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RESUMEN

Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs) son compuestos recalcitrantes, toxicos,
carcinogénicos y mutagénicos. Cuyos efectos sobre la flora y fauna resultan en la
absorcion y acumulacion de toxicos en las cadenas alimentarias y, en algunos casos, en
graves problemas de salud y defectos genéticos en los seres humanos. Los HAPs
liberados al medio ambiente pueden ser eliminados por volatilizacién, foto-oxidacion,
oxidacién quimica, bioacumulacion y biodegradacion. Como el uso de consorcios
microbianos es una estrategia promisoria para la biodegradacion de HAPs, en este
estudio se selecciond una cepa bacteriana aislada de un sitio contaminado con petroleo,
para formar un consorcio y se determind el potencial de biodegradacion de HAPs por
dicho consorcio. La capacidad de biodegradacion de HAPs de los aislados bacterianos
fue evaluada a tres concentraciones de petréleo, equivalentes a 13.1, 24.15 y 49.47 mg
de HAPs/kg de suelo, después de 80 dias de incubacion, en microcosmos. De las cuatro
cepas que mostraron mayor biodegradacion de HAPs se hizo la secuenciacién del
fragmento 16S ADNr. Por otra parte, se evalué la degradaciéon de HAPs por P. ostreatus
en cultivo liquido a tres concentraciones de HAPs (25.99, 49.01 y 80.05 mg/l) después de
15 dias de incubacion. Finalmente, se determiné la degradacion de HAPs por el consorcio
bacteria - P. ostreatus a 138.35 y 268.23 mg/kg de HAPs después de 50, 80 y 110 dias.
Tres de las cuatro cepas estudiadas fueron identificadas y su secuencia fue enviada a la
base de datos del NCBI cuyos numeros de accesion son: Ochrobactrum intermedium
(KU551925), Pandoraea pnomenusa (KU551926) y Ochrobactrum sp. (KU551924). La
mayor degradaciéon a 13.1 mg/kg fue por la cepa SA2-09 (82.7%), mientras que a
concentraciones de 24.5y 47.49 mg/kg, O. intermedium presenté los mayores porcentajes
de degradacion, 69.8 y 80.9%, respectivamente. Las cuatro cepas fueron capaces de
degradar HAPs del petréleo en el suelo contaminado. P. ostreatus obtuvo porcentajes de
degradacion de 85.8, 91.8 y 98.2% a concentraciones de 25.99, 49.01 y 80.05 mg/l de
HAPs, respectivamente. El consorcio O. intermedium-P. ostreatus degrad6 86.69 y
75.47% de 138.35 y 268.23 mg/kg, respectivamente; mientras que P. ostreatus degrad6
83.3y 68.29% y O. intermedium 72.04 y 69.91%, respectivamente. El consorcio bacteria-
hongo presenté mayor capacidad para degradar HAPs que O. intermedium y P. ostreatus
y puede considerarse como una alternativa para la biorremediacion de suelos

contaminados con hidrocarburos.
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ABSTRACT

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are recalcitrant, toxic, carcinogenic and
mutagenic compounds. Whose effects on flora and fauna cause absorption and
accumulation of these toxics in food chains and, in some cases cause severe health
problems and genetic diseases in human. PAHs released to the environment could be
eliminated through volatilization, photo-oxidation, chemical oxidation, biodegradation and
bioaccumulation. How the use of microbial consortia is a promising strategy for
biodegradation of PAHSs, in this study, a bacterial strain was selected for forming a
consortium and it was determined its degradation PAHs potential. The ability to degrade
PAHs from bacterial isolates was evaluated at three concentrations of oil, equal to 13.01,
24.15 and 49.47 mg of PAHs/kg soil, after 80 days of incubation in soil microcosm. From
four the strains that showed highest PAHs degradation was made sequencing of 16S
rDNA fragment. On the other hand, PAHs degradation by P. ostreatus in liquid culture at
three concentrations of PAHs (25.99, 49.01 and 80.05 mg/l) after 15 days of incubation
was evaluated. Finally, PAHs degradation by the consortium bacteria - P. ostreatus at
138.35 and 268.23 mg/kg of PAHs after 50, 80 and 110 days, was determined. Three of
the four strains studied, were identified and their sequences was submitted to the NCBI
database whose accession numbers are: Ochrobactrum intermedium (KU551925),
Pandoraea pnomenusa (KU551926) and Ochrobactrum sp. (KU551924). The highest
degradation at 13.1 mg/kg was the SA2-09 (82.7%) strain, and at concentrations of 24.5
and 47.49 mg/kg, O. intermedium showed the highest percentages of degradation, 69.8
and 80.9%, respectively. The four strains were able to degrade PAHs of petroleum in
contaminated soil. P. ostreatus obtained degradation percentages of 85.8, 91.8 and 98.2%
at concentrations of 25.99, 49.01 and 80.05 mg/l PAHSs, respectively. The consortium O.
intermedium- P. ostreatus degraded 86.69 and 75.47% of 138.35 and 268.23 mg/kg,
respectively, while P. ostreatus presented a degradation of 83.3 and 68.29% and O.
intermedium of 72.04 and 69.91%, respectively. The bacterium-fungus consortium has a
higher ability to degrade PAHs that O. intermedium and P. ostreatus and, can be

considered as an alternative for bioremediation of soil contaminated with hydrocarbons.
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INTRODUCCION

La contaminacién del suelo con hidrocarburos de petréleo tiene un alto impacto ambiental,
los derrames de crudo de petrdleo causan serios problemas al medio ambiente. A pesar
de que la explotacién de este combustible fésil es una actividad econémica vital y genera
beneficios para la sociedad, los derrames ocasionados por el transporte inadecuado y la
transformacion del petréleo generan dafios al ambiente (Jain et al., 2011). Entre los
cientos de hidrocarburos que componen el petréleo, se encuentran los HAPs, que son de
los mas persistentes, éstos se generan durante los procesos de refinacién y combustion

del petréleo (Lors et al., 2012).

Los HAPs estan catalogados por la Environmental Protection Agency (EPA) como
compuestos altamente téxicos, carcinogénicos y mutagénicos para el ser humano (Wang
& Tam, 2011). Su insolubilidad en agua es directamente proporcional al incremento de su
peso molecular. Debido a su recalcitrancia permanecen un periodo largo de tiempo en el
ambiente. Su poca solubiidad en agua hace que no se encuentren en altas
concentraciones en ésta, concentrandose en suelo y aire (Juhasz & Ravendra, 2000). Los
HAPs de 4 a 6 anillos (APM) son mas dificiles de metabolizar en condiciones naturales,
mientras que los de 2 y 3 (BPM) son menos recalcitrantes (Cui et al., 2014; Tam et al.,
2003).

Aunque existen diversas tecnologias para la eliminacién de HAPs, éstas tienen ciertas
limitaciones; los métodos fisicoquimicos y térmicos remueven, alteran o aislan el
contaminante. A pesar de que los métodos térmicos son muy eficaces para eliminar HAPs
del suelo, generan cenizas y toxicos que son expulsados a la atmdsfera sino se hace un
lavado y purificacién de gases; y el suelo queda como un residuo inerte. Ademas el alto
costo y consumo de energia hacen a esta tecnologia inaplicable en paises
subdesarrollados (Haritash & Kaushik, 2009).

Contrario a esto, la biorremediacion es un proceso econémico y amigable con el
ambiente, al transformar los compuestos toxicos en compuestos no peligrosos 0 menos
peligrosos (Shi et al., 2010). Es viable para remover los hidrocarburos del ambiente y
segun del tipo de hidrocarburo a tratar, la remediacion se logra en dias 0 meses (Lisiecki
et al., 2014). En la biorremediacién, los microorganismos juegan un papel muy importante,

se ha comprobado que las cepas puras o consorcios bacterianos degradan HAPSs,
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usandolos como fuente de carbono (Wolicka et al., 2009); la biodegradacién se logra con
hongos en cultivo puro o en consorcio con bacterias (Zhang et al., 2010). En procesos
aerobios, la biotransformacion de los contaminantes generalmente termina en la
mineralizacion, con la produccion de H,O y CO,; mientras que en procesos anaerobios se
obtiene CH, y la biotransformacién de los HAPs de alto peso molecular (APM) en
metabolitos secundarios (Gan et al., 2009).

Para lograr la biorremediacion a velocidades de remocion efectivas se deben tomar en
cuenta las condiciones ambientales, el tipo de microorganismo y la estructura quimica del
compuesto a degradar (Lors et al., 2012). La aplicacion de consorcios microbianos nativos
0 exdgenos en la descontaminacion de suelos con HAPs es exitosa gracias al aumento de
masa microbiana con la consecuente eficiencia de remocion del contaminante (Wu et al.,
2013). Por lo antes mencionado en este estudio se evalué el consorcio O. intermedium-P.
ostreatus como una alternativa de biorremediacion con potencial para degradar HAPs de

crudo de petréleo en microcosmos de suelo.
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| MARCO TEORICO Y ANTECEDENTES

1.1 Composicion quimica del petroleo

El crudo de petréleo es un liquido negro y viscoso, producto de la descomposicion de la
materia organica por medio de procesos anaerdbicos, a alta presion y temperatura,
durante largos periodos de tiempo. Actualmente es uno de los contaminantes ambientales
de mayor preocupacién debido a su alto consumo y su persistencia en las distintas
matrices ambientales (Head et al., 2006). En realidad el crudo es una mezcla altamente
compleja de compuestos, en la que predominan los hidrocarburos, que tienen una amplia
gama de estructuras moleculares (Fig. 1), entre las que se encuentran cadenas lineales y
ramificadas, anillos sencillos, condensados o aroméaticos. Las cadenas y anillos pueden
presentarse tanto saturados como insaturados (Torres-Delgado & Zuluaga-Montoya,
2009). La composicion elemental de un crudo es: 84-87% de C, 11-14% de H, de 0-8% de
S, y de 0-4% de O y N, ademas de metales como el niquel y el vanadio (Howe-Grant,

1996).

ALIFATICOS AROMATICOS RESINAS ASFALTENOS
n-alcanos Monoaromiticos ~ Monomeros de : Moléculas de elevado
peso molecular
@ Piridinas
Isoprenoides Poliaromaticos @
N
A/\/k/\/k/\/k Quinolinas

Cicloparafinas

) Carbazoles

Sulfoxidos

©© Amidas

Figura 1. Estructuras quimicas de los componentes que predominan en el crudo de
petréleo (Torres-Delgado & Zuluaga-Montoya, 2009).
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Los hidrocarburos son extraidos de las formaciones geoldgicas en estado liquido y
gaseoso; al estado liquido se les conoce como petréleo mientras que al estado gaseoso
se les denomina gas natural. Estos compuestos tienen gran importancia en la economia
debido a que son los principales combustibles en uso, asi como gran parte de la materia
prima para todo tipo de plasticos y lubricantes, entre otros. Ortiz (2007), clasifica a los

hidrocarburos de la siguiente forma:

¢ Hidrocarburos alifaticos
» Saturados (parafinas-alcanos): No tienen enlaces dobles, triples, ni aromaticos.
Involucran a los cicloalcanos, hopanos e isoprenoides (fitano y pristano).
» Insaturados: Tienen uno o mas enlaces dobles (alquenos u olefinas) o triples
(alquinos o acetilénicos) entre sus atomos de carbono.
% Hidrocarburos ciclicos
» Nafténicos: Tienen cadenas cerradas de 3, 4, 5, 6, 7 y 8 atomos de carbono
saturados o0 no saturados (terpenoides y esteranos).
» Aromaticos: Poseen al menos un anillo aroméatico ademas de otros tipos de

enlaces (monoaromaticos, diaroméaticos y poliaromaticos).

Otra forma de clasificar a los hidrocarburos para un estudio mas detallado es agruparlos

en las siguientes familias (Morrison & Boyd, 1998):

% Parafinas volatiles. Son n—alcanos e isoprenoides (alcanos ramificados) de un tamafio
Cl a C10, es la fraccion mas volatil del crudo y la mas susceptible de pérdidas
abidticas por volatilizacién. El gas natural contiene principalmente a las parafinas
volétiles de C1 a C5. Los isoprenoides volatiles, estan representados principalmente

por el isobutano e isopentano.

X3

%

Parafinas no voléatiles. Son n—alcanos e isoprenoides entre Cll1 y C40. Los
isoprenoides varian de C12 a C22 y constituyen entre 1-2% del crudo, llegando a 15%
en crudos degradados. Los componentes entre C1l1l y C15 son de volatilidad
intermedia.

% Naftenos. Estan compuestos por las cicloparafinas o cicloalcanos. Los ciclopentanos
alquilados son los mas abundantes en este grupo y representan hasta un 31% del
crudo. Los compuestos mono Yy diciclicos comprenden del 50 y 55% de esta fraccion,

los triciclicos al 20% vy los tetraciclicos al 25%. Esta familia engloba a los hopanos.
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% Oleofinas. Son alquenos se encuentran en concentraciones traza en el crudo de
petréleo, pero son importantes en los productos resultantes del refinado, ya que se
generan durante el proceso de cracking, constituyendo hasta 30% de las gasolinas y
hasta 1% en combustibles.

% Aromaticos. El crudo contiene una mezcla muy compleja de hidrocarburos aromaticos,
compuesta por moléculas que contienen uno o varios anillos bencénicos en su
estructura. Asi se encuentran los hidrocarburos arométicos monociclicos (un anillo
bencénico) y los hidrocarburos aromaticos policiclicos (dos o mas anillos bencénicos).

v' Hidrocarburos aromaticos monociclicos. Se encuentran el benceno y sus
alquilados (monoalquilados como el tolueno y dialquilados como los xilenos),
formando la familia de los BTEX (benceno, tolueno, etilbenceno y xileno) de
gran importancia ambiental debido a su volatilidad y toxicidad.

v' Hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAPs). Encontramos el naftaleno y sus

alquilados (mono, di, tri y tetrametilnaftalenos).
1.1.1 Hidrocarburos aromaticos policiclicos

Los HAPs son compuestos arométicos con dos o méas anillos de benceno condensados,
se forman durante la descomposicion térmica de moléculas organicas y su posterior
recombinacion. La combustion incompleta a alta temperatura (500 a 800°C) o la union de
material organico a baja temperatura (100 a 300°C) durante periodos largos los produce
(Clar, 1964). Estos compuestos son incoloros, blancos o amarillo palido con bajas
solubilidades en agua, tienen alto punto de ebullicién, puntos de fusion y presiéon de vapor
bajos (Cuadro 1). Al aumentar el peso molecular su solubilidad en agua y la presion de
vapor disminuyen, mientras que los puntos de fusion y de ebullicion aumentan, también

aumenta su persistencia (Patnaik, 1999).

Cuadro 1. Propiedades fisicoquimicas de los HAPs (Clar, 1964).

HAP F.M. P. Ebullicién P. Fusion P.V. (Paa Solubilidad
(°C) (°C) 25°C) acuosa (mg/l)

Naftaleno CioHs 218 80.2 11 30
Fenantreno CisH10 340 100.5 2 x10° 1-2
Antraceno CisH10 342 216.4 1x10° 0.015
Fluorantreno CisH10 375 108.8 1.2x10° 0.25
Pireno Ci6H1o 150.4 393 6.0x10*  0.12-0.18
Benzo (k) fluorantreno CooH12 480 215.7 5.2x10°®
Benzo (b) fluorantreno CooH12 481 168.3 6.7 x 10°
Benzo (e) pireno CooH12 493 178.7 4x107
Benzo (ghi) perileno C,H1o 500 277 6 x 10°
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Las estructuras quimicas de algunos HAPs se dan en la Figura 2, se dividen en dos
clases: los de bajo peso molecular (BPM), estan formados por 2 a 3 anillos aromaticos
como el naftaleno, fluoreno, fenantreno y antraceno entre otros, y los de alto peso
molecular (APM) tienen de 4 a 7 anillos arométicos como el criseno y el pireno, entre otros
(Howsan & Jones, 1998). Las fuentes de HAPs son naturales y antropogénicas; las
naturales son los incendios en bosques y pastizales (en ocasiones provocados por el ser
humano), las erupciones volcanicas y los exudados de arboles. Las antropogénicas
incluyen la quema de combustibles fésiles, alquitran de hulla, madera, aceite usado y los
filtros de aceite (Kaushik & Haritash, 2006), asi como la incineracion de residuos solidos
urbanos, los derrames de petréleo y la descarga de lubricantes automotrices derivados
del petréleo (IARC, 1983).

CO"@?OCQQGQQ

Naftaleno Acenaftinelo -\Lenaitme Fluoreno Fenamreno -\ntraceno

CioHs CiaHg
Fluoranteno Pireno Benzo |a| antraceno C“ no
CisHio CisHyg

Bemo (a) p1r::-n0 Dibenzo (2.h) antraceno

as

Benzo (ghi) perileno Indeno (1.2.3-cd) pyrene
(Shicth CxHp

Benzo( bx ﬂuotan[ 10

009

Benzo (k) ﬂuoranteno

Figura 2. Estructura molecular de HAPs mas estudiados (Tirado-Torres et al., 2015).

Los HAPs fueron los primeros carcindgenos ambientales reconocidos, no se degradan
faciimente en condiciones naturales (Cerniglia, 1992). Son un asunto de gran
preocupacion debido a su presencia en todos los componentes del medio ambiente,
resistencia a la biodegradacion y a su potencial de bioacumulacion (Jacobo et al., 1986).

A pesar de que son los principales contaminantes del aire (Haritash & Kaushik, 2011), el
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suelo actia como depositario final de éstos. Su destino en el ambiente incluye la
volatilizacién, foto-oxidacion, oxidacién quimica, adsorcion sobre las particulas del suelo,
la lixiviacion y la degradacion microbiana (Wild & Jones, 1995). Los HAPs tienden a
adsorberse en las superficies de particulas constituidas por materia organica del suelo, lo
que dificulta su eliminacion haciendo que estos compuestos, recalcitrantes en condiciones

naturales (Singleton et al., 2006).

1.2 Contaminacion del suelo con hidrocarburos

El suelo es un medio complejo, de composicion variable, al que afectan fenémenos
fisicos, quimicos, biolégicos y climaticos; ademas de la accién del hombre a través de la
contaminaciéon (Agudo, 2010). Esta constituido por tres fases: la fase sélida, compuesta a
su vez por la fraccion mineral y orgénica, la fase liquida y la fase gaseosa. En promedio la
materia organica constituye un 5% del suelo, el agua 25%, el aire 25% mientras que la
fraccion mineral representa un porcentaje del 45% (Bardgett, 2005). La contaminacion del
suelo es una degradacién quimica que provoca la pérdida parcial o total de su
productividad y como consecuencia aumenta la acumulacion de sustancias téxicas a
concentraciones que superan su poder de amortiguamiento natural y que modifican

negativamente sus propiedades.

Generalmente esta acumulacién es consecuencia de actividades humanas (exégena),
aunque también se puede producir de forma natural o endégena (Ortiz et al., 2007). Esto
cambia las propiedades fisicas, quimicas y biol6gicas del suelo con efectos momentaneos
o duraderos segun del tipo de hidrocarburo y del tiempo de contacto con el contaminante.
Esto retarda o impide el crecimiento de la vegetacién y por ende de vida en el lugar
afectado (Ruiz-Fernandez et al., 2016). La explotaciéon y derrames de petrdleo y sus
derivados han provocado a nivel mundial dafios al suelo de proporciones incalculables, no
s6lo por la contaminacién del medio ambiente sino por la toxicidad de los hidrocarburos

para los seres vivos (Oleszczuk et al., 2014).

Cuando el suelo ha sido alterado con hidrocarburos de petroleo, el proceso de
remediacion es afectado por diversos factores e invariablemente, sus caracteristicas
influyen en la biodisponibilidad del contaminante (Kusmierz et al., 2016). Los espacios
intersticiales entre las particulas que conforman el suelo ocasionan con frecuencia el
enclaustramiento de compuestos no solubles, y asi limitar el area de contacto entre el

microorganismo degradador y el contaminante (Melnyk et al., 2015). La falta de contacto

7
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entre los hidrocarburos y los microorganismos degradadores, los incapacita para realizar

el proceso de biodegradacion.

Para comprender los procesos que influyen en la biodisponibilidad, es esencial entender
las interacciones que se presentan entre la matriz del suelo, el contaminante y los
microorganismos. Estas interacciones dependen del tipo y estado fisicoquimico del agente
xenobidtico, del tipo y estado fisicoquimico del suelo, del tipo de microorganismos y de
factores externos tales como la temperatura y la presencia de nutrientes y oxigeno
(Volkering et al., 1998). Asi, las diferentes formas fisicas en que se pueden encontrar los
contaminantes organicos en el suelo son: ) particulas soélidas; II) pelicula liquida; III)
adsorbido sobre el suelo; IV) absorbido en el interior del suelo; V) en macro poros del

suelo; VI) en micro poros del suelo (Volkering et al., 1998).

1.3 Legislacion vigente en México en materia de suelos contaminados
con hidrocarburos

En la industria petrolera, el manejo continuo de hidrocarburos y combustibles conlleva a la
modificacion del ambiente cuando ocurren fugas en los tanques, oleoductos y diversas
instalaciones. Esto ocasiona migracién del contaminante al suelo, al subsuelo y al agua
subterrdnea, mientras que los componentes volatiles se integran a la atmdsfera, lo que
provoca un gran impacto negativo en materia ambiental. Debido a la amplia gama de
productos derivados del petréleo, que se manejan, no ha sido posible evaluar
cuantitativamente la contaminacién involucrada desde la fase de explotacion hasta la
obtencion de los petroquimicos basicos, ademas de lo dificil que resulta monitorear la

infraestructura petrolera, integrada por:

e Pozos de explotacion.

e Baterias de separacion.

e Complejos procesadores de gas.

e Centrales de almacenamiento y bombeo.

¢ Redes de ductos y piletas para el confinamiento de desechos sélidos y liquidos
procedentes de la perforacion y mantenimiento de los pozos.

e Transporte y distribucién en general.

e Estaciones de servicio de combustible, entre otras.
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Estas instalaciones poseen riesgos inherentes de fugas de petréleo, diesel y gasolina por
roturas de los ductos, por filtracion de aguas aceitosas, por dafios en las estructuras de
almacenamiento y transporte, y por malas précticas, entre otras, lo cual genera un riesgo

a la ecologia del ambiente (Laherrere, 2013).

México es uno de los paises mas importantes en cuanto a la extraccién de petréleo, a
causa de esto se tiene un gran numero de sitios contaminados con hidrocarburos del
petréleo. En los Ultimos afios las instituciones gubernamentales y privadas han puesto
interés en la remediacion de estos sitos que se han convertido en pasivos ambientales. Es
importante tener el conocimiento del tipo de contaminacién, asi como su concentracion
para establecer las condiciones de remediacion del sitio, el riesgo que representa y la
seleccién de tecnologias apropiadas para la recuperacion (Arce et al., 2004). Los limites
de limpieza para hidrocarburos en suelos y aguas dependen de los criterios 0 normas

vigentes en México.

La Ley General de Equilibrio Ecolégico y Proteccibn al Ambiente (LGEEPA, 2012)
establece los siguientes aspectos para atender la contaminacién del suelo en los

siguientes articulos:

Art. 134. Establece los criterios para la prevencién y control de la contaminacién; parrafo I.
Corresponde al estado y a la sociedad prevenir la contaminacion del suelo. Il. Deben
controlarse los residuos en tanto que constituyen la principal fuente de contaminacion del
suelo; IV. En los suelos contaminados por la presencia de materiales o residuos
peligrosos deberan llevarse a cabo acciones necesarias para recuperar o restablecer sus
condiciones, de tal manera que puedan ser utilizados en cualquier tipo de actividad

prevista por el programa o de ordenamiento ecolégico que resulte aplicable.

Art. 136. Los residuos que se acumulen o puedan acumularse y se depositen o infiltren en
los suelos deberan reunir las condiciones necesarias para prevenir o evitar: |
Contaminacion del suelo, Il Las alteraciones nocivas en el proceso biolégico de los
suelos; lll. Las alteraciones en el suelo que perjudiquen su aprovechamiento, uso o

explotacion y; IV. Riesgos y problemas de salud.

Art. 139. Toda descarga, deposito o infiltracion de sustancias o materiales contaminantes
en los suelos se sujetara a lo que disponga esta ley, la ley de Aguas Nacionales, sus

disposiciones reglamentarias y las Normas Oficiales Mexicanas.
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Art. 140. La generacién, manejo y disposicion final de los residuos de lenta degradacion
deberéa sujetarse a lo que establezcan las Normas Oficiales Mexicanas que al respecto
expida la Secretaria, en coordinacion con la Secretaria de Comercio y Fomento Industrial.

El Programa Nacional de Medio Ambiente y Recursos Naturales 2001-2006, tiene como
primer objetivo detener y revertir la contaminacion de los recursos naturales, agua, aire y

suelo, con el propdésito de garantizar su conservacion para las generaciones futuras.

La Norma Oficial Mexicana NOM-138-SEMARNAT/SSA1-2012, establece los limites
méaximos permisibles de hidrocarburos especificos (Cuadro 2) en suelos y lineamientos

para el muestreo en la caracterizacion y especificaciones para la remediacion.

Cuadro 2. Limites maximos permisibles para hidrocarburos especificos en suelo (NOM-
138-SEMARNAT/SSA1-2012).
Uso de suelo predominante (mg/kg base seca)

Agricola, forestal, Residencial y Industrial y Método
Hidrocarburos pecuario y de recreativo comercial analitico
Especificos conservacion

Benceno 6 6 15
Tolueno 40 40 100 NMX-AA-
Etilbenceno 10 10 25 141-SCFI-
Xilenos (suma de isémeros) 40 40 100 2007
Benzo[a]pireno 2 2 10
Dibenzo[a,h]antraceno 2 2 10
Benzo[a]antraceno 2 2 10 NMX-AA-
Benzo[b]fluorantreno 2 2 10 146-SCFI-
Benzo[k]fluorantreno 8 8 80 2008
Indeno(1,2,3-cd)pireno 2 2 10

Ante la situacion descrita, el 20 de agosto de 2002 se publicé en el Diario Oficial de la
Federacion, la Norma Oficial Mexicana de Emergencia: Limites maximos permisibles de
contaminacién en suelos por hidrocarburos, caracterizacion del sitio y procedimientos
para la remediacion, la cual fue prorrogada por seis meses mas, el 20 de febrero de 2003.
Con el propoésito de dar certidumbre en las acciones de caracterizacion y remediacion a

los causantes de la contaminacion.

1.4 Aplicacion de tecnologias para remediar suelos contaminados con
HAPs

Las tecnologias mas ampliamente aplicadas para el proceso de degradacion de HAPs,
son: la extraccion con solventes, oxidacion quimica, biorremediacion y otras emergentes,

tales como la remediacion electrocinética. En el cuadro 3, se recopila informacion sobre

10
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los distintos tipos de tecnologias aplicadas para realizar una remediacién de suelos

contaminados con HAPSs.

Cuadro 3. Clasificacion de las tecnhologias de remediacion de suelos contaminados con
HAPs.
Clasificacion Tecnologias
Fisicoguimica La extraccion con solventes (agua y solventes organicos, agentes
tensioactivos, ciclodextrinas, aceite vegetal), la extraccion de fluido
supercritico, la extraccién de fluido subcritico

Biologica Biorremediacion tanto in situ como ex situ, compostaje, tratamiento
aeroObico y anaerdébico, fitorremediacion, entre otras.
Quimica La oxidacion quimica con diversos oxidantes (reactivo, ozono, KMnOQOy,,

H,0,, persulfato de sodio activado de Fenton), degradacion fotocatalitica y
remediacion electrocinética

Térmica La incineracién, desorcion térmica, extraccién de vapores del suelo
térmicamente mejorada

1.4.1 Extraccion con solventes

En la tecnologia de extraccion con solventes, los HAPs se extraen del suelo con un
solvente 0 mezclas de solventes. Las dos etapas involucradas en la extraccion de un
compuesto a partir de una matriz solida son; desorcion del sitio de union en la matriz
sélida, seguido de la elucion del analito en el liquido de extraccion (Kubatova et al., 2002).
Tipicamente, mezclas de agua y co-solventes 0 agentes tensioactivos se utilizan para
extraer o lavar HAPs de suelos contaminados. Los avances en este campo incluyen el
uso de agentes de extraccién no téxicos y biodegradables tales como ciclodextrinas y
aceite vegetal, asi como el uso de fluidos supercriticos y subcriticos. Las técnicas de

lavado de suelos se muestran a continuacion:

Lavado del suelo con agua y solventes organicos: Agua y diversos solventes asi como
mezclas de solventes han sido probados a escala de laboratorio en agitadores rotatorios
para eliminar los 19 HAPs del suelo contaminado (Khodadoust et al., 2000). La relacion
de extraccion utilizada entre suelo-solvente ha sido de 1 g por 100 ml y un tiempo de
extraccion de 24 h, esto ha dado eficiencias de extracciones similares para los solventes
utilizados tales como el etanol, 2-propanol, acetona y 1-pentanol. También se han
probado mezclas ternarias de agua, 1-pentanol y etanol o 2-propanol en proporciones de
volumen de 1-pentanol de 5 a 25% y de etanol o 2-propanol de 5 a 30%. Con la mezcla
ternaria de 5:10:85 de 1-pentanol: etanol: agua se han logrado extraer mas del 95% de
HAPs en un proceso a contracorriente de lavado con solventes, de tres etapas con un

tiempo de contacto de 1 h por etapa (Silva et al., 2005).
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Lavado de suelos asistido con surfactantes: Los tensoactivos se usan como aditivos
para contrarrestar la baja solubilidad acuosa de los HAPs y mejorar la eficiencia de lavado
de suelos al utilizar agua como solvente. Estas moléculas anfipaticas tienen dos
componentes principales, la cola insoluble (hidréfobo) y el grupo hidréfilo o soluble. Los
tensioactivos pueden clasificarse como cationicos, anionicos o tensioactivos no iénicos.
Ellos mejoran la solubilidad de los HAPs en agua mediante la formacion de los nucleos
hidréfobos de las micelas (Li & Chen, 2002). La presencia de micelas del tensoactivo

también disminuye la superficie y tensiones interfaciales (Mulligan et al., 2001).

Ahn et al. (2008), investigaron la eficacia del lavado con cuatro tensioactivos no i6nicos
Tween 40, Tween 80, Brij 30 y Brij 35, en un suelo contaminado con fenantreno. El
tensoactivo Brij 30 tuvo una eficiencia de lavado de 84.1% de eliminacion de fenantreno a
una concentracion del tensoactivo de 2 g/l, debido a la alta capacidad del Brij 30 para
solubilizar el fenantreno y disminuir asi la adsorcion de HAPs por el suelo. El rendimiento
global al combinar ambas etapas de lavado y remover los HAPs con tensoactivos
presenta una mayor eficiencia con Tween 80 y Brij 35. Otros tensioactivos no idnicos tales
como T-Maz 80, T-Maz 20, CA 620 y TeraSurf 80, tensioactivos anionicos tales como
Dowfax 8390, dodecil sulfato de sodio y del acero 330 también son eficientes para la

eliminacion de fenantreno (Zhou & Zhu, 2007).

Extraccion con ciclodextrinas: Las ciclodextrinas se han propuesto como una
alternativa no téxica y biodegradable a los solventes organicos y agentes tensoactivos
para la eliminacion de HAPs del suelo contaminado (Viglianti et al., 2006). Tres
ciclodextrinas, R-ciclodextrina (BCD), hidroxipropil-B-ciclodextrina (HPCD) y metil-R3-
ciclodextrina (MCD) fueron evaluadas como agentes de lavado para eliminar HAPs. De
las tres, MCD produjo la eficiencia de eliminacién mas alta seguida de HPCD vy por ultimo
BCD. La extraccion de HAPs fue directamente proporcional a la concentracién de HPCD.
Del mismo modo, una tendencia cuasi-lineal de HAPs extraidos se logr6 con el aumento
de la solucibn de lavado. La temperatura de la solucion de lavado no afecta
significativamente la extraccion de HAPs a temperaturas de 5 a 35°C (Sanchez-Trujillo et
al., 2013).

Extraccion con aceite vegetal: Estudios recientes han defendido el uso de aceite
vegetal como no toxico, rentable y biodegradable. Es un medio de absorcién fuerte para
los compuestos hidréfobos tales como los HAPs. Ademas, las relaciones de solubilidad

molar de HAPs en sus acidos grasos libres son similares a los de los tensioactivos
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quimicos sintéticos (Bogan et al., 2003). Gong et al. (2006), evaluaron la eliminacion de
HAPs de suelos contaminados con aceite de girasol. Las pruebas de extraccion inicial con
150 ml de aceite de girasol y 150 g de suelo contaminado, mostraron que casi todos los
HAPs (81-100%) son removidos. Menor humedad en la muestra de suelo conduce a un
aumento de la eficiencia de eliminacion de los HAPs (Gong et al., 2005). Pannu et al.
(2004), utilizaron el aceite de cacahuate para extraer HAPs en un proceso de agitacion
orbital, se obtuvieron eficiencias de extraccion de mas del 90% para el antraceno. El
aumento de la temperatura mejora la eficacia de la extraccion de un total de 10 HAPs del
suelo, desde 51,5% a 20°C a 81,4% a 60°C.

Extraccion con fluidos supercriticos (EFS): Esta técnica ha sido utilizada con éxito en
quimica analitica y su aplicacion se ha extendido a la tecnologia de remediacién de suelos
(Mieége et al., 2003). El fluido supercritico es un fluido a una temperatura y presién por
encima de su punto critico termodinamico. Por lo tanto, la exposicion a un fluido continuo
con la densidad de un liquido, de baja viscosidad, alta difusividad y de tensién superficial
cero, hace que sea capaz de penetrar en matrices sélidas y hacer la extraccion completa

de los analitos (Spack et al., 1998).

Los HAPs que se depositan sobre la superficie sélida se extraen a través de la disolucion,
mientras que los componentes organicos que son absorbidos en las particulas del suelo
se eliminan a través de un equilibrio adsorcion/desorcién (Akgerman, 1993). El diéxido de
carbono se usa tipicamente en EFS de suelos contaminados (Anitescu & Tavlarides,
2006). Librando et al. (2004) emplean CO, supercritico (SCCD) con un 5% (v/v) de
metanol como co-solvente a una temperatura éptima de 50°C y presion de 450 bares para
eliminar los HAPs del suelo. La recuperacion de los HAPs tanto del tubo de condensacién
como del tubo interno del extractor fue mayor del 90%, con la excepcion del fluorantreno
que tuvo una recuperacion de aproximadamente el 88%. A diferencia de otros métodos de
extraccion con solventes, el aumento de la humedad del suelo influye positivamente en la
eliminacion de HAPs con SCCD (Hawthorne et al., 2002).

Extraccion con fluidos subcriticos: El fluido subcritico se mantiene en estado liquido
por debajo de su punto critico, bajo alta presidén y temperatura. La extraccion con agua
subcritica también conocida como extraccion con agua caliente a presion (100°C a 274°C)
para mantenerla liquida. A medida que se eleva la temperatura, la red de enlaces por
puente de hidrégeno de las moléculas de agua se debilita, o que resulta en una constante

dieléctrica baja, disminuyendo su polaridad. Asi, el agua subcritica se hace mas hidrofoba
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y orgénica y aumenta la miscibilidad de hidrocarburos ligeros en ella (Kronholm et al.,
2002).

Lagadec et al. (2000) utilizan agua subcritica para eliminar HAPs del suelo en una unidad
de rehabilitacibn a escala piloto. ElI agua se calienta a lo largo de una bobina de
calentamiento 30 min antes de pasar a través de una celda de extraccion tubular. La
extraccion de agua subcritica optima a 275°C remueve todos los HAPs en 35 min. De
manera similar, en otro estudio, extracciones de agua subcritica se llevaron a cabo en
arena enriquecida con HAPs a diversas temperaturas. Las recuperaciones de los HAPs
fueron aproximadamente 80%, independientemente del tiempo de extraccion. Ademas,
las recuperaciones de los compuestos de mayor peso molecular, particularmente criseno
y perileno aumentan casi un 41% al incrementar la temperatura de 200 a 300°C. Este es
un resultado de la disminucién en el valor de la constante dieléctrica que favorece la
solubilidad de HAPs de baja polaridad (Kronholm et al., 2003).

1.4.2 Oxidacién quimica

Las reacciones de oxidacion se pueden utilizar para remediar suelos contaminados con
HAPs. Se han investigado diferentes tipos de oxidantes que van desde reactivos tales
como el peroxiacido, permanganato de potasio, perdxido de hidrogeno y persulfato de
sodio activado hasta gases oxidantes como el ozono. El Fenton es uno de los oxidantes
mas comunmente estudiado. El reactivo Fenton (Fe (I)-H,0,) se puede utilizar para tratar
HAPs en suelos contaminados, y las principales etapas implicadas en la reaccién de

Fenton son las siguientes (Flotron et al., 2005):

El peréxido de hidrogeno (H,O,) se descompone en radicales hidroxilo (*OH) en presencia

de hierro ferroso (Fe*"):
H202 +Fe2+—> 'OH + OH_ + Fes+

Los radicales hidroxilos inestables formados se usan para degradar compuestos

organicos (RH o R), ya sea por la abstraccion del hidrégeno:
RH + +OH — *R + H,O
O mediante la adicion del hidroxilo:

R + «OH — *ROH

14



UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

Lin et al. (2016) investigan el uso del reactivo de Fenton para estudiar la posible desorcion
o degradacion de HAPs de lodos de una fabrica de textiles. Y obtienen un 83.5% de
degradacion comparado con el proceso de sonicacién que solo alcanz6 un 75.5%.
Ademas se descubrié que los HAPs de APM se degradan con mas facilidad que los de
BPM. En otro estudio (Kawahara et al., 2005) utilizan un proceso de oxidacién con el
Fenton para tratar suelo contaminado con creosota de un sitio de tratamiento de la
madera. Los resultados muestran que de 12 HAPs aumenta su remocion en un intervalo
de 13-56% en las muestras de suelo, debido al debilitamiento de los enlaces de adsorcion
del complejo HAP formado con la superficie del suelo. El reactivo de Fenton se puede
utilizar como un tratamiento de la remediacion primaria que proporciona una mejora
adicional para un tratamiento de remediacién secundario mas eficiente (Ferrarese et al.,
2008).

El Fenton modificado se puede utilizar como un agente oxidante mas fuerte para tratar
HAPs mas recalcitrantes. Aparte de los radicales hidroxilo, otros radicales altamente
reactivos se forman a través de la adicion de productos quimicos tales como agentes
gquelantes y/o altas concentraciones de perdxido (Watts et al., 2000). Bogan & Trbovic
(2003) concluyen que la susceptibilidad de HAPs a la oxidacién quimica es una funcién
del contenido organico total (COT) por encima de un valor umbral de 5% aprox. Para
suelos de bajo COT, la oxidacion depende en gran medida de la porosidad del suelo.
Ademas, los HAPs de mayor peso molecular tienden a tener afinidades mas fuertes a un
suelo acido hamico, dejandolos menos susceptibles a la oxidacién del Fenton. Los
resultados estan de acuerdo con otro trabajo que demostré que la eficiencia de la
oxidacion quimica de los HAPs en el suelo depende de las caracteristicas del suelo y las

propiedades de los HAPs (Jonsson et al., 2007).

1.4.2.1 El ozono como oxidante: El ozono (Os) puede iniciar reacciones de oxidacion
indirectas mediante la descomposicion en radicales *OH. La oxidacién con ozono de los
HAPs, puede ser a través de la reaccion directa o de la reaccion de radicales (Miller &
Olejnik, 2004):

HAPs + Oz;— productos

HAPs + «OH — productos
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O'Mahony et al. (2006) utilizan el Oz generado a partir de aire por descarga eléctrica para
eliminar fenantreno en varios tipos de suelos agricolas. El tratamiento de los suelos se
lleva a cabo en una cdmara de Oz a una temperatura constante de 13°C. Los analisis de
los suelos tratados muetran una reduccién de mas de 50% en las concentraciones de
fenantreno en todos los suelos después del tratamiento de Oz, durante 6 horas a una
concentracion de 20 mg/kg. También hay hasta un 85% de eliminacion del fenantreno en
suelos arenosos, en comparacion con los suelos arcillosos debido a los espacios de los
poros mas grandes, que permiten un mejor transporte del O; gaseoso a través de las

matrices del suelo.

El aumento del contenido de humedad tiene un efecto adverso sobre el tratamiento con
O3 esto debido a que es menos accesible al suelo cuando el agua ocupa los espacios de
los poros. Jonsson et al. (2006) experimentan con Oz como agente oxidante y logran un
95% de eliminacion de fenantreno, 91% de pireno, mientras que el criseno se reduce s6lo
el 50% debido a su naturaleza mas hidréfoba. Similar a la reaccién de Fenton, se genera
un namero no identificado de subproductos mas polares que los compuestos parentales, y

asi tener una mejor biodegradabilidad y solubilidad acuosa.

1.4.3 Degradacion fotocatalitica

El proceso de degradacion fotocatalitica utiliza fotocatalizadores para promover
reacciones oxidantes que destruyen a los contaminantes organicos en la presencia de la
radiacién solar. La tecnologia ha sido ampliamente establecida para el tratamiento de
aguas residuales. Recientemente su aplicacién se ha extendido al tratamiento de suelos
contaminados. Zhang et al. (2008) hacen un estudio exhaustivo de la degradacién
fotocatalitica de fenantreno, pireno y benzo[a]pireno en suelo, utilizan diéxido de titanio
(TiO,) bajo la luz ultravioleta. La adicion de TiO, como catalizador acelera el proceso de
fotodegradacion de HAPs de tres anillos aromaticos, el benzo[a]pireno se degrada mas

rapido.

La variacion en la concentracion de TiO, de 0.5 a 3%, no presenta ningun efecto
significativo sobre la degradacion de HAPs. Mientras que a longitudes de onda UV
distintas, las tasas de degradacion fotocatalitica son diferentes y la degradacion del pireno
y benzo[a]pireno se dan en condiciones acidas, mientras que el fenantreno se degrada
significativamente en condiciones alcalinas. Ademas, la presencia de acido humico en el

suelo mejora la degradacion fotocatalitica de HAPs mediante la sensibilizacion de los
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radicales capaces de oxidar HAPs. Rababah & Matsuzawa (2002) desarrollan un reactor
fotocatalitico de recirculacion asistida, con H,O, como agente oxidante para tratar un
suelo enriquecido con fluorantreno. Se observa que la eficiencia de la degradacién de
fluorantreno es del 99% en presencia tanto de TiO, y H,O, en comparacién con una
eficiencia de degradacion inferior de 83% en presencia de TiO; por si solo.

1.4.4 Remediacion electrocinética

La remediaciéon electrocinética in situ se puede aplicar para tratar suelos permeables,
contaminados con metales pesados, radionucleidos y contaminantes organicos
seleccionados. El principio detrds de este método es la aplicacion de un potencial
eléctrico de corriente continua de bajo nivel a través de electrodos, que se colocan en el
suelo contaminado. Los contaminantes ionicos son transportados al electrodo de carga
opuesta por electromigracion. Ademas, el flujo electroosmético proporciona una fuerza
motriz para el movimiento de los contaminantes solubles. Aunque la tecnologia ha sido
conocida y utilizada durante mas de una década, su aplicaciéon en la eliminacién de
contaminantes hidrofébicos como los HAPs, ha sido estudiada recientemente. Por lo
tanto, se han utilizado agentes solubilizantes para mejorar la eficiencia de eliminacion de
HAPs.

Reddy et al. (2006) hacen una serie de experimentos a escala de laboratorio en suelo,
utilizando diferentes agentes de lavado, ademas de dos tensioactivos (3% de Tween 80 y
5% de Igepal CA-720), un cosolvente (20% de n-butilamina) y una ciclodextrina (HPCD
10%). Los experimentos se realizan a 2.0 VDC/cm? gradiente de voltaje y 1.4 gradiente
hidraulico. El flujo electroosmaético maximo se obtiene con 20% de n-butilamina, seguido
por HPCD. Sin embargo, hay HAPs sin solubilizarse en los tensioactivos. La eficiencia
mas alta de remocioén de los HAPs del suelo se logra con el surfactante Igepal CA-720.
Todas las pruebas electrocinéticas se llevan a cabo en un gradiente de voltaje periddico
de 2 VDC/cm? y en condiciones de pH neutro en el &nodo mediante la adicién de 0.01 M

de hidréxido de sodio. La migracion de fenantreno va del anodo al catodo.

El control del pH en el &4nodo afecta a la eliminacion electrocinética de fenantreno
(Saichek & Reddy, 1993). Al controlar el pH se aumenta la solubilizacion del contaminante
y la migracion de la regién de suelo adyacente al anodo, las concentraciones altas de
contaminantes en las regiones medias del suelo indican una ineficiente migracién de los

contaminantes al causar deposicion de estos y baja eficiencia global de eliminacion.
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1.4.5 Biorremediacion

Los procesos de biorremediacion aplicados a la matriz del suelo, se han dividido en in situ
y ex situ. La estrategia in situ consiste en llevar a cabo la remediacion sin excavacion del
suelo contaminado, mientras que en la ex situ es necesario excavar y remover el suelo a
tratar para mantener un ambiente controlado (Song et al., 2000). Las técnicas in situ
presentan una mayor ventaja econémica sobre las ex situ ya que son menos costosas y
generan una menor cantidad de residuos, aunque el tiempo de remediacion es mayor
(Daanae et al, 2001). Otra caracteristica de estas técnicas es que utilizan
microorganismos autéctonos y estos pueden degradar un gran niamero de constituyentes
del suelo. Sin embargo, su eficiencia se ve afectada por la presencia de téxicos a altas
concentraciones. Es por eso, que se vuelve necesario aislar y reintroducir
microorganismos de los sitios contaminados, ya que se ha observado que de esta manera
pueden degradar los agentes xenobiéticos y generan tolerancia a los niveles de toxicidad,
adaptandose al sitio contaminado (Drysdale et al., 1999). De entre los métodos mas

utilizados para la biorremediacién in situ y ex situ destacan los siguientes:

a) Atenuacion natural. Esta técnica es la base de toda metodologia de biorremediacion
ya que es considerada como un método pasivo. Reduce las concentraciones de los
contaminantes mediante los procesos bioldgicos, fisicos y quimicos propios del suelo, por
lo que los resultados que se generen, dependen en medida de la presencia o ausencia de
los microorganismos degradadores adecuados, asi como del oxigeno disuelto, la
disponibilidad de nutrientes y de la biodisponibilidad de los contaminantes (Menendez-
Vega et al., 2007). Mediante la atenuacién natural se ha reportado la degradacién de méas
del 80% de HAPs, con respecto a la concentracion inicial en suelo (Corona-Ramirez &
Iturbide-Arguelles, 2005).

Se ha demostrado que después de las primeras 24 horas del proceso de atenuacion,
comienza a disminuir la produccién de CO,, este efecto se atribuye a la falta de aireacion
del suelo. La atenuacion natural tiene una alta capacidad de degradacion en agentes
xenobidticos organicos, pero tiene menores porcentajes de remocion al compararla con
otras estrategias de biorremediacion (Bento et al., 2005). Al usar consorcios de Bacillus
sp., se han reportado porcentajes de reduccién de hidrocarburos totales del petréleo
(HTPs) del 52.79% durante los primeros tres meses del proceso de remediacion, el 15%

se ha atribuido a procesos abidticos (Gémez et al., 2009).
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b) Bioaumentacion. Es el término general empleado para referirse al incremento de la
biomasa (virus, bacterias, actinomicetos, entre otros) en un suelo que carece de ella y asi
poder acelerar el proceso de descontaminacion. Este proceso se puede llevar a cabo
tanto in situ como ex situ (Jezequel & Lebeau, 2008). Su efectividad depende de diversos
factores que van desde lo econémico hasta el tipo de contaminante y de las facilidades
para manejo ex-situ o la adquisicion de los organismos biorremediadores requeridos
(Rivera-Cruz et al., 2002). La bioaumentacién también se aplica en suelos donde los
microorganismos no son capaces de degradar el contaminante, por ejemplo cuando existe
compuestos que requieran multiples métodos para su degradacion o en sitios pequefios
en donde usar otras metodologias puede ser mas costoso (Mrozik & Piotrowska-Seget,
2010).

Al utilizar un consorcio microbiano formado por Bacillus cereus, Bacillus sphaericus,
Bacillus fusiformis, Bacillus pumilis, Acinetobacter junii y Pseudomonas sp. se obtienen
porcentajes de degradacion de 75y 73% en la fraccion ligera y pesada de los productos
totales del petroleo a las 12 semanas de remediacién. Durante las primeras dos semanas
se ha logrado mas del 50% de degradacion, la disminucion de la tasa de degradacién
después de las dos semanas se le puede atribuir a varios factores como: la falta de
nutrientes esenciales en el suelo que provoca la disminucién del metabolismo bacteriano;
las condiciones climatolégicas son factores no controlados de suma importancia cuando
se realizan experimentos en campo, ya que un descenso de la temperatura disminuye el
metabolismo de las bacterias, la falta de humedad 6ptima y la poca aireacién, entre otros
(Bento et al., 2005).

El uso de consorcios en lugar de solo un tipo de microorganismo es mas eficaz, debido a
que los productos del metabolismo de una especie pueden ser utilizados y degradados
por otras especies, lo que aumenta la efectividad del proceso (Heinaru et al., 2005). Esta
técnica es mas eficaz que la atenuacion natural, ya que la adiciéon de nutrientes, aceptores
de electrones y otros elementos estimula a los microorganismos a degradar con mayor

facilidad los agentes xenobidticos (Gémez et al., 2009).

c) Landfarming. Es uno de los métodos més utilizados en la biorremediacion, consiste en
aprovechar la actividad biolégica de la microflora del suelo para oxidar y volatilizar los
hidrocarburos contenidos en el suelo (Silva-Castro et al., 2015). Uno de los puntos més
fuertes de esta metodologia es que la microflora tiene una amplia diversidad metabdlica,

por lo que tiene una mayor capacidad para degradar hidrocarburos. Sin embargo, esta
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altamente relacionada a las caracteristicas fisicas y quimicas de los suelos, tales como
pH, temperatura, humedad, oxigeno, disponibilidad de nutrientes y textura. Ligeros
cambios en alguno de estos factores puede afectar el proceso de biodegradacion
(Jezequel & Lebeau, 2008).

Otro factor a tomar en consideracion en esta metodologia, es que la microflora no solo
requiere de una fuente de carbono para su metabolismo, sino que también requiere de
nitrégeno y fosforo, elementos que tienden a escasear rapidamente, por lo que es
necesario considerar la adicion de nutrientes para asegurar un proceso de degradacion
optimo (Bento et al., 2005). Esta técnica ha sido utilizada para disminuir la concentracion
de cualquier constituyente derivado del petréleo (Marin et al., 2005). Ademas se ha
demostrado que con solo asegurar una buena aireacion y humedad 6ptima, basta para
degradar los hidrocarburos en el suelo, aunque depende del tipo de microbiota a utilizar
en el proceso por lo que es necesario tener una caracterizacion fisicoquimica del suelo a

remediar, asi como de sus componentes bidticos (Silva-Castro et al., 2015).

Al ser una técnica muy utilizada, su efectividad ha sido estudiada en una gran variedad de
condiciones y climas, en climas aridos se ha logrado obtener un porcentaje de
degradacion de hidrocarburos del 80% en un periodo de 11 meses. En estudios
realizados se ha logrado obtener en los primeros dos meses una degradacion del 55% de
hidrocarburos correspondientes a compuestos volatiles y mas inestables (Marin et al.,
2005).

Esta técnica también es util en climas del artico, en donde se ha reportado la reduccion de
hasta 80 y 90% la concentracion de HTPs a lo largo de tres afios (Paudyn et al., 2008). El
solo control de la ventilacibn no ayuda a estimular la actividad microbiana, pero al
adicionar nutrientes se incrementa la actividad metabdlica, lo que se traduce en un menor
tiempo de degradacion de hidrocarburos. Otros estudios reportan que el principal factor
que afecta a la velocidad y efectividad de la degradacion de hidrocarburos en el suelo son
las caracteristicas iniciales del suelo, por lo que es necesario realizar una adecuada
caracterizacion del suelo para lograr una mayor biorremediacion (Silva-Castro et al.,
2015).

d) Bioventeo. Es un método in situ, que consiste en inyectar O, en la zona afectada
mediante el uso de pozos de inyeccién, para favorecer la degradacion de los

hidrocarburos por volatilizacién y migracion de la fase mas volétil del contaminante, esta

20



UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

técnica también aprovecha la microflora del suelo para llevar a cabo la degradacion del
xenobidtico, ya que al incrementar las concentraciones de oxigeno estimula positivamente
el metabolismo microbiano (Magalhaes et al., 2009). Esta técnica ha ganado popularidad
ya que al igual que la metodologia de landfarming es de bajo costo y de alta eficiencia
(Malina et al., 1998).

Es especialmente efectiva para la degradacién de productos de peso medio como el
diesel. A diferencia de otros métodos en los que se inyecta O, como el de la extraccion de
vapores del suelo, la técnica de bioventeo es efectiva en suelos no tan permeables (Baker
& Moore, 2000). Para un mejor funcionamiento se requiere de la presencia de grandes
concentraciones de microbiota autéctona para alcanzar indices aceptables de
biodegradacioén (Tsao et al., 1998). También hay reportes en donde segun las condiciones
y caracteristicas del suelo se puede llevar algunos meses hasta varios afios concluir la
remediacién. La técnica no es eficiente en suelos saturados (Khan et al., 2004), por lo que
es necesario realizar una caracterizacion del suelo a tratar para después concluir si esta

estrategia es la mejor opcidn para llevar el proceso de descontaminacion de la zona.

Existen reportes que indican que esta tecnologia no es tan eficiente con ciertos
hidrocarburos como la gasolina, por otra parte se ha reportado que ayuda a la rapida
recuperacion de la microbiota nativa (Osterreicher-Cunha et al., 2004). Con esta
estrategia es posible alcanzar porcentajes de degradacion de hasta 93% de los
hidrocarburos aromaticos en un periodo maximo de siete meses (Frutos et al., 2010). Se
han creado modelos matematicos a partir de esta metodologia, en los cuales se aprecia
que un flujo bajo de oxigeno da mejores resultados en el proceso de degradacién. Sin
embargo, al ser un modelo es necesario llevar a cabo el ensayo correspondiente para

validar estos resultados (Sui & Li, 2011).

e) Biosparging. Al igual que bioventeo, es un método in situ que consiste en inyectar O,
a la zona afectada para favorecer la degradacién del contaminante por volatilizacién y la
actividad metabdlica de la microflora del suelo. Y se diferencia de ésta porque ademas de
O,, también se afiaden nutrientes para facilitar la propagacion de los microorganismos.
Otra diferencia, es que puede utilizarse efectivamente en suelos saturados (Benavides,
2006). A pesar de que es una metodologia apta para todo tipo de hidrocarburos, su
efectividad disminuye con hidrocarburos pesados. Por lo que se recomienda utilizar en

suelos contaminados por productos ligeros y de peso medio.
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Una de sus ventajas es que los tiempos en que tarda en concluir la degradacion de los
hidrocarburos, es menor a dos afios. Esta técnica solo puede usarse en suelos bien
permeados (Khan et al., 2004). Estudios con consorcios demuestran que ésta estrategia
modifica la dindmica metabdlica de los suelos, cambiandola de anaerobia a aerobia, lo
gue permite que consorcios como C. magnetobacterium, F. bacterium y B. bacterium
proliferaren y puedan reducir la concentracion de distintos derivados del petréleo hasta en

un 70% en un periodo de 10 meses (Kao, et al., 2008).

f) Biopilas. Es una técnica ex situ, adecuada cuando el suelo no se encuentra en
condiciones saturadas. Consiste en formar pilas de material biodegradable (suelos
contaminados, materia organica, composta) de una altura variable que va de 2 a 4 metros.
En estas pilas, se aplica una aireacion que puede ser activa (si se va volteando la pila) o
pasiva (mediante el uso de tubos de aireacion). Se suelen agregar nutrientes y minerales,
asimismo se controla la humedad, pH y temperatura para estimular la actividad
microbiana (Filler et al., 2001). Esta técnica es util para degradar la mayoria de los
hidrocarburos en el suelo, asi como compuestos halogenados, no halogenados y

pesticidas (Chaineau et al., 2003).

La efectividad de esta técnica, puede verse afectada por la textura, permeabilidad,
humedad, densidad del suelo y temperatura. En suelos con baja permeabilidad la
distribucion de la humedad, O, y nutrientes se dificulta, por lo que tiende a disminuir su
efectividad. Debido a que estas caracteristicas tienden a ser heterogéneas, es necesario
voltear o arar el suelo para promover las condiciones ideales para fomentar la
biodegradacién (Khan et al., 2004). Es necesario vigilar el porcentaje de humedad y
temperatura, puesto que si el porcentaje de humedad es alto, inhibe el flujo de aire
necesario para el crecimiento bacteriano, mientras que, si la temperatura no se encuentre
entre los 20 y 40°C, el crecimiento bacteriano no es 6ptimo, por lo que disminuye el

proceso de remediacion (Chaineau et al., 2003).

El costo de esta metodologia depende del contaminante que se pretende degradar, asi
como del pre o post tratamiento empleado. Existen ensayos en los que se reporta una
remocién de hasta el 70% de HTPs en un periodo de cinco meses, siendo el primer mes
cuando ocurre la mayor tasa de degradacion. El agregar suficiente materia organica
favorece la actividad microbiana, sin necesidad de agregar algun otro aditivo. Sin
embargo, también se han obtenido porcentajes de remocién mucho mas bajos (49.62%),

lo cual puede ser atribuido a un exceso de urea, que inhibio la actividad metabdlica de la
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microbiota, lo que sugiere que debe tenerse un control estricto sobre la cantidad y el tipo
de aditivos que se usen, de lo contrario podria conseguirse porcentajes bajos de

remocion.

Esta técnica es util en zonas frias y al adicionar composta, se obtienen porcentajes de
remocién de HTPs de 74 a 82% a los 94 dias. Mateméticamente esta técnica fue
optimizada para climas frios, en los que se ha obtenido 90.7% de degradacion en el
mismo periodo de tiempo, si se aplican 4.1 I/m3 del consorcio bacteriano comercial, asi
como 7% de composta (Gémez & Sartaj, 2014). Para climas polares, esta técnica es Uutil
ya que se han alcanzado porcentajes de degradacion de hasta 91% un afio después de
iniciado el experimento. Los porcentajes de remocién, en condiciones polares son
mayores durante el verano, mientras que en el invierno la actividad microbiana disminuye
considerablemente, lo que indica que la temperatura es uno de los factores mas

importantes para su buen funcionamiento (Whelan et al., 2015).

g) Bioslurry. Es una técnica ex situ, que consiste en combinar suelo contaminado, agua,
aditivos y microfauna (previamente seleccionada) en un bioreactor en el cual, la parte
solida se encuentra en suspension para asegurar que los microorganismos estén en
contacto con los hidrocarburos. Debido a los aditivos y a las condiciones del bioreactor, la
degradacion suele ser muy veloz, el proceso de remediacion se puede llevar a cabo
desde un mes a seis meses (Kuyukina et al., 2003). Es util para degradar la mayoria de

los hidrocarburos y otros contaminantes halogenados, no halogenados y pesticidas.

Sin embargo, para garantizar la correcta degradacion de estos contaminantes es
necesario usar un consorcio bacteriano especifico (Rodriguez-Rodriguez et al., 2012).
Debido al tiempo que tarda el proceso y su capacidad para degradar gran variedad de
contaminantes, es considerada como mas efectiva que otros métodos de biorremediacion.
Al ser un sistema cerrado, es posible establecer un mayor control de las condiciones
ambientales (pH, temperatura, oxigeno, nutrientes, etc.), lo cual ayuda a alcanzar
mayores tasas de degradacion. Sin embargo, la efectividad de esta metodologia es
afectada por el tipo de suelo, y aunado a que es necesario un tipo especifico de bacteria o
consorcio para asegurar la degradacion, se vuelve necesario realizar una correcta
caracterizacion del suelo y el tipo de contaminante presente. Debido a esto, suele ser mas

costosa que el resto (Khan et al., 2004).
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Esta técnica se puede ver afectada por la tasa de carga del sustrato introducida al
bioreactor, que en condiciones éptimas alcanza un 89.6% de degradacion de antraceno
(Prasanna et al.,, 2008). También es efectiva para remover HTPs en concentraciones
superiores al 10%, que en otras metodologias inhiben la actividad biolégica, por lo que en
casos extremos de contaminacion, podria ser la Unica técnica aplicable para la
biorremediacion. Sin embargo, bajo estas circunstancias, solo se alcanza un porcentaje
de remocién del 49.68%, por lo que es necesario complementarla con otras técnicas de
remediacién para alcanzar los limites permisibles de distintas legislaciones ambientales,

segun el pais en donde se aplique dicha estrategia (Rojano & Ruiz, 2012).

Las técnicas de biorremediaciéon son metodologias viables y econdmicas para restaurar
suelos contaminados por HAPs. Una gran ventaja que tienen estas técnicas frente a otras
metodologias es que pueden ser combinadas entre ellas para incrementar los porcentajes
de remocién y mejorar los tiempos que tardan en llevar a cabo este proceso. Es
importante mencionar, que depende del escenario, se pueden presentar mejores

resultados al usar una sola especie o un consorcio microbiano (Cuadro 4).

Cuadro 4. Estrategias de biorremediacion que han usado consorcios microbianos.

Estrategia de Aplicaciones con una especie

. o Aplicaciones con un consorcio .
biorremediacion bacteriana

Tanto el consorcio preparado como La degradacion de HAPs  por
los microorganismos autéctonos en Paracoccus sp., €en  Microcosmos
los sedimentos tienen capacidad para bioaumentado alcanza un 23,2% a
degradar HAPs logrando la concentracion de HAPs de 1300 mg/kg
degradacion total del xenobidtico (Yu después de 28 dias (Jezequel &
et al., 2005). Lebeay, 2008).

Bioaumentacion

. . L, El uso de consorcios en suelos . . -
Bioestimulacion Los sistemas de bioaumentacién con

iner muy til ron n n . G
+ ertes es muy Utll, pero no tanto e Rhizopus sp. y A. sydowii eliminan

suelos con  microflora  nativa, .

. hidrocarburos por separado (Mancera-
Bioaumentacion difiriendo en efectividad hasta en un Lépez et al., 2008)

6% (Li et al., 2009). P ” :

La degradacion de antraceno por P.
aeruginosa y P. citronellolis es de 20 a
35% a concentracion de 150 mg/kg y
pueden ser (tiles para la degradacion
de HAPs para fines de biorremediacion,
P. Citronellolis es mas efectiva
(Jacques, et al., 2005).

En estas estrategias los consorcios
preparados son capaces de degradar
Landfarming + hasta el 20% de los HAPs de 300
Bioaumentacion mg/kg, comparado con las
poblaciones de microorganismos
autéctonos (Jacques et al., 2008).

Un consorcio de Pseudomonas sp. y P. aeruginosa degrada HAPs, la aplicacion
Bioslurry del consorcio es hasta 7% mas efectiva que al realizar la degradacién con los
microorganismos por separado (Nasseri et al., 2010).
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1.4.6 Tecnologias térmicas

Las tecnologias térmicas emplean calor para destruir o volatilizar los HAPs en suelos
contaminados. La incineracién del suelo a altas temperaturas, que oscilan entre 870 y
1,200°C, destruye eficazmente los contaminantes organicos como los HAPs. Sin
embargo, hay algunas desventajas en la aplicacion de esta tecnologia. En primer lugar, la
humedad en el suelo contaminado tiene que ser eliminada, ya sea por adicién de cal u
otros métodos, de modo que la combustion del suelo sea mas completa. En segundo
lugar, se deben instalar dispositivos de control de contaminacion del aire para hacer frente
a los gases generados en la combustion como el cloruro de hidrogeno (HCI), 6xidos de
azufre (SO,), 6xidos de nitrégeno (NO,), dioxinas/furanos y las emisiones de metales
(Acharya & Ives, 1993).

La desorcion térmica es un proceso de separacion fisica que aplica calor a los
contaminantes organicos volatiles de matrices tales como suelos, lodos y sedimentos. Un
sistema de gas portador o vacio barre los contaminantes organicos volatilizados en el
sistema de tratamiento de gases de combustion secundaria o fuera de las instalaciones
de eliminacion. En un trabajo realizado por Renoldi et al. (2003), el suelo contaminado de
una gasera fue tratado a escala de laboratorio por calentamiento indirecto en un horno
tubular horizontal. La concentracion de HAPs se registra en un detector de ionizacion en
flama (FID) situado a la salida del gas portador del reactor.

Después del tratamiento a temperaturas superiores a 450°C, las concentraciones de 16
HAPs se reducen por debajo de 0.05 mg/kg de peso seco, que corresponden a una
eficiencia de eliminacion del 99.9%. Sin embargo, se observd que los compuestos de
BPM, tal como naftaleno, fluoreno y acenafteno permanecen en el suelo tratado en
porcentajes de 0.2% y 1.0%, respectivamente. Estos HAPs de BPM se forman por la
ruptura de los HAPs de APM. Debido a las altas temperaturas se encuentran algunas
moléculas oxigenadas tales como furanos y otros HAPs presentes en el suelo tratado,
formados a través de la descomposicion o la oxidacién de los contaminantes originales

por calentamiento.

Incluso Harmon et al. (2001) utilizan una extraccion de vapores del suelo térmicamente
mejorada a una escala de laboratorio, con un reactor para remediar aprox. 70 kg de suelo
contaminado por hollin. El reactor se hizo funcionar durante 35 dias a temperaturas que

oscilan entre 650 a 700°C. Las temperaturas que van desde 250 a 300°C movilizan la
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mayoria de los 11 HAPs estudiados y reducen la concentracion total de HAPs en el suelo

a una fraccion residual de menos de 100 mg/kg en 10 dias.

1.4.7 La biorremediacion integrada

Cada una de las tecnologias de remediacion discutidos en las secciones anteriores tiene
sus propias fortalezas y debilidades. Para abordar las limitaciones de las técnicas de
remediacién individuales y para lograr mejores eficiencias de eliminacion de HAPs,
diversas combinaciones de tratamientos biologicos integrados con fisicos y quimicos se
pueden utilizar para tratar la contaminacion por HAPs en los suelos (Alcantara et al.,
2008).

a) Tratamiento fisico-biologico: Lee et al. (2001) describen el uso de solventes (acetona
y etanol) para aumentar la biodisponibilidad de los HAPs en suelos contaminados con
carbdn, antes de la biodegradacion aerdbica en un bioreactor. Los suelos se mezclan con
solvente durante 24 h y se dejan evaporar en condiciones normales de ventilacion,
posteriormente se transfirieren a un reactor para la biodegradacion a una temperatura de
21°C. El pretratamiento con solvente eleva la tasa de degradacion, a un 90% del total de
HAPs en 17 dias de tratamiento en comparacion con los 35 dias requeridos para la
biodegradacién de suelo sin pretratamiento. El suelo residual de la evaporacién puede ser
utilizado como sustrato de crecimiento que conduce a una poblacién microbiana mas alta
y posteriormente revelando las mejoras en la eliminacién de HAPs de APM tales como

criseno y el benzo[a]pireno.

b) Tratamiento biolégico-quimico: La combinacién de tratamientos elimina de manera
eficiente mas del 90% de los HAPs de BPM con una ozonizacion de 3 h y los HAPs de
APM se eliminan un 72% después de 13 h de tratamiento quimico. El uso del O; como
oxidante posbioldgico (Derudi et al., 2007). El uso de la remediacién biolégica como un
paso secundario después de la oxidacién quimica esta demostrado, Kulik et al. (2006)
evaluan la degradacion de HAPs en arena o turba enriquecida artificialmente con
creosota, usan como pretratamientos quimicos Fenton y Os. El uso de Fenton seguido de
la biorremediacion es més eficaz para la eliminacion de HAPs en la arena mientras que la
ozonizacion antes de la biorremediacién es mejor para la turba. Nam et al. (2001) también
demuestran que la biodegradacién simultanea y la oxidacion con Fenton modificado
elimina mas del 98% de HAPs de BPM y entre 70% y 85% APM.

26



UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

c) Tratamiento biolégico-fisicoquimico: Haapea & Tuhkanen (2006) estudian la
viabilidad de la integracién de lavado de suelos, ozonizacion y el tratamiento bioldgico
para la remediacion de un suelo contaminado con HAPs. Tres dosis diferentes de O; y
lavado de suelos se experimentaron a diferente pH con el fin de evaluar su efecto sobre la
degradacion de HAPs. El objetivo de eliminar el 85% de HAPs no pudo lograrse con
cualquiera de los métodos ensayados, pero se encontré que a varias combinaciones de
los métodos ensayados el consumo de O;fue de 5 a 10 veces menor en los tratamientos

integrados de lavado de suelos, ozonizacion y el tratamiento biolégico, que sin prelavado.

1.5 Metabolismo de HAPs

Los hongos y las bacterias metabolizan una amplia variedad de HAPs, a través de
diferentes rutas (Fig. 3). El metabolismo de los HAPs por bacterias aerobias lo inician las
enzimas dioxigenasas, que incorporan O, en el HAP para formar uno o mas isomeros cis-
dihidrodiol (Cerniglia, 1993). Las dioxigenasas bacterianas son sistemas multienzimaticos,
por ejemplo, la naftaleno dioxigenasa es una ferredoxina reductasa, una ferredoxina y una
proteina de hierro-azufre terminal con enlaces a y pequefias subunidades 3 (Habe &
Omori, 2003). Los cis-dihidrodioles se reducen por las enzimas deshidrogenasas
dihidrodioles para formar intermedios aromaticos hidroxilados (catecoles), que luego
sirven como sustratos para los anillos de fision por orto y meta dioxigenasas (Habe &
Omori, 2003). Los productos de la ruptura del anillo son metabolizados a intermediarios

del ciclo de los acidos tricarboxilicos y finalmente convertidos a CO,.

Ademas, algunos Streptomyces y Mycobacterium spp. producen enzimas mono
oxigenasas que oxidan HAPs a trans-dihidrodioles (Sutherland, 2004). Los metabolitos
trans-dihidrodioles son con mayor frecuencia producidos por hongos. Se sabe que la
biodegradacién anaerobia de HAPs puede producirlos (Chang et al., 2002), aunque las
rutas metabolicas para HAPs de APM son desconocidas. En general los microorganismos
aerdbicos degradan HAPs de APM mas lentamente que de BPM, debido a: su baja
solubilidad en agua, la absorcién mas lenta en las células, la capacidad insuficiente para
inducir enzimas degradantes y la menor produccién de energia para el crecimiento de
microorganismos (Kanaly & Harayama, 2000). Si los HAPs de APM son las fuentes de
carbono y energia, la energia disponible a partir de las reacciones iniciales no puede ser
suficiente para el crecimiento. Debido a la persistencia y la toxicidad de HAPs de APM en

el medio ambiente, muchos laboratorios han estado examinando un espectro filogenético
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mas amplio de microorganismos potencialmente degradadores (da Silva et al., 2003;
Gauthier et al., 2003).
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Figura 3. Rutas generalizadas para el metabolismo de HAPs por bacterias y hongos
(Haritash & Kaushik, 2009).

1.6 El papel de los microorganismos en la remediacion de suelos

contaminados con hidrocarburos

La biorremediacion es la herramienta para transformar los compuestos de formas
peligrosas a menos peligrosas (Ward et al., 2003; Providenti et al., 1993); la degradacion
microbiana es el proceso mas importante (Bumpus, 1989; Yuan et al., 2001). Aunque los
HAPs pueden sufrir adsorcion, volatilizacion, fotélisis y degradaciéon quimica Los peligros
asociados con los HAPs se pueden superar mediante el uso de métodos convencionales
que implican la eliminacién, alteraciébn o aislamiento del contaminante. Estas técnicas
implican la excavacién de suelos contaminados y su incineracién o contencién, estas
tecnologias son caras y en muchos casos solo se transfiere el contaminante de una fase a

otra.

Aunque es bien conocida la actividad catabdlica de los microorganismos en la
biorremediacion, los cambios en las comunidades microbianas son aun impredecibles y la
dinamica poblacional es una “caja negra" (Dua et al., 2002). Como los microorganismos

degradadores de HAPs son bacterias, hongos o un consorcio, la descomposicion de
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compuestos organicos es la biotransformacion en metabolitos menos complejos, que
resultan en la mineralizacion, (H,O, CO,) en condiciones aerobias o en CH, cuando es via
anaerobia. La tasa y la velocidad de biorremediacion dependen de las condiciones
ambientales (pH, temperatura, oxigeno), del nimero y tipo de la poblacién microbiana, de
las propiedades de transporte celular, del grado de aclimatacion, de la accesibilidad de los
nutrientes, del coeficiente de particién del contaminante en el medio de crecimiento y de la

naturaleza quimica del compuesto a degradar (Singh & Ward, 2004).

1.6.1 Bacterias

Sin duda, las bacterias estan involucradas en la degradacién de contaminantes organicos
de sitios contaminados, se han estudiado numerosas especies para degradar HAPs, que
por lo regular son aisladas del suelo o sedimentos contaminados. A largo plazo, los sitios
contaminados con residuos petroquimicos albergaran bacterias degradadoras de HAPs.
En tales residuos se encuentra el benzo[a]pireno (BaP), que es el mas cancerigeno y
téxico de los HAPs; ya se ha demostrado que las bacterias pueden degradar el BaP
cuando crecen con una fuente de carbono alternativa, en cultivo liquido (Haritash &
Kaushik, 2009).

Ademas Ye et al. (1996) observan una disminucion del 5% en la concentracion de BaP
(50 mg/l) después de 168 h durante la incubacion con Sphingomonas paucimobilis cepa
EPA 505. También las células en reposo de S. paucimobilis cultivadas en agar nutritivo
suplementado con glucosa producen un 28% de **CO,, lo que significa la hidroxilacion y la
escision del anillo formado por los carbonos 7, 8, 9 y 10. Y Aitken et al. (1991) aislan 11
cepas de sitios contaminados (petréleo, aceite de motor, tratamiento de la madera y de
refineria) con la capacidad para degradar BaP. Los organismos identificados son: tres
especies de Pseudomonas, Agrobacterium, Bacillus, Burkholderia y Sphingomonas.
También el BaP es degradado por Rhodococcus sp., Mycobacterium y por un cultivo

mixto de Pseudomonas y Flavobacterium.

Asimismo Heitkamp et al. (1988) encuentran una bacteria que mineraliza pireno. Mientras
gue Romero et al. (2014) aislan Pseudomonas aeruginosa de un arroyo contaminado por
una refineria de petréleo. Y Rehmann et al. (1998) identifican, en suelo de una planta de
gas, contaminado con HAPs, un Mycobacterium spp. que utiliza pireno como fuente de
carbono metabolizando hasta 60% de pireno, a una concentracion de 0.5 mg/ml en 8 dias

a 20°C. También Yuan et al. (2002) aislan seis cepas bacterianas Gram negativas de un

29



UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

sitio de eliminacion de residuos petroquimicos, éstas bacterias degradan del 70-100% de
acenafteno, fluoreno, fenantreno, antraceno y pireno en 40 dias de tratamiento. Dos de
las seis cepas aisladas son Pseudomonas fluorescens y Haemophilus spp. Incluso Dean-
Ross et al. (2002) aislan dos cepas bacterianas, Mycobacterium flavescens vy
Rhodococcus spp. de sedimentos del rio Grande Calumet. Ambas bacterias degradan
HAPs a velocidades de 0.044 mg/l para la mineralizacion del pireno por M. flavescens y

de 0.470 mg/l para la mineralizacién del antraceno por Rhodococcus.

Es evidente la creciente preocupacién por el incremento de la concentracion de los HAPs
en el medio ambiente marino, los sedimentos de manglares, los humedales y los
estuarios; la contaminacion de éstos ecosistemas esta estrechamente vinculada a las
actividades humanas. Las bacterias aisladas de los sedimentos de manglares degradan
fenantreno del 42% al 78% y el potencial de degradacion depende del tipo de sedimento
de que provienen (Tam et al., 2002). Ademas Romero et al. (1998) estudian la
degradacion de fenantreno por microorganismos aislados de sedimentos de un arroyo
contaminado, e identifican Rhodotorula glutinis y P. aeruginosa. Estos microorganismos
fueron cultivados en medio basal mineral liquido, donde la biotransformacion del
fenantreno casi se completa después de un mes de incubacion, con ambos

microorganismos.

Ademas en un estudio para la restauracion de suelos contaminados con HAPs, al aplicar
un cultivo microbiano mixto de Acinetobacter sp. y Klebsiella sp. se obtiene una reduccion
del 98% de los HAPs (250 mg/kg) durante los primeros seis meses. La concentracion de
HAPs con tres y cuatro anillos se reduce a 0.5% del contenido original en el suelo.
Mientras que Daane et al. (2001) caracterizan bacterias asociadas a la rizésfera de
plantas de pantanos salinos que degradan HAPs. Las bacterias aisladas se clasifican en
tres grupos principales: Gram negativo, Pseudomonas; Gram positivo, Nocardioforms y el
Gram positivo, Paenibacillus. Y crecen en medios enriquecidos con fenantreno y utilizan
un mayor numero de HAPs, que cuando crecen en medios enriquecidos con naftaleno.
Mas tarde se establece que Paenibacillus utiliza naftaleno o fenantreno como fuente de
carbono (Daane et al., 2002). Ademas Verrhiest et al. (2002) estudian la interaccion entre
una mezcla de HAPs y las comunidades microbianas en los sedimentos de agua dulce

natural.
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1.6.2 Hongos

Hay hongos con la capacidad para degradar contaminantes persistentes en la naturaleza.
Por ejemplo Cunninghamella echinulata variedad elegans degrada HAPs y la tasa de
remocién de contaminantes es proporcional a la concentracion del contaminante en el
suelo y el tiempo de degradacién depende de los microorganismos, el tipo de
contaminante y su concentracion (Cutright, 1995). Especialmente, en los ultimos afios se
ha estudiado la capacidad degradativa de los hongos lignoliticos, debido a la estructura
compleja de la lignina, estos hongos producen enzimas extracelulares que también

degradan diferentes compuestos xenobioticos.

El sistema ligninolitico consta de tres grupos principales de enzimas: peroxidasas (lignino
peroxidasa y manganeso peroxidasa), fenol oxidasas (lacasas, tirosinasas) y las enzimas
que producen H,O, (Cajthaml et al.,, 2001). Los experimentos con enzimas purificadas
demuestran que las enzimas lignoliticas son capaces de degradar los HAPs (Hofrichter et
al., 1998). Dichas enzimas hacen una oxidacion de radicales, producen radicales de
cationes de los contaminantes, seguido por la aparicion de quininas (Vyas et al., 1994).
Clemente et al. (2001) investigan la degradacion de los HAPs por 13 cepas fungicas
lignoliticas y encuentran que la degradacion depende de la variacién de las enzimas

lignoliticas.

También se han estudiado los hongos del suelo en cuanto a su capacidad para degradar
HAPs y producir enzimas lignoliticas en condiciones microaerobias (Silva et al., 2009). Se
ha encontrado que Aspergillus sp., Trichocladium canadense, Fusarium oxysporum,
Verticillium sp. y Acremonium sp. degradan una amplia gama de HAPs. El sistema de
monooxigenasa del citocromo P450 también puede estar implicado en la degradacion.
Los epodxidos pueden reordenarse en derivados de hidroxilo o pueden ser hidrolizados a
dihidrodioles vecinales. Cajthaml et al. (2002) estudian los productos de degradacién de
HAPs por el hongo Irpex lacteus y encuentran que los principales productos de
degradacion de antraceno y fenantreno son antraquinona y fenantreno-9,10-dihidrodiol,

respectivamente.

Es bien sabido que los hongos de la pudricion blanca (HPB) pueden degradar
contaminantes organicos y que la degradaciéon se debe al sistema enzimatico que
degrada la lignina. Pero Boyle et al. (1998) encuentran que los HPB que crecen en el

suelo no degradan cantidades importantes de HAPs, sin embargo, en cultivo liquido
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degradan un alto porcentaje de HAPs. Ademds el nitrdgeno inhibe el sistema de
produccion de lignina y la adiciébn de aserrin o alfalfa al suelo inhibe la formacion de

metabolitos polares sin afectar la mineralizacion.

La degradaciéon de BaP por HPB en medio liquido es mas rapida, cuando los hongos son
expuestos a los HAPs, lo que sugiere que el sistema de degradacion es inducido. La
degradacion en el suelo del BaP se incrementa al adicionar tensoactivos, los factores
responsables de una mayor degradacion pueden aumentar la accesibilidad del BaP o
inducir el sistema de degradacion de los HPB. Entre cientos de HPB que exhiben
actividades lignoliticas, Phanerochaete chrysosporium, Bjerkandera adusta y P. ostreatus

se han estudiado ampliamente.

Aunque los compuestos intermedios como quinonas, hidroxilos y dihidroxilos han sido
aislados en experimentos de degradacién, no esta claro si se acumulan como productos
finales. La acumulacion de quinonas se reporta en cultivo liquido para P. chrysosporium y
para B. adusta (Kennes & Lema, 1994) y en el suelo para P. ostreatus (Anderson &
Henryson, 1996). Ademas Eggen & Majcherczyk (1998) concluyen que en un suelo
contaminado con creosota, P. ostreatus degrada el BaP durante el primer mes. Los
hongos mas abundantes en ambientes contaminados y las levaduras pueden oxidar HAPs
como fuentes de carbono alternativas. Asi la velocidad de degradacion de fenantreno por
Rhodotorula glutinis, aislada de un arroyo contaminado, es casi igual a la de P.

aeruginosa (Romero et al., 1998).
1.7 Uso de consorcios microbianos para la remediacion de HAPs

1.7.1 Consorcios nativos

Diversos estudios han demostrado que los microorganismos autéctonos degradan con
mayor facilidad los contaminantes locales, que los contaminantes provenientes de otras
regiones (Genside et al., 2008). Cuando las poblaciones microbianas se encuentran en
bajas densidades, se retarda o no lleva a cabo la degradacion del contaminante; sin
embargo, la bioaumentacién con la microflora nativa acelera la degradacion en un suelo
contaminado (D'Annibale et al., 2006). Es por eso que el uso de consorcios nativos para

remediar suelos contaminados con HAPSs, es una buena alternativa (Wang et al., 2010).

Como el proceso de degradacion de HAPs por la flora nativa en suelos es lento, el

aislamiento e identificacion de los microorganismos con capacidad para degradar HAPs,
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se vuelve una tecnologia muy eficiente, ya que al bioaumentar la flora microbiana de un
suelo se incrementa la velocidad de degradacion del contaminante (Mao et al., 2012). Se
ha estudiado una gran gama de géneros microbianos para la biodegradaciéon de HAPs,
entre ellos Pseudomonas, Alcanivorax, Microbulbifer, Sphingomonas, Micrococcus,
Cellulomonas, Dietzia, Gordonia y Marinobacter, entre otras (Thavamani et al., 2012); y
las concentraciones del contaminante oscilan entre 300 a 1000 mg/kg. Mientras que las
especies nativas estudiadas son Bacillus sp. ASP1l, Pseudomonas sp. ASP2,
Stenotrophomonas maltophilia ASP3, Staphylococcus sp. ASP4, Geobacillus sp. ASP5 y
Alcaligenes sp. ASP6, aisladas de sedimentos del astillero Alang-Sosiya, India (Vitas et
al., 2013).

Por otra parte, la importancia del uso de consorcios estriba en que en ocasiones un solo
microorganismo no es capaz de realizar la degradacion completa del contaminante, y asi
genera metabolitos secundarios, que otra especie podria ser capaz de transformar en
metabolitos mas simples o incluso lograr la degradacion completa (Técher et al., 2011). El
primer paso para estudiar un microorganismo con capacidad degradativa es aislarlo de
suelos contaminados por algun hidrocarburo, ya sea de campos petroleros (Xu et al.,
2013; Ozaki et al., 2007), plantas quimicas de coque (Sun et al., 2010), refinerias antiguas
(Janbandhu & Fulekar, 2011) e incluso de suelos antarticos contaminados con diesel
(Vazquez et al., 2013).

Para degradar HAPs se han aislado consorcios bacterianos de sedimentos en manglares,
que tienen un gran potencial en los tratamientos de remediacion de suelos salinos (Huidie
et al., 2011). Tal es el caso del consorcio formado por Achromobacter sp. BAB239,
Pseudomonas sp. DV-AL2, Enterobacter sp. BAB240 y Pseudomonas sp. BAB241,
aislado de los sedimentos del patio de un puerto en Gujarat, India. Este consorcio
degrada de forma eficiente naftaleno en presencia de otros hidrocarburos, que utiliza
como fuentes de carbono (Patel et al., 2012). Diversos estudios se enfocan en aislar
consorcios de suelos contaminados con HAPs y en probar su eficacia para degradar estos
contaminantes de forma individual (Tang et al., 2013; Festa et al., 2013), como es el caso
del fenantreno (Chen et al., 2010).

La investigacion en la remediacién de suelos contaminados con HAPs no sélo ha llevado
a aislar consorcios formados por bacterias, sino que también en combinacion con hongos,
gue son capaces de degradar estos contaminantes, un ejemplo claro son los HPB

(Darvishi et al., 2011). Ademas se han aislado consorcios nativos que estimulan la
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degradacion de hidrocarburos mediante la produccién de biosurfactantes. Estos
tensoactivos hacen que el contaminante esté mas disponible mediante la emulsificacion
de los hidrocarburos y asi ser asimilados por los microorganismos (Darvishi et al., 2011).
Se han estudiado consorcios nativos haléfilos para implementarse en la descontaminacion
de suelos salinos contaminados con HAPs (Dastgheib et al., 2012; Arulazhagan &
Vasudevan, 2011; Vila et al., 2010).

1.7.2 Consorcios preparados

La preparacion de consorcios es otra herramienta con fines de biorremediacion de suelos
contaminados. Por lo general se aplica a suelos contaminados, donde la flora nativa no
presenta capacidad para degradar HAPs, también puede emplearse para formar un
consorcio con mayor capacidad para degradar éstos. Ya se han preparado consorcios
artificiales con flora nativa combinada con cepas exdgenas. Asimismo, se han formado
consorcios de hongos (P. chrysosporium, Cuuninghamella sp., Alternaria alternata,
Penicillium chrysogenum y Aspergillus niger) con bacterias (Bacillus sp., Zoogloea sp. y
Flavobacterium sp.) para remediar suelos contaminados con HAPs (Li et al., 2009).

Incluso hay consorcios microalgas-bacterias para mejorar la degradacion de dichos
téxicos, tal ha sido el caso de Sphingomonas GYB2 y Burkholderia cepacia GS3C, junto
con Pseudomonas GP3A y Pandoraea pnomenusa GP3B, ambas consorcios se han
formado en laboratorio, y éstos no solo degradan HAPs, sino que también degradan los
hidrocarburos alifaticos (Tang et al., 2010). P. aeruginosa (UKMP-8T), Rhodococcus sp.
M15-2 (UKMP-5T) y Rhodococcus sp. ZH8 (UKMP-/T) son otras especies combinadas en
laboratorio (Hamzah et al., 2013). En laboratorio se han estudiado en consorcio cepas
bacterianas obtenidas de diferentes ambientes, para probar en conjunto su capacidad de
degradacion de las fracciones de diesel y petréleo (Grace-Liu et al., 2011). Acinetobacter
baumannii, Klebsiella oxytoca y Stenotrophomonas maltophilia son otras especies
estudiadas para degradar HAPs, tanto en forma individual como en consorcio, en

consorcio presentan una tasa mayor de degradacion (Kim et al., 2009).

1.8 Técnicas moleculares para identificar los microorganismos del
suelo

Anteriormente, la caracterizacion de las comunidades microbianas en suelos
contaminados se limitaba al cultivo de los microorganismos a partir de muestras

ambientales y soOlo una pequefia parte de los microorganismos encargados de la
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biodegradacién de contaminantes se podian cultivar en el laboratorio. Hoy en dia se ha
estimado que la comunidad microbiana en un gramo de suelo puede contener mas de mil
especies bacterianas diferentes (Desai et al., 2009), y menos del 1% de éstos puede ser
cultivable.

De este modo, los organismos de crecimiento rapido o cepas mejor adaptadas a las
condiciones de cultivo particulares crecen preferentemente y por lo tanto no son
representativas de la composicion de la comunidad microbiana real de ambientes
contaminados (Gilbride et al., 2006). Con el uso de las técnicas actuales se supera el
requisito del cultivo, incrementando asi nuestra comprension de la diversidad microbiana y
de su funcién en el medio ambiente. Estas técnicas se basan en la caracterizacion de
componentes celulares, tales como acidos nucleicos, proteinas, acidos grasos y otros

componentes especificos (Mapelli et al., 2009).

1.8.1 Métodos bioquimicos

1.8.1.1 Acidos grasos de fosfolipidos derivados: Los fosfolipidos son componentes
importantes de las membranas celulares vivas y constituyen una proporcion significativa
de la biomasa del organismo en condiciones naturales (Kozdroj & van Elsas, 2001). Los
microorganismos tienen la capacidad de cambiar la composicion lipidica de sus
membranas en respuesta a las condiciones ambientales tales como el estrés quimico
(Hamady et al., 2008) y fluctuaciones de temperatura (Bartlett, 1999). Los cambios en el
perfile de fosfolipidos (PFLs) generalmente estan relacionadas con la variacion en la
abundancia de grupos microbianos y esto puede interpretarse gracias a una base de

datos de cultivos puros y rutas biosintéticas conocidas (Zelles, 1999).

Los &cidos grasos extraidos se analizan cuantitativamente por cromatografia de gases
acoplada a espectrometria de masas (Zelles & Bai, 1993), la comparacién de datos con
informacién de la base de datos de &cidos grasos permite la identificacién de los PFLs
extraidos (Widmer et al., 2001). Aunque los PFLs extraidos directamente del suelo no
permite la identificacién de los microorganismos hasta el nivel de la especie, son un medio
eficaz para predecir los cambios en la estructura de la comunidad microbiana (Nannipieri
et al., 2003). Los estudios del PFLs de una comunidad microbiana tienen diferentes
enfoques (Haack et al., 2004); se han utilizado métodos como tabulacién de &cidos grasos
dnicos y comparaciones con base en sus relaciones dentro del perfil de acidos grasos

(Haack et al., 2004). Asimismo, el andlisis del PFLs emplea estadistica multivariante,
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como el andlisis de componentes principales para discriminar entre perfiles compuestos
(Langworthy et al., 1998).

Kamaludeen et al. (2003) investigan la ecotoxicidad de los suelos contaminados a largo
plazo con residuos de las curtidurias, el estudio evalGa la estructura y la actividad de la
comunidad bacteriana por el PFLs. Los PFLs de bacterias especificas disminuyeron
significativamente a medida que el nivel de contaminacion de cromo aumento, lo que
indica que la concentracion de cromo en el suelo contaminado con residuos de curtiduria
tiene un efecto significativo sobre la estructura de la comunidad microbiana. Los PFLs
también se han empleado para caracterizar la comunidad microbiana de sedimentos

contaminados con HAPs (Langworthy et al., 1998).

1.8.2 Técnicas basadas en acidos nucleicos

1.8.2.1 Reaccion en cadena de la polimerasa: La reaccién en cadena de la polimerasa
(PCR) tiene la capacidad de producir millones de copias de una porcion de un gen
deseado, gen entero o grupos de genes con alta fidelidad en 3 0 4 h. Es el método mas
utilizado para la amplificacion del gen 16S rARN, antes de los estudios de huellas
dactilares. Los métodos basados en PCR también se han utilizado en la deteccion y
cuantificacion de microorganismos que se encuentran en el suelo (Nyyssonen et al.,
2006). La técnica se puede aplicar también para el analisis de genes catabdlicos

implicados en la biodegradacion de los contaminantes organicos (Wilson et al., 1999).

A menudo, para la deteccion de organismos o0 genes de ambientes contaminados se usan
dos variantes de la técnica; PCR sencillo y PCR multiplex. La PCR simple utiliza un par de
cebadores en una Unica reaccion de amplificacién, mientras que la PCR multiplex utiliza
multiples pares de cebadores para amplificar simultaneamente varios genes en una sola
reaccion (Markoulatos et al., 2002). La amplificacion por PCR es dependiente de la
calidad y rendimiento de la extraccion y de la purificacion de acidos nucleicos de las
muestras ambientales. La lisis insuficiente de células da como resultado la extraccion
preferencial del ADN de las bacterias Gram negativas, mientras que los tratamientos
excesivamente persistentes pueden resultar en la fragmentacion del ADN (Wintzingerode
et al.,, 1997). Ademas, la eficiencia de la amplificacion de la PCR puede verse
severamente obstaculizada por la presencia de sustancias inhibidoras como los acidos

hdmicos, la materia organica y las particulas de arcilla (Kirk et al., 2004).
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La toma, el transporte y el almacenamiento de las muestras, antes de la extraccién de
acidos nucleicos influyen en el sesgo que puede darse en el analisis microbiano (Schryver
et al., 2006). Con el almacenamiento prolongado de la muestra, estos factores pueden
alterar la composicién microbiana de ahi la necesidad de extraer ADN/ARN después de
tomar la muestra. Entre las aplicaciones de la PCR multiplex estan el trabajo de Said et
al. (2010) para caracterizar la poblacion microbiana que degrada petréleo en un suelo
contaminado con éste. Y Baldwin et al. (2003), quienes determinan la participacion de las
enzimas naftaleno dioxigenasa, bifenilo dioxigenasa, tolueno dioxigenasa, xileno
monooxigenasa, fenol monooxigenasa y tolueno monooxigenasa en la hidroxilacion del

anillo en una sola reaccion de PCR.

Aunque la PCR multiplex puede ahorrar tiempo y recursos en la deteccion de
microorganismos o0 genes implicados en la biodegradacién, la aplicacion exitosa depende
de la combinacion de varios pares de cebadores que sean capaces de realizar de forma
fiable una sola reaccién (Gilbride et al., 2006). Otra variante de la técnica de PCR que
puede detectar y cuantificar el producto amplificado simultaneamente mientras la reaccion
esta ocurriendo en tiempo real (PCR-TR). Esto permite la deteccién y cuantificacion de las
amplificaciones de la PCR durante la fase exponencial temprana de la reaccién (Schryver
et al., 2006). La PCR-RT tiene una mayor capacidad de cuantificacion de las copias de
genes presentes en una muestra dada (Lerat et al., 2005). Esto requiere el uso de
marcadores fluorescentes para cuantificar el producto al final de cada ciclo de
amplificacién y la cantidad de fluorescencia esté directamente relacionada con la cantidad

de producto al final de cada ciclo en la reaccion (Saleh-Lakha et al., 2005).

La PCR-RT se ha utilizado en varios estudios ambientales tales como el seguimiento de
carbazol 1,9a-gen dioxigenasa (carAa) en suspension del suelo (Widada et al., 2002), el
gen del catabolismo de la atrazina, la identificacion y cuantificacién del gen arsenato
reductasa y la oxigenasa en aromaticos (Devers et al., 2004; Sun et al., 2004; Baldwin et
al., 2003; Beller et al., 2002). También se ha utilizado en la cuantificacion de la proporcion
de microorganismos que contienen la enzima alcano monooxigenasa y la evaluacion de
los cambios de la comunidad microbiana en un suelo antartico contaminado de
hidrocarburos (Powell et al., 2006).

Las ventajas que ofrece la PCR-RT son mayor velocidad, sensibilidad y precision y la

posibilidad de la automatizacion robodtica (Powell et al., 2006). Aunque en la PCR-TR se
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pueden medir la cantidad de genes, los resultados obtenidos no relacionan la expresion
de genes con una actividad microbiana especifica o poblacion. EI ARN extraido de
muestras de suelo es bajo en rendimiento y a menudo no representa a la poblacion
microbiana del suelo (Saleh-Lakha et al., 2005). Ademas, el ARN tiene una vida media
corta y se degrada rapidamente después de la extraccion por lo que es un desafio para la
aplicacion de la PCR-TR en microbiologia ambiental. Y las sondas especificas utilizadas
en las reacciones de amplificaciébn pueden no captar la diversidad de secuencia que esta

presente dentro de las muestras ambientales (Saleh-Lakha et al., 2005).

Aunque las técnicas moleculares de la PCR han revolucionado completamente la
deteccibn de ADN/ARN, especialmente en estudios ecolégicos microbianos, la
amplificacién diferencial de los genes diana tales como 16S rARN puede tener sesgo en
los estudios de diversidad (Powell et al., 2006). Las secuencias con un menor contenido
de guanina y mayor de citosina se separan mas eficientemente en la etapa de
desnaturalizacion de la PCR y por lo tanto son preferencialmente amplificados (Baldwin et
al., 2003). Los productos gue se ven en geles o en tiempo real pueden ser productos
quiméricos de la PCR (Gilbride et al., 2006). La PCR es una técnica muy sensible puede
producir falsos positivos o falsos negativos debido a la contaminacion (Spiegelman et al.,
2005).

1.8.2.2 Perfil de la comunidad microbiana: En los ultimos afios, la aplicacion de
técnicas moleculares han conducido a estrategias mas rapidas y precisas para el examen
de la diversidad microbiana, incluyendo el descubrimiento y la identificacion de nuevos
microorganismos y los genes catabdlicos involucrados en la biodegradacion de los
contaminantes organicos en el suelo (Gentry et al., 2006; Mahmood et al., 2005). La
identificacion microbiana y caracterizacion de su diversidad se ha mejorado mediante la
utilizacion del gen 16S rARN altamente conservado en todos los microorganismos
(Watanabe, 2001). Secuencias del gen 16S rARN se conservan lo suficiente como para
permitir el disefio de cebadores que se dirigen a diferentes grupos taxonémicos (desde el
reino al género), pero con suficiente variabilidad para proporcionar comparaciones

filogenéticas de las comunidades microbianas (Rogers et al., 2007).

Las composiciones de las comunidades microbianas pueden ser analizadas sobre la base
de los perfiles generados a partir de la separacion fisica de las secuencias del rARN o del

ADN en un gel (Murrell & Radajewski, 2000). Varias técnicas basadas en la amplificacion
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y la comparacién de secuencias de ADN amplificadas por PCR se han desarrollado y
utilizado para caracterizar las comunidades microbianas de ambientes contaminados.
Estos métodos detectan diferencias entre las secuencias de ADN/ARN, que a menudo
incluyen fragmentos de genes 16S rARN amplificados por la PCR. Actualmente se
emplean diferentes métodos para la identificacion microbiana, como el analisis de
amplificacion ribosomal de ADN y analisis de restriccion (ARDRA), andlisis del espacio
intergénico ribosomal (RISA), electroforesis en gel con gradiente de desnaturalizacion
(DGGE)/electroforesis en gel con gradiente de temperatura (TGGE) y la terminal de

polimorfismos de longitud de fragmentos de restriccion (T-RFLP).

1.8.2.2.1 Amplificacion ribosomal de ADN y andlisis de restriccion (ARDRA): Para el
ARDRA, los fragmentos amplificados del 16S rARN por PCR se digieren o se cortan en
sitios especificos con enzimas de restriccidbn y el residuo resultante se separa por
electroforesis en gel. Diferentes secuencias de ADN se cortan en diferentes lugares y dan
lugar a un perfil tnico. La divergencia del rARN patrén de restriccion en un gel esta muy
influenciada por el tipo de enzima de restriccion utilizada (Gentry et al.,, 2006). Los
patrones de bandas en ARDRA se pueden utilizar para detectar clones o para medir la
estructura de la comunidad bacteriana (Bai et al., 2006). EI ARDRA es simple, rapido y
barato, ademés es util en la identificacibn microbiana (Kita-Tsukamoto et al., 2006;
Krizova, et al., 2006).

La composicion de la comunidad microbiana en un acuifero expuesto a fenol, tolueno e
hidrocarburos alifaticos clorados es evaluada por ARDRA para identificar la comunidad
microbiana dominante involucrada en la biodegradacion del tricloroetileno mediante
bioestimulacion. El andlisis revela que los miembros de la comunidad microbiana
dominantes son estables y se evidencian por las bandas de huellas digitales producidas
en el gel (Fries et al., 1997). El ARDRA detecta cambios estructurales en las comunidades
microbianas pero no mide la diversidad microbiana ni detecta grupos filogenéticos

especificos dentro de un perfil de huella dactilar de la comunidad (Watts et al., 2001).

Ademas se requiere la optimizacion con enzimas de restriccion que a menudo es dificil si
las secuencias son desconocidas y aun mas para producir patrones de huellas digitales
caracteristicos de la comunidad microbiana (Spiegelman et al., 2005). La franja de
patrones en diversas comunidades se vuelve demasiada compleja para analizar el uso de
ARDRA (Kirk et al., 2004). En estudios recientes, el ARDRA se ha combinado con otras
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técnicas moleculares, tales como T-RFLP y DGGE para caracterizar las comunidades

microbianas de fuentes contaminadas (Haack et al., 2004).

1.8.2.2.2 Anélisis del espacio intergénico ribosomal: RISA es una técnica basada en la
PCR que amplifica la regién entre los operones 16S y 23S rARN. La regidn espaciadora
intergénica tiene variabilidad tanto en la secuencia y la longitud, 50-1500 pb (Ranjard et
al., 2001). Esta -caracteristica Unica facilita la identificacion taxonomica de

microorganismos (Spiegelman et al., 2005).

En las investigaciones para el mejoramiento del medio ambiente, el RISA se ha utilizado
para detectar las poblaciones microbianas implicadas en la degradacién de HAPs a baja
temperatura en suelo enriquecido bajo condiciones aerdbicas con bacterias nitrato-
reductoras (Eriksson et al., 2003). El RISA es un método muy rapido y simple, pero su
aplicacion para el andlisis de la comunidad microbiana de fuentes contaminadas se limita
en parte debido a la base de datos limitada para secuencias espaciadoras intergénicas
ribosomales, ya que no es tan grande o tan amplia como la base de datos de secuencia
de 16S (Spiegelman et al., 2005). El RISA puede ser demasiado grande para aplicaciones
ambientales, como su nivel de resolucion taxondmica es mayor que el del gen 16S rARN
puede conducir a perfiles muy complejos de la comunidad (Spiegelman et al., 2005).

1.8.2.2.3 Electroforesis en gel con gradiente de desnaturalizacion/Electroforesis en
gel con gradiente de temperatura: La DGGE o TGGE separan los fragmentos
amplificados de rADN de la misma longitud pero con diferentes composiciones de pares
de bases. La separacién de las bandas, tanto en DGGE y TGGE depende de la
disminucion de la movilidad electroforética de los fragmentos de ADN de doble cadena
parcialmente fundidas en geles de poliacrilamida que contienen un gradiente lineal de
desnaturalizantes o un gradiente de temperatura lineal (Wakase et al., 2007). Los
fragmentos de ADN amplificados por PCR son generalmente de 500 pb, con diferentes
secuencias de bases. El numero de bandas producidas durante DGGE o TGGE es

proporcional a la cantidad de especies dominantes en la muestra.

La DGGE/TGGE es elegida cuando la informacion requerida no es filogenéticamente
exhaustiva, como la proporcionada por bibliotecas de clones del gen 16S rARN, de modo
gue es preciso determinar los miembros dominantes de las comunidades microbianas con
resolucion filogenética (Sanz & Kochling, 2007). Para las muestras de fuentes

ambientales o contaminadas donde la diversidad microbiana es desconocida en gran
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parte, la técnica de DGGE/TGGE permite la identificacion de la poblaciébn microbiana a
través de la escision y la secuenciacion de las bandas (Forney et al., 2004). La DGGE en
particular ha sido ampliamente utilizada para la evaluacion de la estructura de las
comunidades microbianas en suelos contaminados (El-Latif-Hesham et al., 2006;
Cummings et al., 2003; Kleikemper et al.,, 2002; Chang et al., 2000; Ralebitso, et al.,
2000). Ademaés de los perfiles de la comunidad microbiana, la técnica se ha utilizado para
examinar grupos de genes, tales como sulfito reductasa subunidad beta (dsrB), genes
sulfato reductasa en comunidades bacterianas (Geets et al., 2006) y genes de cepas

bacterianas de acuiferos contaminados con hidrocarburos (Hendrickx et al., 2006).

1.8.2.2.4 Polimorfismos de longitud de fragmentos de restriccién terminal: La T-
RFLP es una modificacion de ARDRA. Los cebadores de la PCR utilizados en el analisis
T-RFLP son fluorescentes y los productos de la PCR resultantes se visualizan vy
cuantifican (Liu et al., 1997). La T-RFLP se basa en las variaciones de las posiciones en
los sitios de restriccion entre las secuencias y se hace la determinacion de la longitud de
fragmentos de restriccion terminales marcados con fluorescencia por electroforesis en gel
de alta resolucion en un secuenciador de ADN automatizado. El uso de cebadores
marcados con fluorescencia limita el andlisis a solo los fragmentos terminales de la
digestion (Marsh, 1999). Esto simplifica el patron de bandas y permite el analisis de
comunidades complejas, ademas proporciona informacién sobre la diversidad que cada
banda visible representa o una sola unidad taxonémica operativa o ribotipos (Tiedje et al.,
1999).

Fahy et al. (2005) utilizando T-RFLP observan que a largo plazo, la presencia de benceno
en el agua subterranea reduce la diversidad y la estructura de la comunidad bacteriana en
comparacion con las de fuentes de aguas subterraneas limpias. Y en otro estudio se
evalla la fiabilidad del T-RFLP en el seguimiento de las poblaciones microbianas que se
caracterizan por una baja diversidad y las altas abundancias relativas de unos pocos
grupos dominantes, en un ambiente marino contaminado con hidrocarburos (Denaro et
al., 2005). También en los suelos contaminados, el T-RFLP se ha utilizado con éxito para
describir comunidades bacterianas en presencia de bifenilos policlorados (Fedi et al.,
2005) y para comunidades microbianas que decloran tricloroetileno a eteno (Richardson
et al., 2002). El uso de sistemas de deteccion automética y la electroforesis capilar en T-
RFLP permite un alto rendimiento y un andlisis cuantitativo mas exacto de la comunidad

microbiana que cualquier método de huella genética.

41



UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

A pesar de la alta resolucion y sensibilidad, el T-RFLP depende de la amplificacion por
PCR del gen 16S rARN, afectado por el método de extraccion de ADN (Kirk et al., 2004).
Diferentes enzimas producen incomparables huellas genéticas de la comunidad y la
digestion incompleta por las enzimas de restriccion da lugar a una sobreestimacion de la
diversidad (Osborn et al., 2000; Dunbar et al., 2000); es importante utilizar al menos de
dos a cuatro enzimas de restriccion (Tiedje et al., 1999). Los perfiles generados por T-
RFLP con una enzima de restriccién en una comunidad microbiana compleja conducen a
conclusiones erréneas sobre la abundancia de una cepa particular o especies (Osborne et
al., 2006).

1.8.3 Técnicas que enlazan la identidad microbiana con la funcién ecol6gica

1.8.3.1 Sondeo de is6topos estables: El SIP permite la caracterizacion o identificacion
de las poblaciones microbianas que participan en los procesos metabdlicos especificos en
un entorno con el fin de vincular la filogenia microbiana con su funcion (Radajewski et al.,
2000). El SIP requiere la incorporacion de sustratos marcados con un isétopo estable en
biomarcadores celulares que se utilizan para identificar organismos que asimilan el
sustrato (Boschker & Middelburg, 2002). Los biomarcadores como PFLs (Bull et al., 2000),
rARN (Manefield et al., 2002) y ADN (Radajewski et al., 2000) se han desarrollado y
utilizado en los estudios ecoldgicos sobre poblaciones microbianas.

Esta técnica se ha aplicado con éxito en la caracterizacion e identificacion de bacterias
provenientes de aguas subterraneas contaminadas con gasolina que degradan benceno
en condiciones anaerdbicas (Kasai et al., 2006); también para la identificacion de
bacterias no cultivables provenientes de suelos contaminados con HAPs (Singleton et al.,
2006). Aparte de la identificacibn microbiana, las técnicas de ADN con SIP se utilizar en el
aislamiento de grandes fragmentos de ADN de las comunidades microbianas no
cultivables para el andlisis metagenémico (Dumont et al., 2006). El SIP como cualquier
otra técnica utilizada para la caracterizacibn microbiana tiene sus limitaciones; la
sensibilidad depende de los métodos de extraccion y purificacion de ADN/ARN. La
incorporacion insuficiente del sustrato y la incubacion con ADN/ARN-SIP pueden conducir
a un sesgo de enriquecimiento que no representa el metabolismo natural en el medio
ambiente (Neufeld et al., 2007).

1.8.3.2 Sondas de genoma reverso (RSGP): Esta técnica es una variacién de las

metodologias de hibridizaciébn y permiten la identificacion de microorganismos en
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muestras ambientales por la hibridizacion de ADN gendémico. En el andlisis RSGP el ADN
cromosomal desnaturalizado de los microorganismos a estudiar es depositado sobre un
filtro base. EI ADN preparado de la muestra ambiental se marca e hibridiza con el filtro
para identificar cual de los genomas bacterianos depositados sobre el papel filtro base es
mas predominante en la muestra (Bae & Park, 2006). Se requieren cultivos bacterianos
puros para desarrollar una matriz, que pueda ser utilizada para analizar el ADN extraido.
Los genomas con mas del 70% de hibridacion cruzada son considerados como la misma
especie (Greene & Voordouw, 2003). Luego se prepara una matriz del genoma o el filtro
principal a partir del genoma con menos hibridacion cruzada. Las sondas de ADN de un
area de interés estan preparadas y luego se utilizan para hibridarse con la matriz del

genoma (Loy et al., 2005; Greene & Voordouw, 2003).

La RSGP se ha utlizado en la caracterizacion de las comunidades microbianas
bioestimuladas con una mezcla de hidrocarburos aromaticos (Greene et al., 2000). El
analisis de suelos contaminados y no contaminados no revela diferencias en la poblacién
microbiana mientras que la sucesién de las poblaciones microbianas detectada por RSGP
se reduce a Pseudomonas y Rhodococcus spp. y la dominacién eventual por Alcaligenes
spp., observaciones similares de una disminucién de la sucesion microbiana provocada
por la contaminacién se han reportado en el uso de otras técnicas de huella genética
(Fahy et al., 2005; Frostegard et al., 1993). En suelos contaminados con tricloroetileno se
ha observado que éste afecta la composicion de la comunidad microbiana al

metabolizarse de forma activa en los suelos (Hubert et al., 2005).

La parte determinante de esta técnica es la eleccion del organismo a utilizar como
estandar en la preparacion de las matrices del genoma, ya sea en suelo o agua
contaminados, donde la identidad de los microorganismos es desconocida o no son
cultivables, asi como la fisiologia y la bioquimica de las poblaciones microbianas

degradantes.

1.8.4 Microarreglos

La tecnologia de microarreglos es una herramienta taxonémica y funcional muy potente
que se utiliza para estudiar los procesos biolégicos, asi como las comunidades
microbianas incluyendo mezclas de ellas. Esta técnica es similar a la hibridacion
fluorescente in situ (FISH), pero proporciona un medio para el analisis simultdneo de

muchos genes (Cho & Tiedje, 2002). Los microarreglos de ADN, son una matriz miniatura
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de sondas de ADN complementarias (500-5000 nucledtidos de longitud) wu
oligonucleétidos (15 a 70 pb) unidos directamente a un soporte sélido, lo que permite la
hibridacion simultanea de un gran conjunto de sondas complementarias a su ADN
correspondiente (West et al., 2008).

Se ha utilizado con éxito en el andlisis de la expresion génica global en cultivos puros (He
et al., 2007; DeRisi et al., 1997), aunque es complicada para muestras ambientales
debido a los numerosos retos como la especificidad, sensibilidad y cuantificacion (Zhou &
Thompson, 2002). A pesar de estos desafios, existen tres formas principales de
microarreglos para los formatos ambientales, los arreglos de genes funcionales, FGA
(Rhee et al., 2004; Tiquia, et al., 2004; Wu et al., 2001), los arreglos de comunidad
gendémica, CGA (Wu et al.,, 2006; Wu et al., 2004) y los arreglos de oligonucleétidos
filogenéticos, POA (Chandler et al., 2006; ElFantroussi et al., 2003).

El andlisis de la comunidad microbiana en muestras ambientales se ha desarrollado con
FGA para identificar o medir los genes que codifican enzimas clave en un proceso
metabdlico (Liu & Zhu, 2005; Rhee et al., 2004). Esto proporciona informacion vital acerca
de la presencia de genes importantes, asi como la expresion de los genes en el entorno
midiendo el mMARN (Gentry et al., 2006). En la biodegradaciéon de los contaminantes, los
FGA se han desarrollado para la deteccién de genes oxigenasa aromaticos especificos en
un contaminante como es el PCB (Denef et al.,, 2003) y la expresion de genes
degradantes de naftaleno (Rhee et al., 2004).

Los CGA son similares en concepto a RSGP (Voordouw et al., 1992), excepto que CGA
utiliza superficies de hibridacion no porosas y sistemas de deteccion basados en
fluorescencia para andlisis de alto rendimiento, aunque tiene una menor sensibilidad (Wu
et al.,, 2004). Esta técnica es pionera como una herramienta para la deteccion de
microorganismos especificos dentro de una comunidad microbiana natural. Ademas, esta
demostrado que la temperatura de hibridacién tiene un potencial afiadido para la
determinacién de la relacion gendmica de bacterias aisladas (Gentry et al., 2006). La
principal desventaja de los CGA es que se necesitan organismos cultivables para la
preparacion de la matriz, con lo que la aplicacién en el campo, aparte de los estudios de

laboratorio es casi imposible.

Finalmente, los POA se basan en el uso del gen 16S rARN y son un medio conveniente

para identificar de forma simultdnea muchos microorganismos de una muestra. Varios
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estudios han empleado POA en las investigaciones ambientales para identificar las
poblaciones microbianas de suelo (Loy et al., 2005) y de lodos activados (Adamczyk et al.,
2003). Sin embargo, es necesario tener una evaluacion y desarrollo sistematico mas
rigurosos para aprovechar todo el potencial de los microarreglos para la deteccion y
andlisis de la comunidad microbiana (Zhou, 2003). Actualmente solo detectan las
poblaciones dominantes en muchos entornos (Rhee et al., 2004) y las sondas disefiadas
pueden cruzarse con secuencias similares o desconocidas y producir sefiales engafiosas
(Gentry et al., 2006).

El suelo, el agua y los sedimentos a menudo contienen acidos humicos y otros materiales
organicos que pueden inhibir la hibridacion de ADN en microarreglos (Saleh-Lakha et al.,
2005). Las limitaciones en la extraccion de ARN de calidad de muchas muestras
ambientales demandan avances en la extraccién de ARN y en los métodos de purificacion
y amplificacion para realizar un analisis de microarreglos con mayor expresién génica en

una gama mas amplia de muestras (Gentry et al., 2006).
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Il JUSTIFICACION

Entre los 2000 y 2012 se han derramado en suelos mexicanos mas de 12,000,000 barriles
de petréleo, esto ha ocasionado que una gran pérdida de suelos, sobre todo de los aptos
para la agricultura. El gran problema de los derrames de petréleo es su composicion tan
compleja, ya que esta compuesto de diversos hidrocarburos que son toxicos para los
seres vivos. Una de las alternativas para remediar los suelos contaminados con petroleo
es la biorremediacion ya que es una tecnologia limpia, su tratamiento es econémico y se
logran altas eficiencias de descontaminacion sin necesidad de alterar las caracteristicas
fisicoguimicas del suelo. Se ha comprobado que los microorganismos son capaces de
generar enzimas que degradan o convierten los contaminantes en sustancias menos
peligrosas. El uso de un consorcio bacteria-hongo puede dar mejores resultados en la
remediacién del suelo contaminado con petréleo, ya que estudios con bacterias o hongos

han dado buenos resultados.
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11l HIPOTESIS

Un consorcio bacteria-hongo formado por P. ostreatus y alguna bacteria autdctona de un
sitio contaminado es capaz de degradar HAPs del petroleo en suelo in vitro.

IV OBJETIVOS
4.1 Objetivo general

Evaluar la degradacion de HAPs por bacterias autdctonas aisladas de un sitio
contaminado con hidrocarburos y en consorcio con Pleurotus ostreatus, bajo condiciones

de microcosmos para fines de biorremediacion de suelos.

4.2 Objetivos especificos

1. Seleccionar la cepa bacteriana con mayor capacidad para degradar HAPS,
mediante pruebas de emulsificacion y degradacion para conformar el consorcio
bacteria-P. ostreatus.

2. ldentificar las cepas bacterianas aisladas mediante técnicas moleculares para
reportar la especie como un potencial degradador de HAPs en la base de datos
del NCBI.

3. Formar el consorcio bacteria-P. ostreatus para evaluar su capacidad de

degradacién de HAPs en microcosmos.
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V METODOLOGIA

5.1 Muestreo
Los criterios para la seleccion del lugar fueron los siguientes:

Ubicacion geogréfica del sitio contaminado

Ubicacion de las zonas urbanas colindantes al area contaminada
Caracteristicas del contaminante

Ubicacion hidrogeolégica del sitio contaminado

Caracteristicas climatolégicas del sitio

YV V. V V VYV V

Tiempo del derrame

El sitio seleccionado fue el municipio de Poza Rica, Ver. El area contaminada se ubicé en
lugares céntricos y donde el suelo ha sido contaminado no solo por los derrames de
hidrocarburos, también por las aguas residuales generadas por la urbanizacién. Las
coordenadas del sitio son 20°32'28.77" Ny 97°28'02.60" O.

5.1.1 Toma de muestras

Se tomaron dos tipos de muestras, unas para aislar las bacterias degradadoras de HAPs
y otras de suelo sin contaminar, representativo de esa region para evaluar la

biodegradacién de HAPs del crudo de petréleo por las cepas aisladas.

Para el aislamiento de las cepas degradadoras de HAPs se tomaron ocho muestras de
suelo contaminado y cuatro muestras de sedimentos del arroyo que sirven de transporte
del contaminante. Las muestras de suelo se tomaron a una profundidad de 5 a 20 cm
mientras que las muestras de sedimentos se tomaron a una profundidad del arroyo de 50

cm. Todas las muestras fueron recolectadas en frascos estériles.

5.1.2 Procedimiento de muestreo

La flora microbiana en suelos es de gran importancia por su relacién con la fertilidad del
suelo y con los ciclos biogeoquimicos de los elementos, ademas del uso potencial de
algunos miembros especificos para aplicaciones ambientales. El procedimiento de
muestreo se llevo a cabo de acuerdo a la NOM-001-SEMARNAT-1996, en donde se
establece como realizar un muestreo microbiolégico tanto en aguas residuales como en

sedimentos. El muestreo se realiz6 a juicio de expertos, se tomaron muestras en sitios
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con mayor acumulacion del contaminante ocasionado por las condiciones geogréficas del

lugar.

5.1.3 Almacenamiento, transporte y preservacion de la muestra

Las muestras de suelo para el aislamiento de bacterias degradadoras de HAPs fueron
transportadas en un contenedor sellado, para evitar contaminaciébn externa, se
mantuvieron a una temperatura de 4°C para su conservacion. Por otra parte, el suelo
colectado para uso de microcosmos, se almacend en bolsas y se colocé bajo sombra.
Una vez en el laboratorio, las muestras se almacenaron en camara de refrigeracién a 0°C

hasta su analisis.

5.2 Caracterizacion fisicoguimica del suelo

Antes de llevar a cabo la caracterizacion fisicoquimica del suelo, las muestras fueron
secadas a temperatura ambiente, y tamizadas (malla No. 10), con la finalidad de eliminar
particulas o cuerpos extrafios, posteriormente se efectud la prueba correspondiente para
cada parametro a medir. La caracterizacion fisicoquimica se realizé de acuerdo a la NOM-
021-SEMARNAT-2000, que establece las especificaciones de fertilidad, salinidad vy
clasificacion de los suelos. Cada analisis fisicoquimico se realiz6 por cuadruplicado a

Mmuestras compuestas.

5.2.1 Determinacion del pH del suelo

El pH del suelo se mididé por el método desarrollado por Aguilera & Dominguez (1980). La
relacién suelo-agua utilizada fue de 1:2.5. La medicién se realiz6 con un potencidbmetro
HANNA modelo 3500.

5.2.2 Determinacién de humedad del suelo

El porcentaje de humedad en el suelo se midi6é por el método gravimétrico de acuerdo a la
NOM-021-SEMARNAT-2000.

5.2.3 Determinacion de materia organica del suelo

El método utilizado para calcular la materia organica del suelo fue la oxidacién con &cido

cromico y acido sulfarico (Mufios-Iniestra et al., 2012).

49



UNIVERSIDAD AUTONOMA DEL ESTADO DE HIDALGO

5.2.4 Determinacion de nitrogeno total del suelo

Para la determinacién de nitrogeno total se aplicé la técnica Micro-Kjeldahl de acuerdo a
la NOM-021-SEMARNAT-2000.

5.2.5 Determinacion de fésforo asimilable del suelo

La cuantificacion de fésforo asimilable se llevé a cabo por el método de Bray de acuerdo a
Mufios-Iniestra et al. (2012).

5.2.6 Determinaciéon de las densidades del suelo

Tanto la densidad aparente como la real son importantes para estudios cuantitativos del
suelo. La densidad aparente es fundamental para calcular los movimientos de agua, el
grado de formacion de arcilla, entre otras. Mientras que la densidad real nos dice la

porosidad que puede presentar un suelo.

Densidad aparente. Se calculé por el método volumétrico (Fernandez-Linares et al.,
2006).

Densidad real. La densidad real se calcul6 con el método del picnémetro (Aguilera &

Dominguez, 1980).

5.2.7 Determinacién de la textura del suelo

Para determinar la textura del suelo se aplicé el método del hidrometro (Mufios-Iniestra et
al., 2012). Con los porcentajes obtenidos se establecio la clase textural del suelo, de

acuerdo al triangulo de texturas (Fig. 4).

franco axcillo azenoso

franco axenoso

arenoso fmnco
arena

Figura 4. Triangulo de textura del sistema de clasificacion de la USDA.
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5.3 Cuantificacion de HAPs en el crudo de petrdleo

La cuantificacion de HAPs se realizé con el fin de determinar en qué concentraciones
estaban presentes en el crudo de petrdleo y asi poder calcular las concentraciones a
utilizar en el experimento de biodegradacion en microcosmos. La caracterizacion del
crudo de petréleo se hizo de acuerdo a Teixeira et al. (2007), con algunas modificaciones,
para lo cual las muestras de petréleo se diluyeron en ciclohexano y se pasaron por
cartuchos C-18, el eluido fue concentrado a 2 ml y resuspendido en acetonitrilo (3 ml).
Cada muestra fue filtrada y colocada en viales para su caracterizacion por HPLC. Las

muestras fueron analizadas por triplicado.

5.3.1 Curva de calibracién de HAPs

Para la estandarizacion del método se utilizé6 una mezcla de estandares de HAPs (Sigma-
Aldrich), con un grado de pureza de 98-99%; enlistados por la Agency Protection
Environmental (EPA) como contaminantes organicos persistentes: benzo[b]fluorantreno,
benzol[g,h,i]perileno, benzo[k]fluorantreno, indeno[1,2,3-cd]pireno, acenafteno,

fluorantreno, naftaleno, benzo[a]antraceno, benzo[a]pireno, criseno, antraceno, fluoreno,

fenantreno, pireno y dibenzo[a,h]antraceno (Fig. 5).
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Figura 5. Estructuras quimicas de los HAPs analizados en este estudio.

Para la cuantificacién de HAPs se utiliz6 un equipo de Cromatografia de Liquidos de Alta
Resolucion (HPLC) Agilent 1260 Series Infinity (Alemania), equipado con una bomba
cuaternaria, detector de arreglo de diodos (DAD) y fluorescencia (FLD). En el cuadro 5 se

muestran las condiciones de andlisis y la columna de separacion utilizada, la metodologia
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usada fue la de Bellah et al., (2014), se establecieron los tiempos de retencion de cada
analito mediante la preparacion de una solucion de 100 mg/l de cada analito en
acetonitrilo grado HPLC vy se realizaron andlisis simultdneos a diferentes a las longitudes
de onda de mayor sensibilidad en ambos detectores.

Cuadro 5. Condiciones de corrida para la separacién de HAPs por HPLC.

Columna Agilent ZORBAX Eclipse PAH C18 4.6 x 50 mm, 1.8um
Flujo 0.8 ml/min
Temperatura de la columna 18°C
Volumen de inyeccién 10 pL
Fase movil A = H,0 desionizada B = CH;CN
Gradiente T (min) % B
0 60
15 60
7 90
13 100
Detector Diodos a 230 nm (acenaftileno) y fluorescencia variando la
excitacion y emision de las longitudes de onda
Tiempo de retencién (min) A Exem(NM) HAP detectado
0-5 260/352 Nap, Ace, Flu, Fen, Cri
0-14 260/420 Ant, Pir, BeP, DahA, BghiP
0-14 260/460 Fin, 1,2BaA, BeA, BkF, InP
Tiempo de corrida 16 min

Una vez establecido el método se procedié a realizar la curva de calibraciéon con seis
concentraciones diferentes de 50, 100, 150, 200, 250 y 300 pg/l.

5.4 Seleccion de la cepa bacteriana para el consorcio

Se seleccionaron tres muestras de suelo y dos muestras de sedimentos para realizar el
proceso de adaptaciéon y aislamiento de microorganismos degradadores de HAPs, a partir

de las muestras colectadas para tal fin.

5.4.1 Adaptacién de los microorganismos degradadores de HAPs

Se utiliz6 medio mineral enriquecido (MME) descrito por Okoro et al. (2012), con algunas
modificaciones (Cuadro 6), ademas se afadi6 1 g de dextrosa por cada 100 ml, como
fuente de carbono, una vez preparado se ajustdé el pH a 7.0 con NaOH 0.1 M,
posteriormente se afiadieron 100 ml de MME a matraces Erlenmeyer de 250 ml, y se
esterilizaron por 15 min, a una temperatura de 121°C y presién de 1.05 kg/cm?®. Bajo
condiciones asépticas, se prepard el in6culo agregando 1 g de muestras de suelo y
sedimento al MME previamente esterilizado, posteriormente se incubaron por 7 dias a

30°C y agitacién constante de 150 rpm (Chagas-Spinelli et al., 2012).
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Cuadro 6. Composicion del medio mineral enriquecido.

Componente g/l Reactivo ug/l
K;HPO, 2.22 MnSO,4-H,O 20

NH;NO; 2.22 CuSO, 0.05
MgSO, 0.22 FeCls 0.03
NacCl 1.11 CaCl,-2H,0 0.02

Pasados los siete dias, se tomaron 10 ml de cada cultivo y se afiadieron a 90 ml de MME
previamente esterilizado. A partir de la segunda resiembra se afiadieron 1 g de petréleo y
1 g de dextrosa como fuente de carbono. La tercera resiembra se hizo como la segunda,
pero la fuente de carbono solo fue 1 g de petrdleo. Se efectuaron 5 resiembras mas
afiadiendo petréleo como Unica fuente de carbono. Las condiciones de incubacion fueron

las mismas para todas las resiembras (Run et al., 2010).

5.4.2 Aislamiento de las cepas degradadoras de HAPs

Una vez que los microorganismos se adaptaron a la presencia del crudo de petréleo, se

procedi6 a aislar las cepas bacterianas por la técnica de estriado en placa.

Con las diluciones seriadas se disminuy6 la carga microbiana de las muestras para el
aislamiento de cultivos puros. El diluyente fue agua peptonada al 2%, esterilizada. Para lo
cual se tom6é 1 ml del cultivo enriquecido y se afiadi6 a 9 ml de agua peptonada, se
efectué una homogenizacion por 30 segundos en Vortex. Luego 1 ml de esta dilucién fue
afiadido a otro tubo de ensaye con 9 ml de agua peptonada. Las diluciones se llevaron a
cabo hasta tener una diluciéon de 10® por cada muestra de cultivo enriquecido (Pérez-
Sanchez et al., 2011).

Con la misma composicién del MME se preparé agar enriquecido (AE), se afadié agar-
agar (15 g/l) como agente gelificante. El pH del agar fue ajustado a 7.0 + 0.2 con NaOH
0.1 M, luego el agar fue esterilizado en autoclave por 15 min. Antes de gelificar se le
afiadieron 10 ml de petréleo como Unica fuente de carbono y se mezcld, luego se
vertieron 20 ml de AE aprox. en cajas de Petri. Una vez gelificado el agar, las cajas de
Petri fueron inoculadas con las diluciones pares de la muestra (Fig. 6). 0.1 ml de dilucién
fue extendido por toda la placa. Se incluyeron cajas de Petri sin inoculo como testigo de
esterilidad. Las placas inoculadas se sellaron con plastico adherible y se incubaron en
forma invertida (tapa hacia abajo) para evitar contaminacion. La temperatura de
incubacién fue de 30°C bajo oscuridad con un periodo de incubacion de 72 hrs (Zhang et
al., 2012).
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Figura 6. Proceso de aislamiento de los microorganismos.

Se seleccionaron colonias para resiembra que presentaron mayor crecimiento en placa.
Una vez que las colonias fueron separadas, se resembraron en nuevas cajas de Petri con
AE e incubaron a 72 h en oscuridad (Pérez-Sanchez et al., 2011). Para aumentar la
posibilidad de obtener cepas puras, se efectuaron nueve resiembras bajo las condiciones

antes mencionadas.

5.4.3 Ensayos de emulsificacion y degradacion

Se efectuaron ensayos de emulsificacion y degradacién para todas las cepas bacterianas
aisladas, con la finalidad de seleccionar las mejores cepas para el experimento de

degradacion de HAPs en microcosmos del suelo.

5.4.3.1 Ensayo de emulsificacién. En este ensayo se evalué la capacidad emulsificante
de las cepas aisladas en medio liquido, para esto se recurrié a la técnica reportada por
Ibn-Abubakar et al. (2012), cada cepa aislada fue inoculada en matraces Erlenmeyer de
250 ml con 100 ml de MME esterilizado y 1 ml de petréleo como fuente de carbono. Las
muestras se incubaron por 7 dias a 30°C y 150 rpm en oscuridad, asimismo, se

prepararon matraces con MME y petréleo sin inoculo como testigo.

5.4.3.2 Capacidad degradativa de HAPs. Las cepas aisladas fueron inoculadas en cajas
de Petri con AE y petréleo como fuente de carbono. El in6culo se incub6 por 72 h a 30°C
en oscuridad. Cada 24 h se observo el crecimiento de las colonias bacterianas. Para

determinar la capacidad degradativa se midié la dispersiébn de las colonias en el
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contaminante y la disminucion de los halos de petréleo. Las muestras se compararon con

el testigo (Zeng et al., 2010).

5.4.4 Inactivaciéon de las cepas bacterianas aisladas

En la inactivacion de las cepas bacterianas aisladas se procedié a conservarlas en
criogenia. Para su conservacion se preparé una solucion con glicerol al 50% y se
esterilizé por 15 min a 121°C. Con un asa se tomaron colonias bacterianas de las placas
de Petri y se afladieron a tubos Eppendorf que contenian glicerol. Las 23 cepas aisladas

se almacenaron a una temperatura de -90 + 3°C para su inactivacion y preservacion.

5.4.5 Seleccion de la cepa bacteriana para el consorcio

Una vez seleccionadas las cepas bacterianas mediante ensayos visuales de
biodegradacion y emulsificacion, se realizé un experimento en microcosmos del suelo con

cada una de las cepas, exponiéndolas a diferentes concentraciones del contaminante.

Microcosmos del suelo. Para el establecimiento de los microcosmos se tomé un suelo
representativo del sitio en donde se recolectaron las muestras para la extraccion de cepas
bacterianas con capacidades de degradar HAPs. Se verificd6 que el suelo colectado no
estuviera contaminado de HAPs. Por cada tratamiento se colocaron 50 g de suelo seco en
frascos de vidrio de 135 ml, posteriormente se ajustaron a una humedad del 80% y una
relacion C:N:P de 100:10:1 (Li et al., 2010). El suelo fue esterilizado por 45 min, una vez
que las muestras se temperaron se afiadié petroleo a tres distintas concentraciones de
HAPs (13.10, 24.15 y 47.49 mg/kg). Cada muestra fue homogenizada vigorosamente. Por
Gltimo se adicionaron 2 ml de inoculo de cada cepa bacteriana (3.2 x 102 UFC/ml). Las
muestras fueron incubadas por 80 dias en oscuridad a 30°C (Manli et al., 2013).

Disefio experimental. El disefio experimental utilizado para comprobar la degradacion de
HAPs por metabolismo bacteriano fue un disefio factorial 4X3, con un testigo abidtico para
cada concentracion y tres réplicas por tratamiento. El nUmero de tratamientos esta dado
por el producto de los factores de variacion, por lo tanto en este disefio se tienen 12
tratamientos y un control abiético para cada concentracion. Se efectuaron tres replicas
para fines estadisticos (Cuadro 7). Considerando cuatro cepas bacterianas y tres

concentraciones de HAPs.
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Cuadro 7. Tratamientos para evaluar la degradacién bacteriana de HAPs en microcosmos.

Tratamiento Factor 1 (bacteria) Factor 2 (concentracién HAPS)
Tl T [1]
T2 T [2]
T3 T [3]
T4 A [1]
T5 B (1]
T6 C [1]
T7 D [1]
T8 A [2]
T9 B [2]

T10 C [2]
T11 D [2]
T12 A [3]
T13 B [3]
T14 C [3]
T15 D [3]

T: Testigo, A: SE A/04, B: SE B/02, C: SE B/08, D: SA 2/09. [1]: 13.1 mg/kg ss [2]: 24.2 mg/kg ss [3]: 47.3 mg/kg ss

5.5 Determinacion de HAPs residuales

Los procedimientos para la extraccion de HAPs del suelo y limpieza para su

caracterizacion se mencionan abajo.

Extraccion: Se aplicé la extraccion con solventes. En un tubo de ensayo de 50 ml se
pesaron 2 + 0.3 g de suelo, luego se adicionaron 15 ml de la mezcla de solventes
acetona:diclorometano con una relacion de volumen 1:5. Las muestras fueron sonicadas
en un bafio de ultrasonido (BRANSON, modelo 1800) por 40 min a 15°C. El procedimiento
se realiz6 dos veces, obteniendo un volumen total de 30 ml de extracto (Song et al.,
2002). De acuerdo a Chen et al. (2010), los extractos fueron colocados en tubos para
centrifuga de 50 ml y centrifugados a 5000 rpm por 15 min en una centrifuga refrigerada a
15°C (HERMLE modelo Z 36K). El sobrenadante fue concentrado a 2 ml en un rotavapor
(BUCHI modelo R,215, V-855, B-491), a 50 rpm al vacio y una temperatura de 55°C. La
muestra concentrada fue resuspendida en 2 ml de ciclohexano y almacenada en

refrigeracion a -4°C hasta su limpieza (Mao et al., 2012).

Limpieza: La limpieza se realiz6 para eliminar interferencias que provocan lecturas
erroneas, y prolongar la vida util de la columna del HPLC. Para ello se realizé una
extracciobn en fase sdlida (SPE), con cartuchos Supelclean LC-18 SPE de 6 ml
empacados con 1 g de silice gel marca SUPELCO (Siemers et al., 2015). Cada cartucho
se activd con 2 ml de acetonitrilo grado HPLC, inmediatamente se afiadieron 2 ml de
ciclohexano y antes de terminarse de filtrar se agregé la muestra de HAPs resuspendida

en ciclohexano. La muestra se eluyé con 15 ml de mezcla diclorometano:hexano (2:3)
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(Tian et al., 2008). El eluyente de cada muestra fue colectado y concentrado en rotavapor
como se menciona arriba. Finalmente el concentrado fue resuspendido en 2 ml de

acetonitrilo y se almacené bajo refrigeracion a -4°C hasta su analisis por HPLC.

5.6 Identificacion taxondmica de las cepas bacterianas
5.6.1 Pruebas fenotipicas

Tincién de Gram. La tincion de Gram se realizé de acuerdo a lo reportado por Pérez-
Sanchez et al. (2011).

Morfologia en microscopio 6ptico. Cada cepa bacteriana fue observada en microscopio

Optico con aceite de inmersion con el fin de estudiar la morfologia de cada cepa.

5.6.2 Pruebas Genotipicas

Las pruebas genotipicas se realizaron mediante técnicas moleculares para identificar las
especies bacterianas que presentan capacidad para degradar HAPs.

5.6.2.1 Extraccion de ADN bacteriano. Las células bacterianas se cultivaron en 50 ml de
caldo Luria Bertani a 30°C bajo oscuridad por una noche. EI ADN gendémico fue extraido
de acuerdo al método de Sambrook & Roussell (2001), con algunas modificaciones, para
ello se colocaron 1.5 ml de cultivo en un tubo Eppendoff y se centrifugaron a 10,000 rpm
durante 3 min, posteriormente se vertié el sobrenadante, al fondo quedaron las células
bacterianas. Se afiadieron 600 pl de tampé6n TE 1X (tris 2100 mM, EDTA 10 mM, pH 8.0)
como solucién amortiguadora. La lisis celular se realiz6 afiadiendo 70 pl de SDS al 20%,
20 mg de lisozima y 20 ul de RNAsa, se mezcl6 vigorosamente y se incubé a 40°C

durante 1 h.

Luego se afiadieron 90 pl de CTAB/NaCl 5M y se incub6 nuevamente a 65°C por 20 min.
Cada muestra fue centrifugada a 10,000 rpm por 3 min y se recolecté el sobrenadante en
otro tubo Eppendorf, 800 ul de la mezcla fenol:cloroformo:alcohol isoamilico (25:24:1) frio
se adicionaron, la muestra fue homogenizada y centrifugada a 10,000 rpm durante 3 min.
Se retird6 cuidadosamente el sobrenadante y fue transferido a otro tubo Eppendorf,
asimismo se afiadieron 800 ul de fenol:cloroformo (24:1), nuevamente se volvié a
homogenizar y centrifugar a 10,000 rpm durante 3 min, luego se retiré el sobrenadante y
se colocé a otro tubo Eppendorf, al cual se le afiadieron 500 pl de alcohol absoluto frio y

se centrifug6 a 10,000 rpm durante 3 min para precipitar el ADN. Por ultimo, se afiadieron
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500 pl de alcohol al 70% para limpiar el tubo de sales residuales y ADN, el alcohol fue
evaporado del tubo a temperatura ambiente, una vez seco se afiadieron 50 ul de agua
desionizada esterilizada para preservar el ADN genémico bajo congelacion a -20°C hasta

Su uso.

5.6.2.2 Amplificacion por PCR. La amplificacién del gen 16S rARN de cada cepa
bacteriana se llevo a cabo por reaccién en cadena de la polimerasa (PCR). Se utilizaron
los cebadores universales (Borneman et al 1996) Eu 530F (5'-TGA CTG ACT GAG TGC
CAG GAC CCG CGG-3") y Eu 1449R (5'-TGA CTG ACT GAG GCT ACC TTG TTA CGA
CTT-3"). Las reacciones de la PCR se realizaron con un volumen total de 50 ul que
contenia 25 ul de Master Mix (Vivantis), 5 ul de cada primer (20 pmol), 0.5 ul de MgCl,, 3
pl de ADN gendmico vy el resto de agua desionizada estéril. También se preparé un control
negativo que difiere de las otras reacciones por la ausencia de ADN gendémico, junto con

un control positivo de ADN gendmico de la bacteria Pseudomonas sp.

La PCR se llevé a cabo en un termociclador (Eppendorf Mastercycler epGradient 5341),
los parametros utilizados para la amplificacion del ADN fueron: 5 min a 95°C inicial y 30
ciclos de desnaturalizacién (1 min a 95°C), hibridacion (45 s a 55°C) y extension (1:30 min
a 72°C), seguido de una extension de 5 min a 72°C. La integridad del producto de PCR se
verifico por electroforesis en gel de agarosa al 0.8% por tinciébn con bromuro de etidio y

visualizado en un transiluminador UV.

5.6.2.3 Andlisis filogenético. El fragmento 16S rARN amplificado se envi6 a secuenciar
a Macrogen, Korea. Las secuencias obtenidas se compararon con secuencias de base de
datos utilizando el sistema BLAST (http://www.ncbi.nim.nih.gov/BLAST). Las secuencias
de las bacterias fueron enviadas a la base de datos de secuencia genética en el Centro
Nacional de Informacion Biotecnoldgica (NCBI). Las secuencias de nucleétidos del 16S
rARN fueron alineadas con las secuencias publicadas en la base de datos GenBank

utilizando software de comparacion NCBI BLASTN (http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi).

5.6.3 Anédlisis RFLP

Se afadieron 15 pl de los productos de la PCR y se digirieron con las enzimas de
restriccion Hinf 1 y ECO 1, se incubaron segun las instrucciones del fabricante. Después
de la digestion el ADN se corri6 por electroforesis en gel a 50 V durante 4 h, Los geles se

tifieron con bromuro de etidio y luego se visualizaron en un transiluminador UV.
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5.7 Biodegradacion de HAPs por P. ostreatus en cultivo liquido

5.7.1 Preparacion del inoculo

El organismo utilizado fue la cepa de Pleurotus ostreatus ATCC 38540 crecida en agar
papa dextrosa (PDA) (Difco, Detroit, Ml, USA). Se tomé una pequefia parte del micelio
fungico y se resembré en cajas de Petri que contenian PDA previamente esterilizado, el
indculo se incubd en oscuridad a una temperatura de 27°C. Cuando el micelio alcanzo el
borde de la caja de Petri se realizaron cortes cilindricos del micelio de aproximadamente 5
mm de diametro. Se transfirieron 10 trozos de micelio a matraces Erlenmeyer (250 ml)
que contenian 100 ml de medio minimo para basidiomicetos y se llevaron a incubacion a
27°C con agitacién a 150 rpm en oscuridad por 10 dias antes de su uso (Ting, et al.,
2011).

5.7.2 Disefio experimental

El experimento se realiz6 en medio liquido por lo que se utilizaron matraces Erlenmeyer
de 250 ml que contenian 100 ml de medio minimo para basidiomicetos e indculo de P.
ostreatus de 10 dias de incubacién. El disefio experimental fue de bloques completamente
al azar con tres tratamientos, concentraciones de HAPs de 25.994 + 0.28, 49.006 + 0.28 y
80.051 + 0.55 mg/l.

Para solubilizar los HAPs presentes en el crudo de petréleo, se afiadieron 1000 mg/l de
Tween 80. Se manej6é un control abiético para evaluar la remocion de HAPs por causas
de naturaleza abi6tica. Cada tratamiento se preparé por triplicado. Todos los tratamientos

se incubaron en oscuridad a 27°C y 150 rpm con un tiempo de incubacién de 15 dias.

5.7.3 Extraccién de HAPs

Se tomaron 10 ml de cultivo y se afiadieron a un embudo de separacion, luego fueron
adicionados 30 ml de hexano y se agitd vigorosamente por 3 min. Cada extracto se
recolecto en viales color &mbar, se realizaron dos extracciones por muestra. Los extractos
fueron concentrados en rotavapor, por Gltimo cada muestra concentrada fue resuspendida
en ciclohexano, posteriormente se realizd la limpieza del extracto, concentracion y
resuspension como se menciond con anterioridad. Las muestras fueron almacenadas en

viales color ambar a -4°C hasta su analisis.
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El micelio fue lavado con acetona y secado a 55°C por 24 h, luego 1 g aprox. de micelio
seco fue colocado en un tubo de ensaye y los HAPs fueron extraidos por sonicacion,
como se indico arriba. La concentracion, limpieza y resuspensiéon del extracto se llevo a
cabo como se menciond con anterioridad. Las muestras fueron preservadas a -4°C hasta
su analisis. La determinacion de HAPs residuales por HPLC en el caldo de cultivo y en el

micelio se realizé bajo las condiciones ya mencionadas.

5.8 Formacion del consorcio bacteria- P. ostreatus
5.8.1 Preparacion del cultivo bacteriano

Se tomaron 100 pl del cultivo preservado a 80°C en glicerol y se afiadieron en 50 ml de
ME esterilizado, después se incub6 a 30°C bajo oscuridad con agitaciéon de 150 rpm
durante 5 dias. Una vez activada la cepa bacteriana se tomaron 2 ml del in6culo y se
afiadieron en 200 ml de ME esterilizado. El cultivo se incub6 por 2 dias y se realizé la

cuenta microbiana.

5.8.2 Preparacion del cultivo fungico

Se inoculé micelio de P. ostreatus en 150 ml de MMB y se incubd a 27°C durante 10 dias
a 150 rpm en oscuridad. Por otra parte, 10 g de sustrato hidratado, una mezcla de rastrojo
de maiz: pulpa de café (1:1) fueron colocados en frascos de vidrio con tapa de rosca para
ser esterilizados a 121°C por 60 min. El inéculo de P. ostreatus incubado por 10 dias se
moli6 en un mezclador en condiciones estériles, luego 1 ml de ésta suspension fue
afadido al sustrato esterilizado. El sustrato inoculado se incubd en oscuridad a 27°C

durante 6 dias para obtener el crecimiento de biomasa flngica.

5.8.3 Disefio experimental del consorcio bacteria-P. ostreatus

El microcosmos del suelo se establecié para evaluar la biodegradacion de HAPs tanto por
el consorcio conformado por la mejor cepa bacteriana- P. ostreatus como por cada
microorganismo. Esta evaluacion se hizo bajo un disefio factorial 3X3X2, con 18
tratamientos y sus respectivos controles abiéticos. Los factores de variacién fueron los
agentes biodegradadores, es decir P. ostreatus, la cepa bacteriana y el consorcio de
ambos, el tiempo de incubacion (50, 80 y 110 dias) y la concentracién del contaminante
(138.35 y 268.23 mg/kg). Para el microcosmos con la cepa bacteriana se afiadieron 50 g
de suelo a frascos de 135 ml, ajustando la humedad a 70% y la relacién C:N:P fue de

100:10:1. Las muestras se esterilizaron a 121°C por 60 min. Se contamind el suelo
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artificialmente a concentraciones de HAPs de 138.35 y 268.23 mg/kg presentes en crudo
de petrdleo y se homogeniz6. Por Ultimo se afiadieron 3 ml de indculo bacteriano con una
concentracion de 3.2 x10° UFC/ml posteriormente las muestras fueron incubadas a 30°C
bajo oscuridad a tres periodos de incubacion.

Para el microcosmos con P. ostreatus y en consorcio con la bacteria, 40 g de suelo y se
colocaron en un frasco de 135 ml. La humedad del suelo fue del 70% vy la relacion C:N:P
100:10:1. Luego los frascos fueron esterilizados a 121°C durante 60 min. 10 g de sustrato
invadido por micelio de P. ostreatus crecido durante 10 dias fueron afiadidos a cada
frasco. Para preparar el consorcio fueron afiadidos 3 ml de in6culo bacteriano, todos los
tratamientos se incubaron por 50, 80 y 110 dias a 30°C bajo oscuridad. La extraccion y
cuantificacion de los HAPs se llevo a cabo como se describié con anterioridad.

5.9 Analisis estadisticos

Se realizaron analisis de varianza (ANOVA) de una via y la separacion de medias por
prueba de Tukey (P < 0.05), (Cuadro 8), el software utilizado fue SAS version 9.0.

Cuadro 8. Tratamientos para evaluar la degradacién de HAPs por el consorcio bacteria-P.

ostreatus.
Tratamiento Factor (b) Factor (c) Factor (a)
Inoculo Concentracion mg/kg Tiempo/ dias
T1 PLEU 138.35 50
T2 PLEU 268.23 50
T3 PLEU 138.35 80
T4 PLEU 268.23 80
T5 PLEU 138.35 110
T6 PLEU 268.23 110
T7 BACT 138.35 50
T8 BACT 268.23 50
T9 BACT 138.35 80
T10 BACT 268.23 80
T11 BACT 138.35 110
T12 BACT 268.23 110
T13 CONS 138.35 50
T14 CONS 268.23 50
T15 CONS 138.35 80
T16 CONS 268.23 80
T17 CONS 138.35 110
T18 CONS 268.23 110
T19 CONT1 138.35 50
T20 CONT1 268.23 50
T21 CONT1 138.35 80
T22 CONT1 268.23 80
T23 CONT1 138.35 110
T24 CONT1 268.23 110
T25 CONT2 138.35 50
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Tratamiento Factor (b) Factor (c) Factor (a)
Inoculo Concentracién mg/kg Tiempo/ dias
T26 CONT2 268.23 50
T27 CONT2 138.35 80
T28 CONT2 268.23 80
T29 CONT2 138.35 110
T30 CONT2 268.23 110

PLEU: P. ostreatus BACT: bacteria CONS: bacteria-P. ostreatus CONT1: Suelo sin
inoculo CONT2: Suelo y sustrato sin inoculo
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VI RESULTADOS

6.1 Caracterizacion fisicoquimica del suelo

Las caracteristicas fisicoquimicas del suelo se muestran en el cuadro 9. El suelo

estudiado presentd una textura franco-limoso C1.

Cuadro 9. Propiedades fisicoquimicas del suelo usado en microcosmos.

Pardmetro

Arena (%) 202+1.6
Limo (%) 63.6+5.1
Arcilla (%) 16.2+0.8
Humedad (%) 705
Densidad aparente (g/cms) 1.12+0.1
Densidad real (g/cm®) 2.36+0.1
Materia organica (%) 237+0.1
pH 7.24+0.3
N (%) 0.14+0.0
P (mg/kg) 17 +0.6

6.2 Curva de calibracion

En la Fig. 7 se muestran los cromatogramas de la separacion de los HAPs, mientras que

el Cuadro 10 muestra los tiempos de retencién de cada HAP, asi como la A de mayor

sensibilidad y la ecuacién de la recta de regresion. Con el FLD se detectaron la mayoria

de los analitos, mientras que con el DAD se identificé el acenaftileno a una A de 230 nm.

Cuadro 10. Tiempo de retencion de cada HAP, ecuacion de la recta de regresion y valor

de R
HAP Tiempos de retencidn (min)
*DAD  **FLD FLD FLD Ec. de regresién R’
230 460 352 420

Naftaleno 2.167 Y=0.6251 + 53.406 0.9933
Acenaftileno 2.574 Y=0.0785 + 0.2693 0.9866
Acenafteno 3.572 Y=1.1032 - 14.73 0.9989
Fluoreno 3.819 Y=1.4622 +11.814 0.9983
Fenantreno 4.220 Y=3.8031 + 38.133 0.9979
Antraceno 5.182 Y=1.2941 + 6.3974 0.9979
Fluorantreno 6.116 Y=1.2105 + 3.1829 0.9971
Pireno 6.483 Y=2.8398 +14.403 0.9975
Benzo[a]Antraceno 8.274 Y=5.2206 + 15.197 0.9972
Criseno 8.742 Y=2.1926 +5.8679 0.9927
Benzo [b]Fluorantreno 10.444 Y=4.9239 + 13.734 0.9976
Benzo[k]Fluorantreno 11.295 Y=13.398 + 78.773 0.9965
Benzo[a]pireno 12.251 Y=15.294 + 44.525 0.9981
Benzo[g,h,i]Perileno 13.937 Y=2.3234-4.4772 0.9945
Indeno[1,2,3- 14.403 Y=4.4561 - 5.0593 0.9952
cd]Pireno
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*DAD: Detector de arreglo de diodos. **FLD: Detector de fluorescencia.
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Figura 7. Separacion de HAPs por HPLC-DAD/FLD.

6.3 Caracterizacion de HAPs en el crudo de petréleo

El crudo de petroleo tuvo 0.2% de HAPs, el perfil de HAPs mostr6 14 compuestos

aromaticos, los mas abundantes fueron el acenaftiieno>naftaleno>acenafteno>

fenantreno, la suma de estos cuatro compuestos representa el 84.14% del total de HAPs
(Cuadro 11).

Cuadro 11. Concentracion de HAPs en el crudo de petroleo.

HAP mg HAPs/kg petréleo % HAP
Acenaftileno (ACI) 105.56 £ 0.71 52.79+0.35
Naftaleno (NAF) 34.40 £ 0.35 17.22 +0.18
Acenafteno (ACE) 16.20 £ 0.28 8.11+0.14
Fenantreno (FEN) 12.00 £ 0.28 6.02+0.14
Antraceno (ANT) 6.70 £ 0.42 3.37+£0.21
Fluorantreno (FLT) 2.10+£0.28 1.07+£0.14
Criseno (CRI) 3.60+0.28 1.79+£0.14
Pireno (PIR) 2.30+0.28 1.18 +0.14
Benzo[a]antraceno (BaA) 3.00+0.14 1.50 + 0.07
Benzo[b]fluorantreno (BbF) 2.00+0.14 0.99 + 0.07
Benzolk]fluorantreno (BkF) 1.00 = 0.07 0.40 £ 0.03
Benzo[a]pireno (BaP) 2.00 £ 0.28 1.01+0.14
Benzo[g,h,i]perileno (BghiP) 5.50 £ 0.28 2.73+0.14
Indeno[1,2,3-cd]pireno (1123-cdP) 3.60+0.14 1.81 + 0.07
HAPs Totales 200.0 + 3.96 100.00

Los datos se representan como medias + SD.
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6.4 Seleccion de la cepa bacteriana

6.4.1 Caracterizacion fenotipica y ensayos de emulsificacion y degradaciéon de las
cepas bacterianas

De suelos contaminados por hidrocarburos fueron aisladas 23 cepas bacterianas, de las
cuales 20 fueron Gram negativas con forma de cocos, ademas todas las colonias aisladas
presentaron color blanco (Cuadro 12).

Cuadro 12. Caracterizacion fenotipica de las bacterias aisladas, y ensayos de
emulsificacion y degradacién del crudo de petréleo.

Cepa Origen Gram Forma emulsificacion degradacion
SA2-01  Suelo - Cocos 0 A
SA2-02  Suelo + Bacilos 0 A
SA2-03 Suelo + Cocos 0 A
SA2-04 Suelo - Cocos 2 A
SA2-05 Suelo - Cocos 2 B
SA2-06 Suelo - Cocos 2 A
SA2-07 Suelo - Cocos 2 B
SA2-08  Suelo - Cocos 1 A
SA2-09  Suelo - Cocos 2 C
SA2-10  Suelo - Cocos 1 A
SA2-11  Suelo - Cocos 2 B
SEB-01  Sedimento - Cocos 1 B
SEB-02 Sedimento - Cocos 2 C
SEB-03 Sedimento + Cocos 2 C
SEB-04 Sedimento - Cocos 1 A
SEB-05 Sedimento - Cocos 2 B
SEB-06 Sedimento - Cocos 1 B
SEB-07 Sedimento - Cocos 1 B
SEB-08 Sedimento - Cocos 2 C
SEA-01 Suelo - Cocos 1 A
SEA-02  Suelo - Cocos 1 A
SEA-03  Suelo - Cocos 1 A
SA-04 Suelo - Cocos 2 C

(+): Gram positivo, (-): Gram negativo, (0): Sin emulsificacion, (1): Baja emulsificacion, (2):
Alta emulsificacion, (A): Baja degradacion, (B): Mediana degradacion and (C): Alta
degradacion.
La emulsificacion y la degradacion se estimaron visualmente (Fig. 8), de las 23 cepas
evaluadas 11 tuvieron alta emulsificacién, nueve presentaron baja emulsificacion y el
resto no emulsificd. En lo que concierne al ensayo de degradacion de HAPs, 11 cepas
mostraron baja degradacion, mientras que siete presentaron degradacion moderada y

solo cinco cepas tuvieron degradacion alta del petroleo (Cuadro 12). Las cepas SEB-02,
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SEB-08, SA-04 y SA2-09 fueron seleccionadas para estudiar su capacidad para degradar
HAPs en microcosmos.

(1); baja emulsificacion (2); alta emulsificacion

L)

“media degradacion (C): altadgrdacic'm

(A): baja degradacién (B)

Figura 8. Parametros visuales utilizados para medir el test de (a) emulsificacion y (b)
degradacion.

6.4.2 Identificacion filogenética

La secuencia de nucleétidos corespondientes a 1000 pb del gen 16S ARNr de los
aislados se determind en ambas direcciones (5' a 3' y de 3' a 5'). Asi, la alineacion de la
secuencia en comparacion con las secuencias reportadas para este gen 16S en la base
de datos del GenBank del NCBI mostr6 que la cepa SEB-02 tiene total similitud (100%)
con el gen 16S rARN de Ochrobactrum intermedium, que la cepa SEB-08 tiene total
similitud (100%) con el gen 16S rARN de Pandoraea pnomenusa y que la cepa SA-04
mostré una alta similitud (99%) con Ochrobactrum sp. (Fig. 9). La filogenia de la cepa

SA2-09 no se pudo establecer debido a que no se logré la amplificacién del ADN.

6.4.3 Degradaciéon de HAPs totales en el experimento de microcosmos

La degradacion de los HAPs evaluada a tres concentraciones para cada una de las cuatro
cepas seleccionadas, en microcosmos, después de 80 dias de incubacién se muestra en
la Fig. 10. El tipo de cepa bacteriana tuvo un efecto altamente significativo (p>0.0001)
sobre la degradacion de HAPs totales a las tres concentraciones de contaminantes
probadas, cuando la concentracion fue de 13.10 + 0.5 mg de HAPs/kg de suelo, la cepa
con mayor capacidad degradativa fue SA2-09 al eliminar 10.83 + 0.5 mg/kg de HAPs
(82.7%), seguida por Ochrobactrum sp. que logré degradar 9.06 + 0.2 mg/kg (69.2%),
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mientras que no hubo diferencia significativa en las tasas de degradacion de O.
intermedium y P. pnomenusa, que alcanzaron a degradar 4.51 + 0.6 y 4.27 + 0.2 mg de
HAPs/kg de suelo (34.4 y 32.6%), respectivamente.

200 SEB-02 (KU551925)

0.000

0.000 L% Ochrobactrum intermedium strain F-7 (KU305710)
0.000 L 2%  Ochrobactrum anthropi strain ZJY-712 (KP282756)
b0 = Brucella ceti strain S5B (KT337512)
L L Ochrobactrum intermedium strain B10 (KT619164)
0088 2:000 Ochrobactrum sp. B23 (KT316420)
s = SA-04 (KU557024)

— 00%  SEB-08 (KU551926)

0.000

——— Pandoraea pnomenusa strain RB38 (CP007506)

0.206

0.000

0.000

L —— Pandoraea sp. LB-7 (DQ831002)

0.436

Pandoraea vervacti stram NS15 (CP010897)

—
0.05

Figura 9. Arbol filogenético de las cepas SEB-02, SEB-08 y SA-04 (la barra de escala
representa 0.05 secuencia de divergencia, los niUmeros de accesion de las secuencias
de ARNr se muestran en los paréntesis).

100.0

m 0. intermedium
M Ochrobactrumsp.
W SA2-09

H P. pnomenusa

% Degradacion

13.10 mg/Kgss 24.15 mg/Kgss 47.49 mg/Kg ss
Concentracion total de HAPs

Figura 10. Degradacion de diferentes concentraciones de HAPs por las cepas
seleccionadas después de 80 dias a 30°C.
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En el caso de la concentracion de 24.15 + 0.3 mg de HAPs/kg de suelo, el mejor agente
degradante fue O. intermedium al eliminar 16.88 + 0.3 mg/kg (69.9%), seguido por P.
pnomenusa que degradé 16.07 + 0.2 mg/kg, mientras que Ochrobactrum sp. se vio
afectada por el aumento del contaminante y removié 10.74 + 0.5 mg/kg (44.5%), asi la
cepa SA2-09 presentd la menor degradacion, 6.55 + 0.5 mg de HAPs /kg (27.1%). Por
altimo, a la concentracion de 47.49 + 0.7 mg de HAPs/kg de suelo, también O.
intermedium fue el mejor tratamiento al degradar 38.34 + 0.3 mg/kg (80.7%), seguida por
P. pnomenusa que degradd 29.53 + 0.2 mg/kg (62.2%), mientras que la cepa SA2-09
degrado 25.79 + 0.5 mg/kg (54.3%), y Ochrobactrum sp. 13.00 £ 0.8 mg/kg (27.4%).

6.4.4 Degradacién de cada HAP

A la concentracion de 13.10 = 0.5 mg de HAPs/kg de suelo, después de 80 dias de
incubacién los HAPs mayoritariamente eliminados fueron: acenaftileno 8.29 + 0.1 mg/kg
(95%), 1.10 £ 0.0 mg/kg de naftaleno (62.3%), antraceno 0.6 £ 0.0 mg/kg (88.2%),
benzo[g,h,i]perileno 0.42 + 0.0 mg/kg, (87.5%) y el pireno 0.09 + 0.0 mg/kg (100%). Todas
las cepas fueron capaces de degradar HAPs de BPM (2 y 3 anillos) con porcentajes de
degradacion que fluctuaron entre el 29.9 y el 70.2%, mientras que los de APM (4 a 6
anillos) se degradaron de 46.9 a 63.3%, (Cuadro 13). En general, la cepa mas habil para
degradar tanto HAPs de BPM como de APM fue la SA2/09, aunque no hay diferencia
significativa en las tasas de degradacion de HAPs de APM entre Ochrobactrum sp. y
SA2/09.

La concentracion de HAPs de 24.15 + 0.3 mg/kg en suelo fueron eliminados hasta 11.48 +
0.3 mg/kg (80.7%) de ACI, 2.24 + 0.1 mg/kg (68.9%) de NAF, 1.12 + 0.0 mg/kg (100%) de
FEN, 0.96 + 0.0 mg/kg (83.5%) de ACE y 0.63 £ 0.0 mg/kg (65.6%) de ANT, esto con
respecto a los HAPs de BPM. Asi O. intermedium tuvo las tasas mas altas de degradacion
de NAF, ACE y ANT, mientras que Ochrobactrum sp. fue la mejor para degradar FEN y P.
pnomenusa para eliminar ACI y ANT. En general, los HAPs de BPM, cuya concentracion
fue de 20.70 + 0.3 mg/kg fueron biodegradados de un 6.7 a un 70.7%, siendo el mejor

biodegradador O. intermedium, seguido por P. pnomenusa (67.4%).

En relacién a los HAPs de APM, las cuatro cepas fueron capaces de eliminar totalmente
el FLT (0.24 mg/kg), el 100% de PIR (0.29 mg/kg) fue eliminado por P. pnomenusa, el
BaP fue degradado en un 95.7% (0.22 mg/kg) por P. pnomenusa y 95.5% (0.21 mg/kg)
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del BbF fue biodegradado por SA2/09. Ademas P. pnomenusa elimind 0.51 mg/kg
(68.9%) de BghiP y O. intermedium degradé 0.50 mg/kg (73.5%) de BaA (Cuadro 14).

Cuadro 13. Degradacion de cada HAP por las bacterias seleccionadas después de 80
dias, cuando la concentracién total de HAPs fue de 13.1mg/kg.

O. intermedium Ochrobactrum sp. SA2/09 P. pnomenusa

HAP Anillos Control HAP degradado HAP degradado HAP degradado HAP degradado
mag/kg mag/kg mg/kg mag/kg mg/kg

NAF 2 1.77+0.1 0.13 £ 0.0(7.3)c 0.37 £ 0.0(20.9), 0.90 + 0.0(50.8)a 1.10 £0.0(62.1),
ACI 3 8.72+0.1 3.19+0.1(36.6), 7.07 £0.2(81.1), 8.29+0.1(95.1), 1.56 +0.1(17.9).
ACE 3 0.46+0.1 0.31+0.0(67.4). 0.12 £ 0.0(26.1), 0.11 v 0.0(23.9)s 0.33£0.0(71.7)a
ANT 3 0.68 +0.1 0.19 + 0.0(27.9). 0.60 + 0.0(88.2)a 0.59 + 0.0(86.8)a 0.49 £ 0.0(72.1),
BPM totales 2y3 11.63+0.3 3.82 £ 0.0(32.8). 8.16 + 0.1(70.2), 9.89+ 0.0(85.0)a 3.48 £ 0.1(29.9).
CRI 4 0.27+0.0 0.15 + 0.0(55.6)a 0.13 +0.0(48.1). 0.16 £ 0.0(59.3)a 0.10 £ 0.0(37.0),
PIR 4 0.09+0.0 0.02 + 0.0(22.2), 0.00 + 0.0(0.0)c 0.09 + 0.0(100), 0.03 £ 0.0(33.3)
BaA 4 0.14+0.0 0.02 + 0.0(14.3)s 0.02 +0.0(14.3), 0.05 + 0.0(35.7)a 0.01+£0.0(7.1),
BbF 5 0.15+0.0 0.02 +0.0(13.3)c 0.14 £ 0.0(93.3)a 0.10 £ 0.0(66.7), 0.13 £0.0(86.7).
BkF 5 0.05+0.0 0.02 + 0.0(40.0), 0.04 +0.0(80.0)a 0.00 + 0.0(0.0)c 0.00 + 0.0(0.0)c
BaP 5 0.07+0.0 0.02 + 0.0(28.6), 0.01 +0.0(14.3), 0.01 +0.0(14.3), 0.04 £0.0(57.1),
BghiP 6 0.48+0.0 0.34 +0.0(70.8), 0.42 +0.0(87.5)a 0.41 +0.0(85.4). 0.37£0.0(77.1)s
1123-cdP 6 0.22+0.0 0.10 + 0.0(45.5)a 0.13 £ 0.0(59.1), 0.11 £ 0.0(50.0)a 0.11 + 0.0(50.0),
APMtotales 4 a6 147+0.1 0.69 + 0.1(46.9). 0.89 + 0.1(60.5). 0.93 +0.1(63.3), 0.79 £ 0.1(53.7),
HAPs totales 13.10+0.5 451 +0.6(34.4) 9.06 + 0.2(69.2), 10.83 +0.5(82.7), 4.27 £0.2(32.6).

NUmeros en () son % de degradacion definida por la siguiente ecuacion: (HAP removido*100/control). Los datos se representan como
medias + SD. Las medias en la misma fila con una letra en comun no tienen diferencias significativas entre si (P < 0.05).

A concentraciones de 47.49 mg de HAPs/kg de suelo, O. Intermedium fue la cepa mas
habil para degradar HAPs de BPM, en el caso de ACI 20.5 mg/kg, que representd el
81.8% del téxico presente. P. pnomenusa también sobresale como la mejor degradadora
de NAF al eliminar 6.51 mg/kg. En lo que respecta a los HAPS de APM ambas cepas

fueron las mas eficientes en la degradacion de estos téxicos, que incluyen hasta 1.01

mg/kg de BghiP, 0.39 mg/kg de PIR y 0.42 mg/kg de BAP (Cuadro 15).

Cuadro 14. Degradaciéon de cada HAP por las bacterias seleccionadas después de 80
dias, cuando la concentracién de total de HAPs fue de 24.25 mg /kg.

O. intermedium Ochrobactrum sp. SA2/09 P. pnomenusa

HAP Anillos Control HAP degradado HAP degradado HAP degradado HAP degradado
mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

NAF 2 3.25+0.1 2.24 £0.1(68.9), 0.13 £ 0.0(4.0), 0.09 £ 0.0(2.8)s 0.48 £0.1(14.8)y
ACI 3 1422401 1014 +0.1(71.3), 7.67 £0.1(53.9). 356+0.1(25.0)y  11.48+0.3(80.7).
ACE 3 1.15+0.1 0.96 + 0.0(83.5), 0.13 +£0.0(11.3), 0.04 +0.0(3.5) 0.24 +£0.0(20.9),
FEN 3 112+0.1 0.69 £ 0.0(61.6), 0.96 +0.0(85.7), 0.58 +£0.0(51.8)s 1.12 £ 0.0(100),
ANT 3 0.96+0.0 0.60 + 0.0(62.5)a 0.25 + 0.0(26.0), 0.42 +£0.0(43.8)p 0.63 +0.0(65.6)a
BPM totales 2y3  20.70+03  14.63+0.1(70.7)a 9.14 + 0.0(44.2). 1.36 £ 0.1(6.7)q 13.95 v 0.1(67.4)p
FLT 4 0.24+0.0 0.24 +0.0(100), 0.24 +0.0(100)a 0.24 +0.0(100) 0.24 +0.0(100)
CRI 4 0.38+0.0  0.18+0.0(47.4), 0.00 + 0.0(0.0), 0.14+0.0(36.8),  0.09 +0.0(23.7),
PIR 4 0.29+0.0 0.21 £ 0.0(72.4), 0.20 £+ 0.0(70.0)s 0.03 £ 0.0(10.3). 0.29 £+ 0.0(100)a
BaA 4 0.68+0.0 0.50 £ 0.0(73.5), 0.20 £ 0.0(29.4)s 0.39 £ 0.0(57.4), 0.38 £ 0.0(55.9),
BbF 5 022+00  0.18+0.0(81.8), 0.13 +0.0(59.1). 0.21+0.0(955),  0.11+0.0(50.0)q
BkF 5 0.04+0.0 0.01 £+ 0.0(25.0) 0.00 £ 0.0(0.0). 0.01 £ 0.0(25.0), 0.00 £ 0.0(0.0),
BaP 5 0.23+0.0 0.20 £ 0.0(87.0)s 0.13 +0.0(56.5). 0.20 £ 0.0(87.0)s 0.22 £0.0(95.7),
BghiP 6 074400  0.39+0.0(52.7) 0.40 + 0.0(54.1), 0.36+0.0(48.6),  0.51+0.0(68.9),
1123-cdP 6 0.62+0.0 0.34 +0.0(54.8). 0.28 +0.0(45.2)s 0.29 + 0.0(46.8)s 0.30 +0.0(48.4)s
APMtotales 4a6 344+02  2.25+0.1(65.4), 1.58 + 0.2(45.9), 1.87+0.1(54.4), 2.14+0.1(62.2),
HAPs totales 2415+03 16.88+0.3(69.9), 10.74 + 0.5(44.5), 6.55+05(27.1)s  16.07 = 0.2(66.5),

Numeros en () son % de degradacion definida por la siguiente ecuacion: (HAP removido*100/control). Los datos se representan
como medias + SD. Las medias en la misma fila con una letra en comdn no son significativamente diferentes entre los tratamientos

(P < 0.05).
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Cuadro 15. Degradacion de cada HAP por las bacterias seleccionadas después de 80
dias, cuando la concentracién total de HAPs fue de 47.49 mg/kg.

O. intermedium Ochrobactrum sp. SA2/09 P. pnomenusa

HAP Anillos Control HAP degradado HAP degradado HAP degradado HAP degradado
mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

NAF 2 818+0.1  6.43+0.1(78.6), 1.47 +0.2(18.0), 297+02(36.3), 6.51+0.0(79.6),
ACI 3 2507+0.2  20.50+0.1(81.8), 5.93 +0.2(23.7). 13.67+0.2(54.5), 12.48 +0.2(49.8),
ACE 3 3.85+0.1 3.33+£0.1(88.5), 0.97 £ 0.1(25.2), 2.64 +0.1(68.6)a 2.73+0.1(70.9),
FEN 3 2.86+0.2  2.67+0.0(93.4), 2.82 +0.0(98.6), 2.63+0.0(92.0),  2.49+0.0(87.1),
ANT 3 1.60+0.1  0.88+0.0(55.0), 0.16 + 0.0(10.0), 0.77+0.1(48.1),  0.87 +0.0(54.4),
BPM totales 2y3  4156+04 33.81+0.3(81.4), 11.35+0.2(27.3)q 22.68 +0.4(54.6),  25.08 + 0.2(60.3),
FLT 4 051+00  0.51+0.0(100), 0.07 + 0.0(13.7). 0.40+0.0(78.4),  0.51+0.0(100),
CRI 4 085+01  053+0.0(62.4), 0.13 +0.0(15.3), 0.40+0.0(47.1),  0.60 % 0.0(70.6),
PIR 4 055+0.1 0.39 £0.1(70.9). 0.02 + 0.0(3.6)c 0.39 £ 0.0(70.9)a 0.22 £ 0,0(40.0),
BaA 4 071401  054+0.0(76.1), 0.00 + 0.0(0.0), 0.28+0.0(39.4),  055=+0.0(77.5),
BbF 5 047+01  0.41+0.0(87.2), 0.18 + 0.0(38.3), 0.33+0.0(70.2),  0.33+0.0(70.2),
BkF 5 0.18+0.0 0.11+£0.0(61.1), 0.02 +0.0(11.1), 0.01 £ 0.0(5.5)s 0.13£0.0(72.2).
BaP 5 048+00 0.0+ 0.0(83.3), 0.43 + 0.0(89.6), 0.44+0.00917),  0.42+0.0(87.5),
BghiP 6 130+01  1.01+0.0(77.7) 0.44 + 0.0(33.8). 0.56+0.0(43.1),  1.01+0.0(77.7)a
1123-cdP 6 0.86 0.1 0.62 £ 0.0(72.1). 0.34 + 0.0(39.5)s 0.31 + 0.0(36.0)s 0.67 £ 0.0(77.9)a
APMtotales 4a6 591+05  452+0.2(76.5), 1.63+0.1(27.6)q 312+0.2(52.8), 4.44+0.2(75.1),
HAPs totales 47.49+0.7  38.34+0.3(80.7)a 13.00 + 0.8(27.4)4 25.79+0.5(54.3)  29.53 +0.2(62.2),

NUmeros en (') son % de degradacién definida por la siguiente ecuacién: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan como
medias + SD. Las medias en la misma fila con una letra en comdn no son significativamente diferentes entre los tratamientos (P <
0.05).

6.5 Degradacion de HAPs por P. ostreatus en medio liquido

Los resultados del ensayo de degradacion de diferentes concentraciones HAPs, por P.
ostreatus se muestra en el cuadro 15. A la concentracién de 25.994 mg/l se observé una
remocion total de FEN, BaA, BkF y 1123-cdP, un gran decremento de la concentracion en
PIR>BbF>CRI>BaP>FLU>BghiP, con porcentajes de degradacion de 99.2, 99.1, 98.1,
97.6, 95.8, 91.6% respectivamente. Respecto a la degradacion por peso molecular, se
registré6 mayor degradacion en HAPs de APM (97.3%), que de BPM (77.7%) (Cuadro 16).

Cuadro 16. Degradacion y bioacumulacion de cada HAP por P. ostreatus después de 15
dias, cuando la concentracién total de HAPs fue de 25.994 mg/l.

Anillos Control Biodegradacion Acumulacion Remocion total
HAPs mg/l mg/l intracelular mgl/l
mg/l

NAF 2 5.197 £ 0.09 1.483 £ 0.03(28.5) 1.346 £0.02(25.9) 2.829 +0.05(54.4)
ACE 3 3.190+0.05 2.397 + 0.05(75.1) 0.000 + 0.00(0.0) 2.397 + 0.05(75.1)
FEN 3 1.251 + 0.06 0.151 £ 0.04(12.1) 1.100 + 0.04(87.9) 1.251 + 0.00(100)
FLU 3 5.554 +0.14 4.684 + 0.04(84.3) 0.637 £ 0.02(11.5) 5.321 +0.02(95.8)
BPM totales 2y3 15.192+0.16 8.715 £ 0.10(57.4) 3.083 £ 0.05(20.3) 11.798 + 0.09(77.7)
CRI 4 2.244 + 0.06 2.036 + 0.00(90.7) 0.165 £ 0.01(7.4) 2.201 £ 0.01(98.1)
PIR 4 0.955 +0.03 0.622 + 0.01(65.1) 0.326 £ 0.01(34.1) 0.948 £ 0.00(99.2)
BaA 4 1.020 £ 0.03 0.801 + 0.02(78.5) 0.219 £ 0.02(21.5) 1.020 + 0.00(100)
BbF 4 0.783+0.01 0.703 + 0.00(89.8) 0.073 £ 0.00(9.3) 0.776 + 0.01(99.1)
BkF 5 0.237 £ 0.02 0.219 + 0.00(92.4) 0.018 + 0.00(7.6) 0.237 + 0.00(100)
BaP 5 0.648 + 0.04 0.561 + 0.02(86.6) 0.071 +£0.02(11.0) 0.632 +0.01(97.6)
BghiP 6 2.580 + 0.04 1.502 + 0.04(58.2) 0.861 + 0.05(33.4) 2.363 + 0.01(91.6)
1123-cdP 6 2.335+0.05 1.381 + 0.01(59.1) 0.954 +0.01(40.9) 2.335 + 0.00(100)
APM totales 4a6 10.802 £ 0.14 7.825 £ 0.02(72.4) 2.687 £0.06(24.9) 10.512 £ 0.00(97.3)
HAPs totales 25.994 + 0.28 16.540 + 0.12 (63.6) 5.770 £ 0.08(22.2)  22.310 + 0.09(85.8)

Numeros en () son % de degradacion definida por la siguiente ecuacion: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan
como medias + SD.
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En cuanto a la remocion total de HAPs se puede apreciar que P. ostreatus fue capaz de
remover un 85.8 % de 25.994 mg/l en medio liquido, aunque se acumularon
intracelularmente un 22.2% en el micelio del hongo, por lo que un 63.6% fue degradado.

A concentraciones de 49.006 mg/l, se observd una degradacion total para el BbF,
mientras que una alta degradacion para FLU>BaP>BaA>BkF>|123-cdP>PIR>FEN>
CRI>BghiP con porcentajes de degradacion que van desde 99.4, 99.1, 98.8, 98.6, 98.5,
97.2, 95.5, 95.2 y 93.6% respectivamente. A esta concentracion, la remocién de HAPs de
BPM fue del 88.5%, mientras que para los HAPs de APM la remocién fue del 97.0%
(Cuadro 17).

Cuadro 17. Degradacion y bioacumulacion de cada HAP por P. ostreatus después de 15
dias, cuando la concentracién total de HAPs fue de 49.006 mg/I.

HAPs Anillos Control Biodegradacion Acumulacion Remocion total
mg/l mg/l intracelular mgl/l
mg/l

NAF 2 9.526 + 0.10 5.476 + 0.22(57.5) 1.521 + 0.03(16.0)  6.997 +0.19(73.5)
ACE 3 6.266 + 0.05 3.662 + 0.05(58.4) 1.948 + 0.03(31.1)  5.610 * 0.05(89.6)
FEN 3 2.548 +0.03 1.692 + 0.03(66.4) 0.742 +0.02(29.1)  2.434 +0.00(95.5)
FLU 3 11.223+0.25 10.883 + 0.02(97.0) 0.265 + 0.02(2.4) 11.148 +0.00(99.4)
BPM totales 2y3 29.563+0.45 21.713 +0.22 (73.4) 4.476 £ 0.07(15.1) 26.189 +0.11(88.5)
CRI 4 4.338 £0.06 3.779 £ 0.03(87.1) 0.350+0.03(8.1)  4.129+0.01(95.2)
PIR 4 2.081+0.08 2.006 + 0.01(96.4) 0.016 £ 0.00(0.8)  2.022 +0.01(97.2)
BaA 4 2.019 +0.06 1.664 + 0.01(82.4) 0.332+0.01(16.4) 1.996 + 0.01(98.8)
BbF 4 1.520 £ 0.04 1.520 + 0.00(100) 0.000 + 0.00(0.0) 1.520 + 0.00(100)
BkF 5 0.417 £0.01 0.276 + 0.02(66.2) 0.135+0.01(32.4) 0.411 +0.01(98.6)
BaP 5 1.408 +0.02 1.069 * 0.01(75.9) 0.326 £ 0.01(23.2)  1.395 £ 0.01(99.1)
BghiP 6 3.018 +0.07 1.545 + 0.02(51.2) 1.279 +£0.02(42.4) 2.824 +0.00(93.6)
1123-cdP 6 4642 +0.05 3.132 + 0.01(67.5) 1.439 +0.01(31.0) 4.571 +0.00(98.5)
APM totales 4a6  19.443+0.84 14.991 + 0.03(77.1) 3.877 £ 0.06(19.9) 18.868 + 0.01(97.0)
HAPs totales 49.006 + 0.28 36.704 + 0.25(74.9) 8.353 £ 0.08(17.0) 45.057 +0.10(91.9)

NUmeros en (') son % de degradacion definida por la siguiente ecuacion: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan
como medias * SD.

P. ostreatus fue capaz de remover un 91.9% de un total de HAPs de 49.006 mg/l. Sin
embargo la acumulacion intracelular de HAPs disminuy6 ligeramente a 17.0%, mientras
que la degradacién enzimatica fue de 74.9%. A la concentracion de 80.051 mg/l de HAPs,
el HAP que presentd6 una total remocién fue NAF, mientras que los HAPs que presentaron
altas tasas de degradacion fueron FLU>1123-cdP>BaP>BkF>BbF>CRI>BaA>FEN>PIR>
BghiP>ACE respectivamente, con porcentajes de degradacién de 99.9, 99.8, 99.5, 99.3,
99.2, 98.8, 98.5, 98.3, 98.0, 97.9 y 89.9% respectivamente. Los HAPs de BPM se lograron
remover un 97.7%, mientras que los HAPs de APM 98.9% (Cuadro 18).

En este Ultimo tratamiento a una concentracion de 80.051 mg/l, se puede apreciar un
aumento en la remocién de HAPs del 98.2% y una reducciéon en la acumulacion

intracelular a 4.2%, obteniendo asi un 94% de degradacién de HAPs.
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Cuadro 18. Degradacioén y bioacumulacién de HAPs a una concentracion de 80.051 mg/l.

Anillos Control Biodegradacion Acumulacion Remocion total
HAPs mg/l mg/l intracelular mg/|
mg/l

NAF 2 15.712 £ 0.07 14.661 + 0.02(93.3) 1.051 + 0.00(6.7) 15.712 + 0.00(100)
ACE 3 9.459 +0.09 7.954 £0.07(84.1) 0.547 £ 0.01(5.8) 8.501 £ 0.07(89.9)
FEN 3 3.694 £ 0.04 3.594 +0.01(97.3) 0.037 £ 0.01(1.0) 3.631 +£0.00(98.3)
FLU 3 16.680 +0.10 16.140 + 0.01(96.8) 0.527 +0.01(3.2)  16.667 + 0.00(99.9)
BPM totales 2y3 45.545 + 0.15 42.349 + 0.07 (93.0) 2.162 £ 0.01(4.7) 44.511 + 0.06(97.7)
CRI 4 6.783 + 0.05 6.645 +0.01(98.0) 0.055 + 0.00(0.8) 6.700 + 0.01(98.8)
PIR 4 2.853+0.06 2.795 +0.00(98.0) 0.000 + 0.00(0.0) 2.795 £ 0.00(98.0)
BaA 4 3.060 + 0.01 2.990 +£0.01(97.7) 0.025 + 0.00(0.8) 3.015 + 0.00(98.5)
BbF 4 2.358+£0.01 2.338 £0.00(99.2) 0.000 + 0.00(0.0) 2.338 £0.00(99.2)
BkF 5 0.742 +0.01 0.737 £ 0.00(99.3) 0.000 + 0.00(0.0)  0.737 +0.00(99.3)
BaP 5 4.269 = 0.02 4.248 +0.00(99.5) 0.000 + 0.00(0.0) 4.248 + 0.00(99.5)
BghiP 6 7.400 +0.08 6.588 + 0.02(89.0) 0.660 + 0.03(8.9) 7.248 +0.01(97.9)
1123-cdP 6 7.041+0.04 6.567 +0.02(93.3) 0.455 £ 0.02(6.5) 7.022 £ 0.00(99.8)
APM totales 4a6 34506 +0.05 32.908 + 0.04(95.4) 1.195 £ 0.01(3.5) 34.103 + 0.02(98.9)

HAPSs totales

80.051 +0.55

75.257 £ 0.02(94.0)

3.357 £ 0.02(4.2)

78.614 + 0.08(98.2)

NUmeros en (') son % de degradacion definida por la siguiente ecuacion: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan
como medias + SD.

6.6 Formacion del consorcio bacteria-P. ostreatus

La degradacion de HAPs por el consorcio bacteria-P.ostreatus, asi como la capacidad

para degradar de P. ostreatus y O. intermedium fueron evauadas.

Todos los tratamientos presentaron un aumento en la eficiencia de degradacion conforme
aumento el tiempo de incubacion. Los resultados obtenidos en la concentracion de 138.35
mg/kg de HAPs pasados 110 dias muestran que el consorcio es el tratamiento més
eficiente al degradar 86.69% de HAPs, mientras que el menos eficiente fue O.
intermedium con un 72.04% (Cuadro 19). Se puede apreciar que los HAPs de BPM fueron
degradados de 68.28 a 74.12%, siendo el consorcio el que obtuvo la mayor degradacion,
mientras que los APM presentaron una degradacién de 68.24 a 84.51%, igualmente el
consorcio presentd la mayor capacidad para degradarlos.

Cuadro 19. Degradacion de cada HAP por O. intermedium, P. ostreatus y el consorcio de
ambos después de 110 dias, a una concentracion de HAPs de 138.35 mg/kg.

Degradacion de cada HAP (%)

HAPs Anillos Concentracion C-1 C-2 O.l P.O c.O
mg/kg

FLU 2 27.83+0.1 1.70+£0.84 568+ 1.7, 41,59 1.3, 69.77 £ 0.6, 69.77£0.9,
NAF 2 7416+2.3 1.53+0.84 3.06 + 0.8 76.24 £ 0.5, 84.52 £ 0.8y 88.77+0.1,
FEN 3 4,06 £0.5 1.31+£0.94 0.28+0.14 69.74 £ 0.6, 76.27 £ 1.6y 85.23+1.7,
ANT 3 7.43+0.1 1.89+0.34 4,02 £1.0, 93.50 £ 0.4 92.50 £ 1.4y 96.27 £ 0.6,
BPM totales 2y3 11348+ 1.8 1.60+1.14 3.71+£0.9¢4 68.64 £ 0.5, 81.13+1.3, 84.47 £ 0.6,
FLT 4 6.75+0.1 5.04 £ 0.5, 5.03+£0.3, 88.72 £ 0.5, 100 £ 0.0, 100 £ 0.0,
PIR 4 477+04 2.47+0.8, 6.69 £0.9¢ 68.03 £ 0.8, 78.57 £ 0.8y 86.51+1.7,
CRI 4 6.19+0.6 2.83+0.84 1.87 £ 0.54 94.63 £ 0.6, 91.60 £ 1.4, 98.23+0.9,
BaA 4 3.37+£0.2 5.14+0.7, 8.59v 0.8, 98.08 £ 0.8, 95.67 £1.3, 98.18 £ 0.5,
BghiP 5 235+0.1 4,69 £ 0.5, 11.99+0.5, 9759+ 1.5, 100 £ 0.0, 100 £ 0.0,
1123-cdP 5 144 +0.1 5.86+0.84 13.04 £0.9. 75.74 £ 2.8, 100 £ 0.0, 100 £ 0.0,
APM totales 4ab 2487104 4.80 £ 0.9, 7.04+£0.7, 87.31+1.8, 93.21+0.8, 96.73 + 0.4,
HAPs totales 138.35+5.42 1.33+0.9¢ 4.30 + 0.534 72.04 £ 0.5, 83.30 £ 0.51, 86.69 £ 0.21,

Los datos se representan como medias + SD. Las medias en la misma fila con una letra en comun no son significativamente diferentes
entre los tratamientos (P < 0.05). C-1: Suelo sin inoculo C-2: Suelo y cosustrato sin inoculo O.I: O. intermedium P.O: P. ostreatus C.O:
O. intermedium-P. ostreatus
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A 268. 23 mg/kg después de 110 dias, el consorcio fue el mejor tratamiento al obtener

una eficiencia de 75.47%, mientras que O intermedium y P. ostreatus presentaron la

menor capacidad de degradacion sin diferencia significativa entre ellos al tener una
eficiencia de 69. 91 y 68.29%, respectivamente (Cuadro 20). Los HAPs de BPM fueron
degradados de un 68.29 a un 74.12%, el consorcio el mayor porcentaje de degradacion,

los APM mostraron una degradacion de 68.24 a 84.51%.

Cuadro 20. Concentracion de HAPs en el suelo contaminado y degradacion de los
mismos bajo diferentes tratamientos después de 110 dias de incubacion.

Degradacion de cada HAP (%)

HAPs Anillos Concentracién C-1 C-2 0O.1 P.O c.O
mg/kg
FLU 2 56.43 £ 0.7 1.44 +0.54 9.48+£0.2, 70.60 £ 0.5, 60.04 £ 0.7y 72.70 £ 0.4,
NAF 2 153.65+1.4 3.76+0.84 750+0.7, 67.51+ 0.4, 70.43+0.6, 72.64 +0.4,
FEN 3 8.08+£0.8 2.63+0.6, 6.44 £ 1.04 78.97 £0.9; 62.32 £ 0.7, 95.78 £0.1,
ANT 3 15.40+0.2 2.93+0.64 840+ 1.2, 7252 £0.3p 80.38 £ 0.4, 82.87£0.8,
BPM totales 2y3 23356 £0.9 3.09 £ 0.4, 7.99+0.9, 68.98 £ 0.5, 68.29 £ 0.7, 7412 £0.3,
PIR 4 8.39+£0.2 0.77 £ 0.6, 12.08 +1.24 76.15+ 1.1, 68.05 £ 0.9, 85.95+0.3,
CRI 4 13.99+0.5 5.50 + 1.04 11.94+0.9, 68.55 £ 0.7y 68.92 £ 0.5, 77.35+0.7,
BaA 4 6.98+0.2 461+0.7, 15.80+2.34 84.22 £ 0.1, 66.06 + 1.2, 89.95+0.5,
BghiP 5 531+0.1 190+0.7, 8.82+£0.84 85.72£ 0.9, 69.61 + 1.6, 93.96 £ 0.8,
APM totales 4a6 34.67£0.3 3.62+0.8 12.28 +0.9¢ 76.17 £ 0.9, 68.24 + 1.0, 84,51+ 0.6,
HAPs totales 268.23 £ 2.6 3.25 £0.534 8.53 + 0.45, 69.91 £ 0.3, 68.29 £+ 0.2, 75.47 £0.38,

Los datos se representan como medias + SD. Las medias en la misma fila con una letra en comin no son significativamente diferentes
entre los tratamientos (P < 0.05). C-1: Suelo sin inoculo C-2: Suelo y cosustrato sin inoculo O.I: O. intermedium P.O: P. ostreatus C.O:

O. intermedium-P. ostreatus

En la Fig. 11, se observan las eficiencias de degradacion de HAPs de cada tratamiento a

50, 80 y 110 dias de incubacion a una concentracion de 138.35 mg/kg. Asimismo, en la

Fig. 12, se muestran las velocidades de degradacion de HAPs a una concentracion de

268 mg/kg durante los tiempos establecidos.
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Figura 11. Cinética de degradacion de HAPs en suelo bajo
después de 110 dias del proceso de biorremediacion.
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Figura 12. Cinética de degradacion de HAPs en suelo bajo diferentes tratamientos
después de 110 dias de incubacién. Cada punto representa el valor medio
de muestras por triplicado.

El analisis estadistico mostrd diferencias altamente significativas entre los tratamientos
(anexos A, B y C), ademas fue significativa la interaccién entre el tipo de inoculo, el
tiempo de incubaciéon y la concentracion del toxico. EI CONS (consorcio) presento la
mayor degradacion de HAPs, mientras que CONT1 (suelo sin inoculo) presenté menor
eficiencia. La incubacion de 110 dias fue la mejor para degradar HAPs, observandose la
menor degradacion a los 50 dias, Ademas la mayor degradacion se registr6 a la
concentracion mas baja (138.35 mg/kg de HAPs).

El mejor tratamiento fue el consorcio O. intermedium-P. ostreatus a los 110 dias de

incubacioén y con la concentracion de 138.35 mg/kg de HAPs.
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VII DISCUSION

7.1 Degradacion bacteriana de HAPs en microcosmos

El petrdleo contiene un total de 0.2% de HAPSs, en la caracterizacion del perfil de HAPs se
identificaron 14 compuestos, la concentracion de HAPs en este crudo de petrdleo coincide
con lo reportado para mas de 40 crudos de todo el mundo que han sido analizados
(Pampanin & Sydnes, 2013). Esto también es consistente con la proporcion mayoritaria de
HAPS de BPM respecto a los de APM.

Las cepas bacterianas seleccionadas tuvieron tasas de degradacion de HAPs mayores
(32.6 a 82.7% en 13.1 mg/kg) a lo encontrado por Mao et al. (2012), quienes reportan una
degradacién del 20.2 a 35,8% a 9.36 mg/kg de HAPs pero con tan sélo de 56 dias de
incubacién. La capacidad de O. intermedium para degradar HAPs a la mayor
concentracion evaluada se explica por el hecho de que el género Ochrobactrum produce
surfactantes que mejoran la biodisponibilidad de los hidrocarburos y facilita asi su
degradacion (Bezza et al., 2015; Ferhat et al., 2011). Se ha reportado que O. intermedium
degrada HAPs de BPM y APM de aceites de motor en aguas residuales en condiciones
salinas (Arulazhagan & Vasudevan). El género Ochrobactrum tiene potencial para
remediar suelos contaminados con HAPs segun reportes de Asia y Africa (Bezza et al.,
2015; An et al., 2011).

Las cepas aisladas del suelo contaminado con petréleo crudo tienen la capacidad de
degradar diferentes concentraciones HAPs tanto de APM como de BPM bajo condiciones
de microcosmos. No obstante que la capacidad degradativa de HAPs de algunas
bacterias ya se ha reportado en otros estudios (Waigi et al., 2015); la mayoria de las
investigaciones al respecto se hacen en cultivo liquido y con estandares, lo que facilita la
degradacion del téxico (Sun et al., 2014) y la identificaciébn de los microorganismos
degradadores, pero no se aproxima a las condiciones naturales del suelo, que afectan la
eficiencia de la degradacién. Los microorganismos que muestran eficiencia de
degradacion en cultivo liquido no presentan el mismo comportamiento en el suelo
(Dastgheib et al., 2012; Hamdi et al., 2012). Es bien sabido, que las caracteristicas
fisicoquimicas del suelo afectan la capacidad de degradacion de los microorganismos y
deben ser consideradas en cualquier estudio de biodegradacion (Andreolli et al., 2015;
Biache et al., 2008; Allan et al., 2007).
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A pesar de que P. pnomenusa degrada bifenilos policlorados y diclorometano en cultivo
liquido (Yu et al., 2014; Pham et al., 2012), este es el primer reporte de esta bacteria
como degradadora de HAPs en suelo. S6lo se han reportado estudios con Pandoraea sp.
en la degradacion de tiosulfato, oxalato, lignina y p-xileno (Wang et al., 2015; Shi et al.,
2013; Sahin et al., 2011; Anandham et al., 2010). Lo antes mencionado sugiere que P.
pnomenusa tiene un gran potencial como degradadora de HAPs, ademas se debe
estudiar la produccion de biosurfactantes y elucidar el mecanismo de degradacion de los

contaminantes.

En cuanto a la degradacién de cada HAP, las cuatro cepas bacterianas degradan HAPs
de 4 a 6 anillos, lo que no es de sorprender debido a la baja concentracion de estos
compuestos en el crudo de petréleo; ademas, la produccién de biosurfactantes mejora la
biodisponibilidad de éstos contaminantes, y por lo general la biodegradacién es mas
eficiente para BPM (Li et al., 2009), aunque se ha encontrado que en algunos casos la

degradacién de APM es mayor que la de BPM (Dastgheid et al., 2012).

Con respecto al NAF su biodegradacién fue proporcional a su concentracién, Silva et al.
(2009) reportan una degradacion de hasta el 85% de 140 mg/kg, con un consorcio
microbiano después de 84 dias de incubacion. Para el ACI, la tasa de degradacion
obtenida en este estudio es menor a la que reportan Wu et al. (2013), en donde lograron
una total eliminacion del HAP a una concentracion de 7.91 mg/kg de ACI a una
concentracion total de HAPS de 1,360 mg/kg aunque con un tiempo de incubaciéon de 30
dias, con un consorcio bacteriano formado por cinco cepas de Stenotrophomonas sp. Y
para el ACI, la degradacion del 70,7 a 88,7% fue menor a lo obtenido por Chagas-Spinelli
et al. (2012), quienes con bioestimulacion después de 129 dias logran una degradacién

total a una concentracion de 6 mg/kg.

El FEN fue totalmente degradado, esto concuerda con lo registrado por Niepceron et al.
(2013), donde bacterias del phylum Gammaproteobacteria logran degradar una mezcla de
seis HAPs (250 mg/kg) en 90 dias de incubacion en microcosmos del suelo a una
temperatura de 20°C. Mientras que Silva et al. (2009), reportan el 99% de degradacién de
FEN a una concentraciéon de 140 mg/kg con un tiempo de incubacion de 120 dias al
utilizar un consorcio microbiano aislado de un suelo contaminado con hidrocarburos.
Finalmente, el ANT fue el HAP més recalcitrante cuyo incremento de concentracion

provocd una disminucion de su biodegradacion, similar a lo observado por Bisht et al.
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(2014) con Bacillus sp. SBER3 en donde a una concentracion de 15 mg/kg alcanzé un

40% de degradacién y a 25 mg/kg alcanz6 un 23% de degradacion.

7.2 Degradacién de HAPs por P. ostreatus en medio liguido

La diversidad microbiana ofrece un inmenso campo de opciones favorables para el medio
ambiente en lo referente a la mineralizacion de los contaminantes o su transformacion en
compuestos menos dafiinos no peligrosos. Hay gran interés en el estudio de la diversidad
de microorganismos autdctonos capaces de degradar diferentes contaminantes
(Watanabe et al., 2002). Los hongos son una fuente fascinante y casi interminable de
diversidad biologica con gran potencial de explotaciébn (Manoharachary et al., 2005).
Aunque muchas especies de hongos occidentales estan bien documentados (Steffen,
2003), hay muy poca investigacion en relacibn a su uso para remediacion
(Manoharachary et al., 2005).

Estudios previos han demostrado que diversos hongos son capaces de mineralizar HAPs
y las tasas de remocién de HAPs con P. ostreatus a diferentes concentraciones se
pueden comparar con otras ya reportadas, donde se encuentran degradaciones de 150
hasta 1,500 mg/kg de HAPs (Run and Eyini, 2011; Covino et al., 2010). Ademas se ha
demostrado que las enzimas secretadas por los hongos de la pudricion blanca para
degradar la lignina (peroxidasa, MnP y lacasa), son responsables de la degradacion de
HAPs (Chang et al., 2001; Wariishi et al., 1992). En el caso de P. ostreatus, la adicion de
tween 80 (surfactante), facilita la degradacion de FEN, PIR y BaP en un bioreactor
rotatorio, el tween 80 aumenta la solubilidad de los HAPs, haciéndolos disponibles para el

sistema enzimatico ligninolitico del hongo (Zheng y Obrad, 2002).

La alta remocién de BaP a diferentes concentraciones es debida a que éste es mas
propenso al ataque oxidativo por los hongos de la pudricién blanca (Novotny et al., 1999);
esto ha sido observado en preparaciones purificadas de enzimas degradadoras de lignina
(Johannes y Majcherczyk, 2000), también la biodisponibilidad del compuesto incrementa
por efecto del surfactante utilizado para emulsificar el medio. La alta remocion del FLU es
comparable a la de otros hongos, tales como Trametes versicolor, Trametes trogii,
Ganoderma carnasum y P. ostreatus, mientras que T. versicolor, T. trogii y G. carnasum
degradaron el FLU un 30% y P. ostreatus metaboliz6 85% aprox. de una concentracién de

30 mg/l de FLU en seis semanas (Akdogan and Pazarlioglu, 2011).
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La degradaciéon de CRI fue mas eficiente en cuanto a otros estudios realizados con
hongos tales como Nematoloma frowardii, Bjerkandera adusta, Irpex lacteus y Lentinus
tigrinus donde se degrada hasta un 35% de 10 mg/l en cuatro semanas (Valentin et al.,
2006; Sack et al., 2006; Leonardi et al., 2008). Las enzimas liberadas por P. ostreatus
oxidaron mejor este compuesto gracias a la biodisponibilidad que produjo el Tween 80,

observandose una mayor degradacién que acumulacion intracelular.

En los cultivos de P. ostreatus, el FEN, PIR y BaA sus porcentajes de degradacion fueron
similares aunque las concentraciones de cada HAP son diferentes. Es importante resaltar
que la ubicacion intracelular de las enzimas ligninoliticas, aunque también son
extracelulares, hace dependiente en gran medida la tasa de transferencia de masa de
estos contaminantes para la captacion celular, lo que limita la velocidad de degradacion.
Ademas del sistema de degradacion intracelular, basado principalmente en el complejo de
epoxido hidrolasa por citocromo P450, los basidiomicetos son capaces de actuar a través
de mecanismos de degradacién a base de radicales no especificos que se producen en el
entorno extracelular (Chung et al., 2000). P. ostreatus puede producir un agente
emulsificante como Pseudomonas capaz de solubilizar HAPs (Diaz De Rienzo et al.,
2016). Asi, P. ostreatus puede degradar HAPs a diferentes concentraciones mas alla de

cantidad biodisponible.

7.3 Degradacion de HAPs por el consorcio, en microcosmos

En lo que se refiere al estudio de la degradacién de HAPs por microorganismos, el
problema mas importante es la fuente de HAPs. Por ejemplo se han utilizado HAPs puros
(Jacques et al., 2007; Boonchan et al., 2000) o creosota (Vinas et al., 2005; Mueller et al.,
1989), las fuentes mas comunes de HAPs, mientras que en este estudio, el suelo fue
contaminado con petréleo. La eliminacién de HAPs est& correlacionada con el nimero de
anillos aromaticos (cuadro 18 y 19) y es superior a resultados anteriores (Hansen et al.,
2004; Eriksson et al., 2000). Este efecto se puede deber tanto a la formacién del
consorcio, asi como el uso de rastrojo de maiz y pulpa de café como cosustrato que
mejoraron la produccién enzimatica de P. ostreatus, y el aporte de nutrientes para O.

intermedium.

La degradacion de HAPs de BPM fue similar a la reportada por Winquist et al. (2014), que
fue de 85%, sin embargo, los de APM presentaron mayor porcentaje de degradacién que

en ese estudio, con Phanerochaete velutina como biorremediador y la concentracién de
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HAPs reportada es 1,400 mg/kg. Sin embargo, Garcia-Delgado et al. (2015), al usar
Agaricus bisporus como micorremediador, obtienen resultados inferiores cerca de 25% de
degradacion a concentraciones de 111 mg/kg de HAPs en un tiempo de remediacion de
63 dias.

En los tres tratamientos las concentraciones de ANT, BaA y BghiP se redujeron en > 83%
(cuadro 19); este resultado proporciona una vision sobre el mecanismo subyacente de la
degradacion de HAPs porque estos tres HAPs son susceptibles a la oxidacion por lacasa
fungica (Majcherczyk et al., 1998; Collins et al., 1996). La degradacion es similar con
extractos de crudo de petréleo por cultivo de hongos (Li et al., 2010) u hongos ligninolitico
(Steffen et al., 2007), y la lacasa fungica puede eliminar la mayor parte de ANT y BaA en
el suelo rapidamente (Wu et al., 2008).

Aun cuando P. ostreatus en presencia del cosustrato, fue capaz de degradar todos los
HAPs a eficiencias altas, estas eficiencias estan por debajo del 96%, reportado con P.
velutina en tres meses de incubacion (Winquist et al., 2014). Pero Covino et al. (2010)
observaron que con P. ostreatus se degradd el 80% de HAPs totales en el suelo
contaminado con creosota no estéril. Mientras que D Annibale et al. (2005) evaluaron la
eficiencia de Phanerochaete chrysosporium y Pleurotus pulmonaris en la mineralizacion
de mezclas de aromaticos en un suelo contaminado no estéril, P. chrysosporium y P.
pulmonaris degradaron naftaleno, tetraclorobenceno e isémeros de dicloroanilina en un

periodo de 30 dias.

La remocién abiética de HAPs fue del 3 al 8%, esto se debe a que la materia organica
puede absorber HAPs, ademas de la volatizacion que suele ocurrir (Beckles et al., 2007).
Por lo tanto, la biodegradacién de los HAPs es atribuible a la secrecion de enzimas
ligninoliticas en el caso de P. ostreatus. En la fase de crecimiento de los hongos y en
ausencia de enzimas extracelulares necesarias y/o cosustratos, la degradacion de los
HAPs tendria lugar preferentemente mediante la absorcién del compuesto aromatico y
posterior degradacion a través del citocromo intracelular P-450 (Covino et al., 2010). Es
probable que la actividad del citocromo intracelular P-450 y la actividad de las enzimas
ligninoliticas actien sinérgicamente durante la colonizacion por el hongo del suelo

contaminado.

Por lo tanto P. ostreatus es capaz de degradar HAPs mas eficientemente que algunas

comunidades microbianas del suelo. La mayor eficiencia de la eliminacion de HAPs de
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APM en los diferentes tratamientos donde intervino P. ostreatus, es explicable debido a
que este hongo es considerado como uno de los mejores degradadores fungicos de
compuestos aromaticos complejos, por ejemplo, lignina o HAPs (Snajdr y Baldrian, 2006);
mientras que O. intermedium es apenas estudiada para la degradacién de HAPs por lo
que se tendrian que hacer otras investigaciones para elucidar el mecanismo de

degradacion de HAPs por esta bacteria.

Cabe destacar que los hongos degradan los HAPs a través de un cometabolismo, y a este
tipo de compuestos no les reporta una ganancia energética. Por ello requieren de
residuos agroindustriales como fuentes de carbono, descomponiendo la materia organica
del cosustrato afiadido al suelo con la ayuda de enzimas hidroliticas extracelulares. Asi
los nutrientes liberados fuera de la célula quedan disponibles tanto para sus productores
como para otros microorganismos del suelo, en este caso la bacteria (Snajdr et al., 2011).
Los resultados obtenidos en este estudio muestran que los consorcios de hongos y
bacterias pueden ser mas eficientes en la degradacion de xenobiéticos como los HAPs
que los consorcios bacterianos (Mao et al., 2012). Ademas los hongos aumentan la
biodisponibilidad de los HAPs inmodviles y distribuidos de manera desigual para la
degradacién bacteriana, tanto con el aumento de la movilidad bacteriana como mediante
el transporte de compuestos de HAPs dentro de sus micelios. Las bacterias pueden
utilizar peliculas de liquido alrededor de las hifas flingicas para puentear los poros y
penetrar los agregados del suelo (Kohlmeier et al., 2005). Los hongos también pueden
tomar y trasladar de forma activa los HAPs a través de sus hifas por la corriente

citoplasmatica (Furuno et al., 2012).

En otro orden de ideas, la fuerte capacidad competitiva de una especie fingica particular
es considerado como una premisa de su exitosa colonizacion del suelo (Baldrian, 2008).
Aunque P. ostreatus demostré convivir con O. intermedium, en estudios anteriores se
describieron ligeras disminuciones de biomasa bacteriana con P. aeruginosa en suelos
contaminados con HAPs inoculados con P. ostreatus (Tornberg et al., 2003), en contraste
Federici et al. (2007) descubrien un aumento en los recuentos bacterianos en los suelos
contaminados con HAPs inoculados por la misma especie de hongo. P. ostreatus afecta
positivamente el crecimiento de actinobacterias como Mycobacterium, Nocardia y
Rhodococcus, en la biodegradacién de HAPs (DeBruyn et al., 2007). Todos estos efectos
podrian haber contribuido a una mejor cooperacién entre P. ostreatus y bacterias, lo que

resulta en una mayor biodegradacién de HAPs.
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Aunado a lo anterior los hongos normalmente sintetizan enzimas, en cierta medida, que
degradan HAPs complejos (Aranda et al., 2010; Sack et al., 1997). Las bacterias con
actividad lacasa también pueden contribuir a la degradacion de HAPs (Zeng et al., 2011).
Cabe sefialar que las interacciones entre hongos y bacterias pueden afectar tanto de
manera positiva como negativa a la degradacion de HAPs en el suelo (Borras et al.,
2010); tales mecanismos de biodegradacion por este consorcio merecen ser analizados

con mas detalle.

Los consorcios microbianos se han utilizado en varios estudios para remediar los suelos
contaminados por HAPs. Ruberto et al. (2006) encuentran que una combinacion de
bioaumentacién con un consorcio y la bioestimulacion con nutrientes organicos caus6 una
eliminacion del 46,6% de 1,744 mg/kg en suelo de fenantreno después de 56 dias de
incubacién en suelo antartico. Vinas et al. (2005) encontraron que los HAPs son
degradados significativamente (83 a 87% de 160 mg/kg de HAPs) en suelos
contaminados con creosota después de 200 dias. En comparacion con estudios previos,
en nuestro estudio se logro la eliminacion del 75 al 86% de total de HAPs (268.23 mg/kg)
después de 110 dias de tratamiento con el consorcio formado, naturalmente la
biodegradacibn es el resultado tanto del metabolismo bacteriano, como del

cometabolismo fangico (Mueller et al., 1989).

La eliminacion tanto de HAPs totales como de cada HAP son mayores con el consorcio
que lo que reportan Byss et al (2008) con tratamientos flngicos, la diferencia mas notable
se observa en los HAPs de APM (200 mg/kg) con una incubacion de 120 dias. En general
se acepta que la biodegradacion de HAPs de BPM es mucho mas rapida y extensa que la
de los de APM (Nam et al., 2001). En este estudio se registré una alta degradacién de
HAPs de APM con el consorcio, también Li et al. (2009), observan que la biodegradacion
de HAPs de 5 y 6 anillos fue significativamente mayor que la de 2 a 4 anillos. En el
presente estudio la degradacion de 2 a 3 anillos fue menor que la de 4 a 6 anillos, gracias

al consorcio O .intermedium-P. ostreatus.

Algunos ejemplos exitosos han demostrado una mejora significativa en la degradacion de
HAPs de APM (Boonchan et al., 2000; Kotterman et al., 1998), de una manera similar a
nuestro estudio. Lo que significa el potencial de este consorcio en aplicaciones en campo

para la biorremediacion de suelos contaminados con HAPSs.
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VIII CONCLUSIONES

Las cepas bacterianas aisladas degradan HAPs de un suelo contaminado con petrdleo.
O. intermedium y P. pnomenusa aumentan su capacidad de degradacion al aumentar
la concentracion de HAPs.

O. intermedium degrada en relacion 1:8 los HAPs de APM y BPM.

P. ostreatus remueve altos porcentajes de HAPs de BPM y APM en cultivo liquido.

P. ostreatus aumenta la degradacion extracelular de HAPs al aumentar las
concentraciones de estos xenobioticos, bajo condiciones de cultivo liquido.

P. ostreatus crece en un suelo contaminado con petréleo, ademas tiene alta eficiencia
de degradacion de HAPs.

O. intermedium y P. ostreatus coexisten en un suelo contaminado con crudo, y son
capaces de biodegradar sinérgicamente HAPSs.

El consorcio O. intermedium-P. ostreatus es una alternativa de remediacién para la
restauracion de suelos afectados con HAPs y es ambientalmente seguro y

econdmicamente viable.
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XIX RECOMENDACIONES

De acuerdo a la degradacion de HAPs alcanzada por el consorcio O. intermedium-
Pleurotus ostreatus en suelo contaminado con petréleo, se propone realizar otros
estudios para degradar otros agentes xenobidticos con este consorcio, ademas
desarrollar tecnologias in situ para la remediacion de suelos contaminados por
hidrocarburos y otros contaminantes. Asi como también, evaluar otras especies de
hongos de la pudricién blanca y preparar nuevos consorcios que permitan remediar

areas afectadas por estos y otros xenobidticos con mayor eficacia.

Los resultados obtenidos en el presente trabajo marcan algunas pautas para nuevas

investigaciones:

¢ Realizar investigaciones con nuevos hongos de la pudricién blanca para el
tratamiento de suelos.

e Realizar estudios sobre la disminucién de toxicidad en suelos tratados con el
consorcio.

e Realizar un tren de tratamiento con las cepas bacterianas estudiadas, para
poder aprovechar al maximo las capacidades de degradacion que presentaron
a diferentes concentraciones.

e Estudiar en conjunto las cuatro cepas bacterianas y evaluar si se puede
conformar un consorcio 0 presentan antagonismo.

¢ Realizar pruebas en campo con el consorcio.
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ANEXO A

Andlisis de varianza factorial en los factores y sus interacciones (variable % degradacion).

ANOVA
df MS P Significancia
Principales efectos
Inoculo (A) 4 52700.8716 .0001 falaied
Tiempo (B) 2 11072.5076 .0001 falaied
Concentracion (C) 1 1013.3778 .0001 Fkk
Interaccion
A*B 8 7620.5024 .0001 faladed
A*C 4 1849.4200 .0001 faladed
B*C 2 99.43822 .0001 faladed
A*B*C 8 108.8473 .0001 falaied
Error 60 14.7000
***: altamente significativo
ANEXO B
Cuadro 21. Prueba de Tukey P> 0.05.
Factor A
Tratamiento  Media N Diferencia
significativa
CONS 61.417 18 A
PLEU 49.028 18 B
BACT 48.600 18 B
CONT?2 6.728 18 C
CONT1 2.472 18 D
Factor B
Tratamiento  Media N Diferencia
significativa
110 47.433 30 A
80 33.240 30 B
50 20.273 30 C
Factor C
Tratamiento  Media N Diferencia
significativa
138.35 37.004 45 A
268.23 30.293 45 B
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ANEXO C

Cuadro 22. Prueba de Tukey P> 0.05 entre tratamientos.

Tratamiento Media N Diferencia Tratamiento Media N Diferencia
significativa significativa

T17 86.7000 3 A T14 27.6333 3 M

T5 83.3000 3 B T8 26.1333 3 M

T18 75.4667 3 C T2 13.4000 3 N

T15 72.2667 3 D T30 85333 3 (0]

T11 72.0333 3 D T28 7.7000 3 OP

T12 69.9000 3 E T26 7.2333 3 OPQ

T6 68.3000 3 F T27 6.6000 3 Q

T3 545333 3 G T25 6.0000 3 QR

T13 53.3000 3 G T24 45000 3 RS

T16 53.1333 3 G T29 43000 3 ST

T9 48.2333 3 H T20 3.6333 3 ST

T10 45,1000 3 | T22 2.8667 3 TU

T4 40.8667 3 J T19 14333 3 uv

T1 33.7667 3 K T23 1.3000 3 uv

T7 30.2000 3 L T21 1.1000 3 \Y

Para T ver tabla 5.4

120





