (UR31) 

100 

Bacillus lentus (UR41) 100 

Sporosarcina 
koreensis (UR47) 

100 

Sporosarcina 
globispora (UR53) 

100 
 
 
 
 

Enterobacter 
cloacae KJ46 

NH4-YE 
medio 

0 500 0,035 30 7,7 68 

Enterobacter 
cloacae KJ47 

  0,028 54 

Sporosarcina 
pasteurii 

Caldo de 
nutrientes 
oxoide 
CM0001 / 
NH 4 Cl / 
bicarbonato 
de sodio 

50 333 0,05 30 6,5 100 

0,5 0,5 100 

5 100 

Pararhodobacter sp. Caldo marino 
ZoBell 2216 

500 500 5 30 7,6-
7,8 

100 

Penicillium 
chrysogenum CS1 

caldo de 
martin 
modificado 

40 333 0,48 27 6,5 98,7 

0,96 98,8 

Cobalto Sporosarcina 
pasteurii 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 15,4 30 nr 92 

Terrabacter 
tumescens 

91,5 

Sporosarcina sp. R-
31323 (UR31) 

94 

Bacillus lentus (UR41) 90 



 
 
 

90 
 

Sporosarcina 
koreensis (UR47) 

93 

Sporosarcina 
globispora (UR53) 

90 

Terrabacter 
tumescens A12 

Nr 91 

Zinc Sporosarcina 
pasteurii 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 14,68 Nr nr 95,5 

Terrabacter 
tumescens 

97 

Sporosarcina sp. R-
31323 (UR31) 

99,5 

Bacillus lentus (UR41) 93 

Sporosarcina 
koreensis (UR47) 

99 

Sporosarcina 
globispora (UR53) 

96,5 

Sporosarcina 
pasteurii 

Caldo de 
nutrientes 
oxoide 
CM0001 / 
NH 4 Cl / 
bicarbonato 
de sodio 

50 333 0,1 30 6,5 100 

2 70 

10 65 

Cadmio Sporosarcina 
pasteurii 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 10,91 30 nr 99,5 

Terrabacter 
tumescens 

100 

Sporosarcina sp. R-
31323 (UR31) 

100 

Bacillus lentus (UR41) 97,5 

Sporosarcina 
koreensis (UR47) 

100 

Sporosarcina 
globispora (UR53) 

98 

Lysinibacillus 
sphaericus CH-5 

Extracto de 
carne de res 
- caldo de 
peptona 

0 333 7,32 30 8,3 99,95 



 
 
 

91 
 

Exiguobacterium 
undae YR10 

Suelo 
mezclado 
con 
suspensión 
bacteriana 
en una 
proporción 
de 2: 1 (p / p) 
en caldo de 
nutrientes 

25 333 39,3 10 7,5 96,7 

97,2 

Nostoc calcicola Reactor 
alimentado 
por lotes 

2,5 Nr 0,0025 25 8 98 

Sporosarcina 
pasteurii 

Caldo de 
nutrientes 
oxoide 
CM0001/ 
NH 4 Cl / 
bicarbonato 
de sodio 

50 333 0,015 30 6,5 100 

0,15 100 

1,5 100 

Sporosarcina 
ginsengisoli 

Caldo de 
nutrientes 

25 333 0,05 Nr 8 96,3 

Terrabacter 
tumescens A12 

NH 4 –YE 
medio 

0 500 10,91 Nr nr 100 

Cromo Penicillium 
chrysogenum CS1 

Caldo Martin 
modificado 

40 333 0,96 27 6,5 65,2 

1,92     39,4 
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4.2 Desafíos y perspectivas en relación a MICP 

La remediación de entornos naturales contaminados con metales y metaloides tóxicos a 

través de MICP proporciona un campo de investigación interesante a la hora de aplicarlo a 

escala real. Sin embargo, surgen ciertos desafíos, como la liberación de amonio que al 

volatilizarse causa una disminución del pH generando una disolución del carbonato de 

calcio. Según Torres et al. (2018) la liberación de amonio se podría minimizar optimizando 

la dosis de urea. Otra  alternativa estaría en reutilizar el amonio para la síntesis de urea, 

basado en la reacción de Basarov (Meessen, 2014). 

Por otro lado, la reutilización de bacterias, se convierte en otra limitación, pues estas no 

estarían disponibles para futuras precipitaciones por la muerte celular que se produce 

después de la precipitación. Aun así, estas proporcionan efluentes ricos en biomasa libre 

que no requieren su posterior eliminación (Torres et al. ,2018). Los sustratos (urea y calcio) 

y el pH del medio son otros de los desafíos por superar. Para el caso de los sustratos, 

dichas fuentes se podrían obtener a partir de desechos típicos que contengan urea y calcio 

ya sea de industrias (fertilizantes, lixiviados de vertederos, papel, procesamiento de huesos) 

o actividades humanas (aguas residuales), mientras que para el mantenimiento de pH entre 

6 y 10, serían necesarios estudios adicionales para efectuar tratamientos de neutralización 

en el caso de que el medio tenga un pH ácido (Torres et al., 2018). 

A futuro, se esperaría que la MICP tenga más campos de aplicación a nivel ambiental, pues 

los pocos estudios que se tienen en relación a la inmovilización de metales y metaloides se 

enfocan más hacia suelos. Sería interesante que esta tecnología se aplicarán en medios 

acuosos, como por ejemplo, el tratamiento de aguas residuales. Así mismo, se espera que 

otros metales tóxicos también puedan inmovilizarse, como el mercurio, ya que se ha 

encontrado que varios microorganismos son resistentes a este metal con diferentes tipos 

de mecanismos de desintoxicación. Por ello sería interesante investigar la remediación de 

este elemento usando la MICP, además porque los carbonatos de mercurio tienen un Kps 

muy bajo (Tabla 4-6) (Tamayo et al., 2019). 
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5.  Conclusiones 

El análisis expuesto indica que la MICP se convierte en un método sencillo y eficaz para el 

tratamiento de metales y metaloides tóxicos ya que minimiza la cantidad de metales y 

metaloides biodisponibles en el ambiente, esto, debido a los diferentes comportamientos 

de incorporación que tiene cada ion metálico en el mineral atribuido a su naturaleza química 

como el estado de oxidación y el radio iónico. 

En relación a lo expuesto sobre la contaminación ambiental de Colombia resultaría 

interesante concernir la tecnología MICP con dicha problemática desde un enfoque 

investigativo a escala real. 

 

Por último, el proceso MICP resulta útil y prometedor para el campo de la biorremediación, 

sin embargo es importante establecer un protocolo que dé solución a las limitaciones que 

conlleva el aplicar este método en campo real, como el ajuste del pH, la liberación de 

amonio, la fuente de sustrato (calcio / urea) y el inoculo, así mismo es necesario considerar 

futuras investigaciones de MICP enfocadas hacia la remediación de aguas contaminadas 

con metales y metaloides. 
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