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RESUMEN 

Los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs) son compuestos recalcitrantes, tóxicos, 

carcinogénicos y mutagénicos. Cuyos efectos sobre la flora y fauna resultan en la 

absorción y acumulación de tóxicos 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 volatilización, foto-oxidación, 

oxidación química, bioacumulación y biodegradación. Cómo el uso de consorcios 

microbianos es una estrategia promisoria para la biodegradación de HAPs, en este 

estudio se seleccionó una cepa bacteriana aislada de un sitio contaminado con petróleo, 

para formar un consorcio y se determinó el potencial de biodegradación de HAPs por 

dicho consorcio. La capacidad de biodegradación de HAPs de los aislados bacterianos 

fue evaluada a tres concentraciones de petróleo, equivalentes a 13.1, 24.15 y 49.47 mg 

de HAPs/kg de suelo, después de 80 días de incubación, en microcosmos. De las cuatro 

cepas que mostraron mayor biodegradación de HAPs se hizo la secuenciación del 

fragmento 16S ADNr. Por otra parte, se evaluó la degradación de HAPs por P. ostreatus 

en cultivo líquido a tres concentraciones de HAPs (25.99, 49.01 y 80.05 mg/l) después de 

15 días de incubación. Finalmente, se determinó la degradación de HAPs por el consorcio 

bacteria - P. ostreatus a 138.35 y 268.23 mg/kg de HAPs después de 50, 80 y 110 días. 

Tres de las cuatro cepas estudiadas fueron identificadas y su secuencia fue enviada a la 

base de datos del NCBI cuyos números de accesión son: Ochrobactrum intermedium 

(KU551925), Pandoraea pnomenusa (KU551926) y Ochrobactrum sp. (KU551924). La 

mayor degradación a 13.1 mg/kg fue por la cepa SA2-09 (82.7%), mientras que a 

concentraciones de 24.5 y 47.49 mg/kg, O. intermedium presentó los mayores porcentajes 

de degradación, 69.8 y 80.9%, respectivamente. Las cuatro cepas fueron capaces de 

degradar HAPs del petróleo en el suelo contaminado. P. ostreatus obtuvo porcentajes de 

degradación 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 degradó 86.69 y 

75.47% de 138.35 y 268.23 mg/kg, respectivamente; mientras que P. ostreatus degradó  

83.3 y 68.29% y O. intermedium 72.04 y 69.91%, respectivamente. El consorcio bacteria-

hongo presentó mayor capacidad para degradar HAPs que O. intermedium y P. ostreatus 

y puede considerarse como una alternativa para la biorremediación 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 PAHs, 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 PAHs, 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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INTRODUCCIÓN 

La contaminación del suelo con hidrocarburos de petróleo tiene un alto impacto ambiental, 

los derrames de crudo de petróleo causan serios problemas al medio ambiente. A pesar 

de que la explotación de este combustible fósil es una actividad económica vital y genera 

beneficios para la sociedad, los derrames ocasionados por el transporte inadecuado y la 

transformación del petróleo generan daños al ambiente (Jain et al., 2011). Entre los 

cientos de hidrocarburos que componen el petróleo, se encuentran los HAPs, que son de 

los más persistentes, éstos se generan durante los procesos de refinación y combustión 

del petróleo (Lors et al., 2012). 

Los HAPs están catalogados por la Environmental Protection Agency (EPA) como 

compuestos altamente tóxicos, 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 solubilidad en agua hace que no se encuentren en altas 

concentraciones en ésta, concentrándose en suelo y aire (Juhasz & Ravendra, 2000). Los 

HAPs de 4 a 6 anillos (APM) son más difíciles 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 tecnologías para la eliminación de HAPs, éstas tienen ciertas 

limitaciones; los métodos fisicoquímicos y térmicos remueven, alteran o aíslan el 

contaminante. A pesar de que los métodos térmicos son muy eficaces para eliminar HAPs 

del suelo, generan cenizas y tóxicos que son expulsados a la atmósfera sino se hace un 

lavado y purificación de gases; y el suelo queda como un residuo inerte. Además el alto 

costo y consumo de energía hacen a esta tecnología inaplicable en países 

subdesarrollados (Haritash & Kaushik, 2009).  

Contrario a esto, la biorremediación es un proceso económico y amigable con el 

ambiente, al transformar los compuestos tóxicos en compuestos no peligrosos o menos 

peligrosos (Shi et al., 2010). Es viable para remover los hidrocarburos del ambiente y 

según del tipo de hidrocarburo a tratar, la remediación se logra en días o meses (Lisiecki 

et al., 2014). En la biorremediación, los microorganismos juegan un papel muy importante, 

se ha comprobado que las cepas puras o consorcios bacterianos degradan HAPs, 
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usándolos como fuente de carbono (Wolicka et al., 2009); la biodegradación se logra con 

hongos en cultivo puro o en consorcio con bacterias (Zhang et al., 2010). En procesos 

aerobios, la biotransformación de los contaminantes generalmente termina en la 

mineralización, con la producción de H2O y CO2; mientras que en procesos anaerobios se 

obtiene CH4 y la biotransformación de los HAPs de alto peso molecular (APM) en 

metabolitos secundarios (Gan et al., 2009).  

Para lograr la biorremediación a velocidades de remoción efectivas se deben tomar en 

cuenta las condiciones ambientales, el tipo de microorganismo y la estructura química del 

compuesto a degradar (Lors et al., 2012). La aplicación de consorcios microbianos nativos 

o exógenos en la descontaminación de suelos con HAPs es exitosa gracias al aumento de 

masa microbiana con la consecuente eficiencia de remoción del contaminante (Wu et al., 

2013). Por lo antes mencionado en este estudio se evaluó el consorcio O. intermedium-P. 

ostreatus como una alternativa de biorremediación con potencial para degradar HAPs de 

crudo de petróleo en microcosmos de suelo.  
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I MARCO TEÓRICO Y ANTECEDENTES 

1.1 Composición química del petróleo 

El crudo de petróleo es un líquido negro y viscoso, producto de la descomposición de la 

materia orgánica por medio de procesos anaeróbicos, a alta presión y temperatura, 

durante largos periodos de tiempo. Actualmente es uno de los contaminantes ambientales 

de mayor preocupación 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 aromáticos. Las cadenas y anillos pueden 

presentarse tanto saturados como insaturados (Torres-Delgado & Zuluaga-Montoya, 

2009). La composición 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, además de metales como el níquel y el vanadio (Howe-Grant, 

1996).  

 

Figura 1. Estructuras químicas de los componentes que predominan en el crudo de 
petróleo (Torres-Delgado & Zuluaga-Montoya, 2009). 
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Los hidrocarburos son extraídos de las formaciones geológicas en estado líquido y 

gaseoso; al estado líquido se les conoce como petróleo mientras que al estado gaseoso 

se les denomina gas natural. Estos compuestos tienen gran importancia en la economía 

debido a que son los principales combustibles en uso, así como gran parte de la materia 

prima para todo tipo de plásticos y lubricantes, entre otros. Ortíz (2007), clasifica a los 

hidrocarburos de la siguiente forma: 

 Hidrocarburos alifáticos 

 Saturados (parafinas-alcanos): No tienen enlaces dobles, triples, ni aromáticos. 

Involucran a los cicloalcanos, hopanos e isoprenoides (fitano y pristano). 

 Insaturados: Tienen uno o más enlaces dobles (alquenos u olefinas) o triples 

(alquinos o acetilénicos) entre sus átomos de carbono. 

 Hidrocarburos cíclicos 

 Nafténicos: Tienen cadenas cerradas de 3, 4, 5, 6, 7 y 8 átomos de carbono 

saturados o no saturados (terpenoides y esteranos). 

 Aromáticos: Poseen al menos un anillo aromático además de otros tipos de 

enlaces (monoaromáticos, diaromáticos y poliaromáticos). 

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

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

 Parafinas volátiles. Son n–alcanos e isoprenoides (alcanos ramificados) de un tamaño 

C1 a C10, es la fracción más volátil del crudo y la más susceptible de pérdidas 

abióticas por volatilización. El gas natural contiene principalmente a las parafinas 

volátiles de C1 a C5. Los isoprenoides volátiles, están representados principalmente 

por el isobutano e isopentano.  

 Parafinas no volátiles. Son n–alcanos e isoprenoides entre C11 y C40. Los 

isoprenoides varían de C12 a C22 y constituyen entre 1-2% del crudo, llegando a 15% 

en crudos degradados. Los componentes entre C11 y C15 son de volatilidad 

intermedia. 

 Naftenos. Están compuestos por las cicloparafinas o cicloalcanos. Los ciclopentanos 

alquilados son los más abundantes en este grupo y representan hasta un 31% del 

crudo. Los compuestos mono y dicíclicos comprenden del 50 y 55% de esta fracción, 

los tricíclicos al 20% y los tetracíclicos al 25%. Esta familia engloba a los hopanos. 
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 Oleofinas. Son alquenos se encuentran en concentraciones traza en el crudo de 

petróleo, 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. 

 Aromáticos. El crudo contiene una mezcla muy compleja de hidrocarburos aromáticos, 

compuesta por moléculas que contienen uno o varios anillos bencénicos en su 

estructura. Así se encuentran los hidrocarburos aromáticos monocíclicos (un anillo 

bencénico) y los hidrocarburos aromáticos policíclicos (dos o más anillos bencénicos). 

 Hidrocarburos aromáticos monocíclicos. 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. 

 Hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs). Encontramos el naftaleno y sus 

alquilados (mono, di, tri y tetrametilnaftalenos).  

1.1.1 Hidrocarburos aromáticos policíclicos 

Los HAPs son compuestos aromáticos con dos o más anillos de benceno condensados, 

se forman durante la descomposición térmica de moléculas orgánicas y su posterior 

recombinación. La combustión incompleta a alta temperatura (500 a 800°C) o la unión de 

material orgánico a baja temperatura (100 a 300°C) durante períodos largos los produce 

(Clar, 1964). Éstos compuestos son incoloros, blancos o amarillo pálido con bajas 

solubilidades en agua, tienen alto punto de ebullición, puntos de fusión y presión de vapor 

bajos (Cuadro 1). Al aumentar el peso molecular su solubilidad en agua y la presión de 

vapor disminuyen, mientras que los puntos de fusión y de ebullición aumentan, también 

aumenta su persistencia (Patnaik, 1999).  

Cuadro 1. Propiedades fisicoquímicas de los HAPs (Clar, 1964). 
HAP F.M. P. Ebullición 

(°C) 
P. Fusión 

(°C) 
P.V. (Pa a 

25°C) 
Solubilidad 

acuosa (mg/l) 

Naftaleno C10H8 218 80.2 11 30 
Fenantreno C14H10 340 100.5 2 x 10

-2
 1-2 

Antraceno C14H10 342 216.4 1 x 10
-3

 0.015 
Fluorantreno C16H10 375 108.8 1.2 x 10

-3
 0.25 

Pireno C16H10 150.4 393 6.0 x 10
-4

 0.12-0.18 
Benzo (k) fluorantreno C20H12 480 215.7 5.2 x 10

-8
 --- 

Benzo (b) fluorantreno C20H12 481 168.3 6.7 x 10
-5

 --- 
Benzo (e) pireno C20H12 493 178.7 4 x 10

-7
 --- 

Benzo (ghi) perileno C22H12 500 277 6 x 10
-8

 --- 
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Las estructuras químicas de algunos HAPs se dan en la Figura 2, se dividen en dos 

clases: los de bajo peso molecular (BPM), están formados por 2 a 3 anillos aromáticos 

como el naftaleno, fluoreno, fenantreno y antraceno entre otros, y los de alto peso 

molecular (APM) tienen de 4 a 7 anillos aromáticos 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 volcánicas y los exudados de árboles. Las antropogénicas 

incluyen la quema de combustibles fósiles, alquitrán de hulla, madera, aceite usado y los 

filtros de aceite (Kaushik & Haritash, 2006), así como la incineración de residuos sólidos 

urbanos, los derrames de petróleo y la descarga de lubricantes automotrices derivados 

del petróleo (IARC, 1983). 

 

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

Los HAPs fueron los primeros carcinógenos ambientales reconocidos, no se degradan 

fácilmente en condiciones naturales (Cerniglia, 1992). Son un asunto de gran 

preocupación debido a su presencia en todos los componentes del medio ambiente, 

resistencia a la biodegradación y a su potencial de bioacumulación (Jacobo et al., 1986). 

A pesar de que son los principales contaminantes del aire (Haritash & Kaushik, 2011), el 
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suelo actúa como depositario final de éstos. Su destino en el ambiente incluye la 

volatilización, foto-oxidación, oxidación química, adsorción sobre las partículas del suelo, 

la lixiviación y la degradación microbiana (Wild & Jones, 1995). Los HAPs tienden a 

adsorberse en las superficies de partículas constituidas por materia orgánica del suelo, lo 

que dificulta su eliminación haciendo que estos compuestos, recalcitrantes en condiciones 

naturales (Singleton et al., 2006).  

1.2 Contaminación del suelo con hidrocarburos 

El suelo es un medio complejo, de composición variable, al que afectan fenómenos 

físicos, químicos, biológicos y climáticos; además de la acción del hombre a través de la 

contaminación (Agudo, 2010). Está constituido por tres fases: la fase sólida, compuesta a 

su vez por la fracción mineral y orgánica, la fase liquida y la fase gaseosa. En promedio la 

materia orgánica constituye un 5% del suelo, el agua 25%, el aire 25% mientras que la 

fracción mineral representa un porcentaje del 45% (Bardgett, 2005). La contaminación del 

suelo es una degradación química que provoca la pérdida parcial o total de su 

productividad y como consecuencia aumenta la acumulación de sustancias tóxicas a 

concentraciones que superan su poder de amortiguamiento natural y que modifican 

negativamente sus propiedades.  

Generalmente esta acumulación es consecuencia de actividades humanas (exógena), 

aunque también se puede producir de forma natural o endógena (Ortiz et al., 2007). Esto 

cambia las propiedades físicas, químicas y biológicas del suelo con efectos momentáneos 

o duraderos según del tipo de hidrocarburo y del tiempo de contacto con el contaminante. 

Esto retarda o impide el crecimiento de la vegetación y por ende de vida en el lugar 

afectado (Ruiz-Fernández et al., 2016). La explotación y derrames de petróleo y sus 

derivados han provocado a nivel mundial daños al suelo de proporciones incalculables, no 

sólo por la contaminación 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 petróleo, el proceso de 

remediación es afectado por diversos factores e invariablemente, sus características 

influyen en la biodisponibilidad del contaminante (Kusmierz et al., 2016). Los espacios 

intersticiales entre las partículas que conforman el suelo ocasionan con frecuencia el 

enclaustramiento de compuestos no solubles, y así limitar el área de contacto entre el 

microorganismo degradador y el contaminante (Melnyk et al., 2015). La falta de contacto 
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entre los hidrocarburos y los microorganismos degradadores, los incapacita para realizar 

el proceso de biodegradación. 

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 fisicoquímico del agente 

xenobiótico, del tipo y estado fisicoquímico del suelo, del tipo de microorganismos y de 

factores externos tales como la temperatura y la presencia de nutrientes y oxígeno 

(Volkering et al., 1998). Así, las diferentes formas físicas en que se pueden encontrar los 

contaminantes orgánicos en el suelo son: I) partículas sólidas; II) película líquida; 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 Legislación vigente en México en materia de suelos contaminados 

con hidrocarburos  

En la industria petrolera, el manejo continuo de hidrocarburos y combustibles conlleva a la 

modificación del ambiente cuando ocurren fugas en los tanques, oleoductos y diversas 

instalaciones. Esto ocasiona migración del contaminante al suelo, al subsuelo y al agua 

subterránea, mientras que los componentes volátiles se integran a la atmósfera, lo que 

provoca un gran impacto negativo en materia ambiental. Debido a la amplia gama de 

productos derivados del petróleo, que se manejan, no ha sido posible evaluar 

cuantitativamente la contaminación involucrada desde la fase de explotación hasta la 

obtención de los petroquímicos básicos, además de lo difícil que resulta monitorear la 

infraestructura petrolera, integrada por:  

 Pozos de explotación.  

 Baterías de separación.  

 Complejos procesadores de gas.  

 Centrales de almacenamiento y bombeo.  

 Redes de ductos y piletas para el confinamiento de desechos sólidos y líquidos 

procedentes de la perforación y mantenimiento de los pozos.  

 Transporte y distribución en general.  

 Estaciones de servicio de combustible, entre otras. 
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Estas instalaciones poseen riesgos inherentes de fugas de petróleo, diesel y gasolina por 

roturas de los ductos, por filtración de aguas aceitosas, por daños en las estructuras de 

almacenamiento y transporte, y por malas prácticas, entre otras, lo cual genera un riesgo 

a la ecología del ambiente (Laherrere, 2013). 

México es uno de los países más importantes en cuanto a la extracción de petróleo, a 

causa de esto se tiene un gran número de sitios contaminados con hidrocarburos del 

petróleo. En los últimos años las instituciones gubernamentales y privadas han puesto 

interés en la remediación de estos sitos que se han convertido en pasivos ambientales. Es 

importante tener el conocimiento del tipo de contaminación, así como su concentración 

para establecer las condiciones de remediación del sitio, el riesgo que representa y la 

selección de tecnologías apropiadas para la recuperación (Arce et al., 2004). Los límites 

de limpieza para hidrocarburos en suelos y aguas dependen de los criterios o normas 

vigentes en México. 

La Ley General de Equilibrio Ecológico y Protección al Ambiente (LGEEPA, 2012) 

establece los siguientes aspectos para atender la contaminación del suelo en los 

siguientes artículos:  

Art. 134. Establece los criterios para la prevención y control de la contaminación; párrafo I. 

Corresponde al estado y a la sociedad prevenir la contaminación del suelo. II. Deben 

controlarse los residuos en tanto que constituyen la principal fuente de contaminación del 

suelo; IV. En los suelos contaminados por la presencia de materiales o residuos 

peligrosos deberán 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 ecológico que resulte aplicable.  

Art. 136. Los residuos que se acumulen o puedan acumularse y se depositen o infiltren en 

los suelos deberán reunir las condiciones necesarias para prevenir o evitar: I. 

Contaminación del suelo, II Las alteraciones nocivas en el proceso biológico de los 

suelos; III. Las alteraciones en el suelo que perjudiquen su aprovechamiento, uso o 

explotación y; IV. Riesgos y problemas de salud.  

Art. 139. Toda descarga, depósito o infiltración de sustancias o materiales contaminantes 

en los suelos se sujetará 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 generación, manejo y disposición final de los residuos de lenta degradación 

deberá sujetarse a lo que establezcan las Normas Oficiales Mexicanas que al respecto 

expida la Secretaría, en coordinación con la Secretaría de Comercio y Fomento Industrial. 

El Programa Nacional de Medio Ambiente y Recursos Naturales 2001-2006, tiene como 

primer objetivo detener y revertir la contaminación de los recursos naturales, agua, aire y 

suelo, con el propósito de garantizar su conservación para las generaciones futuras. 

La Norma Oficial Mexicana NOM-138-SEMARNAT/SSA1-2012, establece los límites 

máximos permisibles de hidrocarburos específicos (Cuadro 2) en suelos y lineamientos 

para el muestreo en la caracterización y especificaciones para la remediación. 

Cuadro 2. Límites máximos permisibles para hidrocarburos específicos en suelo (NOM-
138-SEMARNAT/SSA1-2012). 

 
Hidrocarburos 
 Específicos 

Uso de suelo predominante (mg/kg base seca)  
Método 
analítico 

Agrícola, forestal, 
pecuario y de 
conservación 

Residencial y 
recreativo 

Industrial y 
comercial 

Benceno 6 6 15  
NMX-AA-
141-SCFI-
2007 

Tolueno 40 40 100 

Etilbenceno 10 10 25 

Xilenos (suma de isómeros) 40 40 100 

Benzo[a]pireno 2 2 10  
 
NMX-AA-
146-SCFI-
2008 
 

Dibenzo[a,h]antraceno 2 2 10 

Benzo[a]antraceno 2 2 10 

Benzo[b]fluorantreno 2 2 10 

Benzo[k]fluorantreno 8 8 80 

Indeno(1,2,3-cd)pireno 2 2 10 

Ante la situación descrita, el 20 de agosto de 2002 se publicó en el Diario Oficial de la 

Federación, la Norma Oficial Mexicana de Emergencia: Límites máximos permisibles de 

contaminación en suelos por hidrocarburos, caracterización del sitio y procedimientos 

para la remediación, la cual fue prorrogada por seis meses más, el 20 de febrero de 2003. 

Con el propósito de dar certidumbre en las acciones de caracterización y remediación a 

los causantes de la contaminación. 

1.4 Aplicación de tecnologías para remediar suelos contaminados con 

HAPs 

Las tecnologías más ampliamente aplicadas para el proceso de degradación de HAPs, 

son: la extracción con solventes, oxidación química, biorremediación y otras emergentes, 

tales como la remediación electrocinética. En el cuadro 3, se recopila información sobre 
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los distintos tipos de tecnologías aplicadas para realizar una remediación de suelos 

contaminados con HAPs. 

Cuadro 3. Clasificación de las tecnologías de remediación de suelos contaminados con 
HAPs. 

Clasificación Tecnologías 

Fisicoquímica La extracción con solventes (agua y solventes orgánicos, agentes 
tensioactivos, ciclodextrinas, aceite vegetal), la extracción de fluido 
supercrítico, la extracción de fluido subcrítico 

Biológica Biorremediación tanto in situ como ex situ, compostaje, tratamiento 
aeróbico y anaeróbico, fitorremediación, entre otras. 

Química La oxidación química con diversos oxidantes (reactivo, ozono, KMnO4, 
H2O2, persulfato de sodio activado de Fenton), degradación fotocatalítica y 
remediación electrocinética 

Térmica La incineración, desorción térmica, extracción de vapores del suelo 
térmicamente mejorada 

1.4.1 Extracción con solventes 

En la tecnología de extracción con solventes, los HAPs se extraen del suelo con un 

solvente o mezclas de solventes. Las dos etapas involucradas en la extracción de un 

compuesto a partir de una matriz sólida son; desorción del sitio de unión en la matriz 

sólida, seguido de la elución del analito en el líquido de extracción (Kubátová et al., 2002). 

Típicamente, mezclas de agua y co-solventes o agentes tensioactivos se utilizan para 

extraer o lavar HAPs de suelos contaminados. Los avances en este campo incluyen el 

uso de agentes de extracción no tóxicos y biodegradables tales como ciclodextrinas y 

aceite vegetal, así como el uso de fluidos supercríticos y subcríticos. Las técnicas de 

lavado de suelos se muestran a continuación: 

Lavado del suelo con agua y solventes orgánicos: Agua y diversos solventes así 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 relación 

de extracción utilizada entre suelo-solvente ha sido de 1 g por 100 ml y un tiempo de 

extracción 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 más 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 anfipáticas tienen dos 

componentes principales, la cola insoluble (hidrófobo) y el grupo hidrófilo o soluble. Los 

tensioactivos pueden clasificarse como catiónicos, aniónicos o tensioactivos no iónicos. 

Ellos mejoran la solubilidad de los HAPs en agua mediante la formación de los núcleos 

hidrófobos 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 iónicos 

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 eliminación de fenantreno a 

una concentración del tensoactivo de 2 g/l, debido a la alta capacidad del Brij 30 para 

solubilizar el fenantreno y disminuir así la adsorción 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 iónicos tales 

como T-Maz 80, T-Maz 20, CA 620 y TeraSurf 80, tensioactivos aniónicos tales como 

Dowfax 8390, dodecil sulfato de sodio y del acero 330 también son eficientes para la 

eliminación de fenantreno (Zhou & Zhu, 2007). 

Extracción con ciclodextrinas: Las ciclodextrinas se han propuesto como una 

alternativa no tóxica y biodegradable a los solventes orgánicos y agentes tensoactivos 

para la eliminación de HAPs del suelo contaminado (Viglianti et al., 2006). Tres 

ciclodextrinas, ß-ciclodextrina (ßCD), hidroxipropil-ß-ciclodextrina (HPCD) y metil-ß- 

ciclodextrina (MCD) fueron evaluadas como agentes de lavado para eliminar HAPs. De 

las tres, MCD produjo la eficiencia de eliminación más alta seguida de HPCD y por último 

BCD. La extracción de HAPs fue directamente proporcional a la concentración de HPCD. 

Del mismo modo, una tendencia cuasi-lineal de HAPs extraídos se logró con el aumento 

de la solución de lavado. La temperatura de la solución de lavado no afecta 

significativamente la extracción de HAPs a temperaturas de 5 a 35°C (Sánchez-Trujillo et 

al., 2013). 

Extracción con aceite vegetal: Estudios recientes han defendido el uso de aceite 

vegetal como no tóxico, rentable y biodegradable. Es un medio de absorción fuerte para 

los compuestos hidrófobos tales como los HAPs. Además, las relaciones de solubilidad 

molar de HAPs en sus ácidos grasos libres son similares a los de los tensioactivos 
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químicos sintéticos (Bogan et al., 2003). Gong et al. (2006), evaluaron la eliminación de 

HAPs de suelos contaminados con aceite de girasol. Las pruebas de extracción 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 eliminación de los HAPs (Gong et al., 2005). Pannu et al. 

(2004), utilizaron el aceite de cacahuate para extraer HAPs en un proceso de agitación 

orbital, se obtuvieron eficiencias de extracción de más del 90% para el antraceno. El 

aumento de la temperatura mejora la eficacia de la extracción de un total de 10 HAPs del 

suelo, desde 51,5% a 20°C a 81,4% a 60°C. 

Extracción con fluidos supercríticos (EFS): Esta técnica ha sido utilizada con éxito en 

química analítica y su aplicación se ha extendido a la tecnología de remediación de suelos 

(Miège et al., 2003). El fluido supercrítico es un fluido a una temperatura y presión por 

encima de su punto crítico termodinámico. Por lo tanto, la exposición a un fluido contínuo 

con la densidad de un líquido, de baja viscosidad, alta difusividad y de tensión superficial 

cero, hace que sea capaz de penetrar en matrices sólidas y hacer la extracción completa 

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

Los HAPs que se depositan sobre la superficie sólida se extraen a través de la disolución, 

mientras que los componentes orgánicos que son absorbidos en las partículas del suelo 

se eliminan a través de un equilibrio adsorción/desorción (Akgerman, 1993). El dióxido de 

carbono se usa típicamente en EFS de suelos contaminados (Anitescu & Tavlarides, 

2006). Librando et al. (2004) emplean CO2 supercrítico (SCCD) con un 5% (v/v) de 

metanol como co-solvente a una temperatura óptima de 50°C y presión de 450 bares para 

eliminar los HAPs del suelo. La recuperación de los HAPs tanto del tubo de condensación 

como del tubo interno del extractor fue mayor del 90%, con la excepción del fluorantreno 

que tuvo una recuperación de aproximadamente el 88%. A diferencia de otros métodos de 

extracción con solventes, el aumento de la humedad del suelo influye positivamente en la 

eliminación de HAPs con SCCD (Hawthorne et al., 2002). 

Extracción con fluidos subcríticos: El fluido subcrítico se mantiene en estado líquido 

por debajo de su punto crítico, bajo alta presión y temperatura. La extracción con agua 

subcrítica también conocida como extracción con agua caliente a presión (100°C a 274°C) 

para mantenerla líquida. A medida que se eleva la temperatura, la red de enlaces por 

puente de hidrógeno de las moléculas de agua se debilita, lo que resulta en una constante 

dieléctrica baja, disminuyendo su polaridad. Así, el agua subcrítica se hace más hidrófoba 
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y orgánica y aumenta la miscibilidad de hidrocarburos ligeros en ella (Kronholm et al., 

2002).  

Lagadec et al. (2000) utilizan agua subcrítica para eliminar HAPs del suelo en una unidad 

de rehabilitación a escala piloto. El agua se calienta a lo largo de una bobina de 

calentamiento 30 min antes de pasar a través de una celda de extracción tubular. La 

extracción de agua subcrítica óptima a 275°C remueve todos los HAPs en 35 min. De 

manera similar, en otro estudio, extracciones de agua subcrítica se llevaron a cabo en 

arena enriquecida con HAPs a diversas temperaturas. Las recuperaciones de los HAPs 

fueron aproximadamente 80%, independientemente del tiempo de extracción. Además, 

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 disminución en el valor de la constante dieléctrica que favorece la 

solubilidad de HAPs de baja polaridad (Kronholm et al., 2003). 

1.4.2 Oxidación química 

Las reacciones de oxidación se pueden utilizar para remediar suelos contaminados con 

HAPs. Se han investigado diferentes tipos de oxidantes que van desde reactivos tales 

como el peroxiácido, permanganato de potasio, peróxido de hidrógeno y persulfato de 

sodio activado hasta gases oxidantes como el ozono. El Fenton es uno de los oxidantes 

más comúnmente estudiado. El reactivo Fenton (Fe (II)-H2O2) se puede utilizar para tratar 

HAPs en suelos contaminados, y las principales etapas implicadas en la reacción de 

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

El peróxido de hidrógeno (H2O2) se descompone en radicales hidroxilo (•OH) en presencia 

de hierro ferroso (Fe2+): 

H2O2 +Fe2+→ •OH + OH− + Fe3+ 

Los radicales hidroxilos inestables formados se usan para degradar compuestos 

orgánicos (RH o R), ya sea por la abstracción del hidrógeno: 

RH + •OH → •R + H2O 

O mediante la adición del hidroxilo: 

R + •OH → •ROH 
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Lin et al. (2016) investigan el uso del reactivo de Fenton para estudiar la posible desorción 

o degradación de HAPs de lodos de una fábrica de textiles. Y obtienen un 83.5% de 

degradación comparado con el proceso de sonicación que solo alcanzó un 75.5%. 

Además se descubrió que los HAPs de APM se degradan con más facilidad que los de 

BPM. En otro estudio (Kawahara et al., 2005) utilizan un proceso de oxidación 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 remoción en un intervalo 

de 13-56% en las muestras de suelo, debido al debilitamiento de los enlaces de adsorción 

del complejo HAP formado con la superficie del suelo. El reactivo de Fenton se puede 

utilizar como un tratamiento de la remediación primaria que proporciona una mejora 

adicional para un tratamiento de remediación secundario más eficiente (Ferrarese et al., 

2008). 

El Fenton modificado se puede utilizar como un agente oxidante más fuerte para tratar 

HAPs más recalcitrantes. Aparte de los radicales hidroxilo, otros radicales altamente 

reactivos se forman a través de la adición de productos químicos tales como agentes 

quelantes y/o altas concentraciones de peróxido (Watts et al., 2000). Bogan & Trbovic 

(2003) concluyen que la susceptibilidad de HAPs a la oxidación química es una función 

del contenido orgánico total (COT) por encima de un valor umbral de 5% aprox. Para 

suelos de bajo COT, la oxidación depende en gran medida de la porosidad del suelo. 

Además, los HAPs de mayor peso molecular tienden a tener afinidades más fuertes a un 

suelo ácido húmico, dejándolos menos susceptibles a la oxidación del Fenton. Los 

resultados están de acuerdo con otro trabajo que demostró que la eficiencia de la 

oxidación química de los HAPs en el suelo depende de las características del suelo y las 

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

1.4.2.1 El ozono como oxidante: El ozono (O3) puede iniciar reacciones de oxidación 

indirectas mediante la descomposición en radicales OH. La oxidación con ozono de los 

HAPs, puede ser a través de la reacción directa o de la reacción de radicales (Miller & 

Olejnik, 2004): 

HAPs + O3→ productos 

HAPs + •OH → productos 
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O'Mahony et al. (2006) utilizan el O3 generado a partir de aire por descarga eléctrica para 

eliminar fenantreno en varios tipos de suelos agrícolas. El tratamiento de los suelos se 

lleva a cabo en una cámara de O3 a una temperatura constante de 13°C. Los análisis de 

los suelos tratados muetran una reducción de más de 50% en las concentraciones de 

fenantreno en todos los suelos después del tratamiento de O3, durante 6 horas a una 

concentración de 20 mg/kg. También hay hasta un 85% de eliminación del fenantreno en 

suelos arenosos, en comparación con los suelos arcillosos debido a los espacios de los 

poros más grandes, que permiten un mejor transporte del O3 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 O3 como agente oxidante y logran un 

95% de eliminación de fenantreno, 91% de pireno, mientras que el criseno se reduce sólo 

el 50% debido a su naturaleza más hidrófoba. Similar a la reacción de Fenton, se genera 

un número no identificado de subproductos más polares que los compuestos parentales, y 

así tener una mejor biodegradabilidad y solubilidad acuosa. 

1.4.3 Degradación fotocatalítica 

El proceso de degradación fotocatalítica utiliza fotocatalizadores para promover 

reacciones oxidantes que destruyen a los contaminantes orgánicos en la presencia de la 

radiación solar. La tecnología ha sido ampliamente establecida para el tratamiento de 

aguas residuales. Recientemente su aplicación se ha extendido al tratamiento de suelos 

contaminados. Zhang et al. (2008) hacen un estudio exhaustivo de la degradación 

fotocatalítica de fenantreno, pireno y benzo[a]pireno en suelo, utilizan dióxido de titanio 

(TiO2) bajo la luz ultravioleta. La adición de TiO2 como catalizador acelera el proceso de 

fotodegradación de HAPs de tres anillos aromáticos, el benzo[a]pireno se degrada más 

rápido.  

La variación en la concentración de TiO2 de 0.5 a 3%, no presenta ningún efecto 

significativo sobre la degradación de HAPs. Mientras que a longitudes de onda UV 

distintas, las tasas de degradación fotocatalítica son diferentes y la degradación del pireno 

y benzo[a]pireno se dan en condiciones ácidas, mientras que el fenantreno se degrada 

significativamente en condiciones alcalinas. Además, la presencia de ácido húmico en el 

suelo mejora la degradación fotocatalítica de HAPs mediante la sensibilización de los 
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radicales capaces de oxidar HAPs. Rababah & Matsuzawa (2002) desarrollan un reactor 

fotocatalítico de recirculación asistida, con H2O2 como agente oxidante para tratar un 

suelo enriquecido con fluorantreno. Se observa que la eficiencia de la degradación de 

fluorantreno es del 99% en presencia tanto de TiO2 y H2O2 en comparación con una 

eficiencia de degradación inferior de 83% en presencia de TiO2 por sí solo. 

1.4.4 Remediación electrocinética 

La remediación electrocinética in situ se puede aplicar para tratar suelos permeables, 

contaminados con metales pesados, radionucleidos y contaminantes orgánicos 

seleccionados. El principio detrás de este método es la aplicación de un potencial 

eléctrico de corriente continua de bajo nivel a través de electrodos, que se colocan en el 

suelo contaminado. Los contaminantes iónicos son transportados al electrodo de carga 

opuesta por electromigración. Además, el flujo electroosmótico proporciona una fuerza 

motriz para el movimiento de los contaminantes solubles. Aunque la tecnología ha sido 

conocida y utilizada durante más de una década, su aplicación en la eliminación de 

contaminantes hidrofóbicos como los HAPs, ha sido estudiada recientemente. Por lo 

tanto, se han utilizado agentes solubilizantes para mejorar la eficiencia de eliminación de 

HAPs.  

Reddy et al. (2006) hacen una serie de experimentos a escala de laboratorio en suelo, 

utilizando diferentes agentes de lavado, además 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/cm2 gradiente de voltaje y 1.4 gradiente 

hidráulico. El flujo electroosmótico máximo se obtiene con 20% de n-butilamina, seguido 

por HPCD. Sin embargo, hay HAPs sin solubilizarse en los tensioactivos. La eficiencia 

más alta de remoción 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 periódico 

de 2 VDC/cm2 y en condiciones de pH neutro en el ánodo mediante la adición de 0.01 M 

de hidróxido de sodio. La migración de fenantreno va del ánodo al cátodo. 

El control del pH en el ánodo afecta a la eliminación electrocinética de fenantreno 

(Saichek & Reddy, 1993). Al controlar el pH se aumenta la solubilización del contaminante 

y la migración de la región de suelo adyacente al ánodo, las concentraciones altas de 

contaminantes en las regiones medias del suelo indican una ineficiente migración de los 

contaminantes al causar deposición de estos y baja eficiencia global de eliminación.  
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1.4.5 Biorremediación 

Los procesos de biorremediación 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 remediación sin excavación 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 económica sobre las ex situ ya que son menos costosas y 

generan una menor cantidad de residuos, aunque el tiempo de remediación es mayor 

(Daanae et al., 2001). Otra característica de estas técnicas es que utilizan 

microorganismos autóctonos y estos pueden degradar un gran número de constituyentes 

del suelo. Sin embargo, su eficiencia se ve afectada por la presencia de tóxicos 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 xenobióticos y generan tolerancia a los niveles de toxicidad, 

adaptándose al sitio contaminado (Drysdale et al., 1999). De entre los métodos más 

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

a) Atenuación natural. Esta técnica es la base de toda metodología de biorremediación 

ya que es considerada como un método pasivo. Reduce las concentraciones de los 

contaminantes mediante los procesos biológicos, físicos y químicos propios del suelo, por 

lo que los resultados que se generen, dependen en medida de la presencia o ausencia de 

los microorganismos degradadores adecuados, así como del oxígeno disuelto, la 

disponibilidad de nutrientes y de la biodisponibilidad de los contaminantes (Menendez-

Vega et al., 2007). Mediante la atenuación natural se ha reportado la degradación de más 

del 80% de HAPs, con respecto a la concentración inicial en suelo (Corona-Ramírez & 

Iturbide-Argüelles, 2005).  

Se ha demostrado que después de las primeras 24 horas del proceso de atenuación, 

comienza a disminuir la producción de CO2, este efecto se atribuye a la falta de aireación 

del suelo. La atenuación natural tiene una alta capacidad de degradación en agentes 

xenobióticos orgánicos, pero tiene menores porcentajes de remoción al compararla con 

otras estrategias de biorremediación (Bento et al., 2005). Al usar consorcios de Bacillus 

sp., se han reportado porcentajes de reducción de hidrocarburos totales del petróleo 

(HTPs) del 52.79% durante los primeros tres meses del proceso de remediación, el 15% 

se ha atribuido a procesos abióticos (Gómez et al., 2009). 
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b) Bioaumentación. 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 así 

poder acelerar el proceso de descontaminación. 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 económico hasta el tipo de contaminante y de las facilidades 

para manejo ex-situ o la adquisición de los organismos biorremediadores requeridos 

(Rivera-Cruz et al., 2002). La bioaumentación también se aplica en suelos donde los 

microorganismos no son capaces de degradar el contaminante, por ejemplo cuando existe 

compuestos que requieran múltiples métodos para su degradación o en sitios pequeños 

en donde usar otras metodologías puede ser más 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 degradación de 75 y 73% en la fracción ligera y pesada de los productos 

totales del petróleo a las 12 semanas de remediación. Durante las primeras dos semanas 

se ha logrado más del 50% de degradación, la disminución de la tasa de degradación 

después de las dos semanas se le puede atribuir a varios factores como: la falta de 

nutrientes esenciales en el suelo que provoca la disminución del metabolismo bacteriano; 

las condiciones climatológicas 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 óptima y la poca aireación, entre otros 

(Bento et al., 2005).  

El uso de consorcios en lugar de solo un tipo de microorganismo es más 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 más eficaz que la atenuación natural, ya que la adición de nutrientes, aceptores 

de electrones y otros elementos estimula a los microorganismos a degradar con mayor 

facilidad los agentes xenobióticos (Gómez et al., 2009).  

c) Landfarming. Es uno de los métodos más utilizados en la biorremediación, consiste en 

aprovechar la actividad biológica de la microflora del suelo para oxidar y volatilizar los 

hidrocarburos contenidos en el suelo (Silva-Castro et al., 2015). Uno de los puntos más 

fuertes de esta metodología es que la microflora tiene una amplia diversidad metabólica, 

por lo que tiene una mayor capacidad para degradar hidrocarburos. Sin embargo, está 
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altamente relacionada a las características físicas y químicas de los suelos, tales como 

pH, temperatura, humedad, oxígeno, disponibilidad de nutrientes y textura. Ligeros 

cambios en alguno de estos factores puede afectar el proceso de biodegradación 

(Jezequel & Lebeau, 2008).  

Otro factor a tomar en consideración en esta metodología, es que la microflora no solo 

requiere de una fuente de carbono para su metabolismo, sino que también requiere de 

nitrógeno y fósforo, elementos que tienden a escasear rápidamente, por lo que es 

necesario considerar la adición de nutrientes para asegurar un proceso de degradación 

óptimo (Bento et al., 2005). Esta técnica ha sido utilizada para disminuir la concentración 

de cualquier constituyente derivado del petróleo (Marin et al., 2005). Además se ha 

demostrado que con solo asegurar una buena aireación y humedad óptima, 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 caracterización fisicoquímica del suelo a 

remediar, así como de sus componentes bióticos (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 áridos se ha logrado obtener un porcentaje de 

degradación de hidrocarburos del 80% en un periodo de 11 meses. En estudios 

realizados se ha logrado obtener en los primeros dos meses una degradación del 55% de 

hidrocarburos correspondientes a compuestos volátiles y más inestables (Marin et al., 

2005).  

Esta técnica también es útil en climas del ártico, en donde se ha reportado la reducción de 

hasta 80 y 90% la concentración de HTPs a lo largo de tres años (Paudyn et al., 2008). El 

solo control de la ventilación no ayuda a estimular la actividad microbiana, pero al 

adicionar nutrientes se incrementa la actividad metabólica, lo que se traduce en un menor 

tiempo de degradación de hidrocarburos. Otros estudios reportan que el principal factor 

que afecta a la velocidad y efectividad de la degradación de hidrocarburos en el suelo son 

las características iniciales del suelo, por lo que es necesario realizar una adecuada 

caracterización del suelo para lograr una mayor biorremediación (Silva-Castro et al., 

2015). 

d) Bioventeo. Es un método in situ, que consiste en inyectar O2 en la zona afectada 

mediante el uso de pozos de inyección, para favorecer la degradación de los 

hidrocarburos por volatilización y migración de la fase más volátil del contaminante, esta 
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técnica también aprovecha la microflora del suelo para llevar a cabo la degradación del 

xenobiótico, ya que al incrementar las concentraciones de oxígeno estimula positivamente 

el metabolismo microbiano (Magalhães et al., 2009). Esta técnica ha ganado popularidad 

ya que al igual que la metodología de landfarming es de bajo costo y de alta eficiencia 

(Malina et al., 1998).  

Es especialmente efectiva para la degradación de productos de peso medio como el 

diesel. A diferencia de otros métodos en los que se inyecta O2 como el de la extracción 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 autóctona para alcanzar índices aceptables de 

biodegradación (Tsao et al., 1998). También hay reportes en donde según las condiciones 

y características del suelo se puede llevar algunos meses hasta varios años concluir la 

remediación. La técnica no es eficiente en suelos saturados (Khan et al., 2004), por lo que 

es necesario realizar una caracterización del suelo a tratar para después concluir si esta 

estrategia es la mejor opción para llevar el proceso de descontaminación de la zona.  

Existen reportes que indican que esta tecnología no es tan eficiente con ciertos 

hidrocarburos como la gasolina, por otra parte se ha reportado que ayuda a la rápida 

recuperación de la microbiota nativa (Osterreicher-Cunha et al., 2004). Con esta 

estrategia es posible alcanzar porcentajes de degradación de hasta 93% de los 

hidrocarburos aromáticos en un periodo máximo de siete meses (Frutos et al., 2010). Se 

han creado modelos matemáticos a partir de esta metodología, en los cuales se aprecia 

que un flujo bajo de oxígeno da mejores resultados en el proceso de degradación. 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 O2 

a la zona afectada para favorecer la degradación del contaminante por volatilización y la 

actividad metabólica de la microflora del suelo. Y se diferencia de ésta porque además de 

O2, también se añaden nutrientes para facilitar la propagación de los microorganismos. 

Otra diferencia, es que puede utilizarse efectivamente en suelos saturados (Benavides, 

2006). A pesar de que es una metodología 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 degradación de los 

hidrocarburos, es menor a dos años. Esta técnica solo puede usarse en suelos bien 

permeados (Khan et al., 2004). Estudios con consorcios demuestran que ésta estrategia 

modifica la dinámica metabólica de los suelos, cambiándola de anaerobia a aerobia, lo 

que permite que consorcios como C. magnetobacterium, F. bacterium y B. bacterium 

proliferaren y puedan reducir la concentración de distintos derivados del petróleo 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 orgánica, composta) de una altura variable que va de 2 a 4 metros. 

En estas pilas, se aplica una aireación que puede ser activa (si se va volteando la pila) o 

pasiva (mediante el uso de tubos de aireación). 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 útil para degradar la mayoría de los 

hidrocarburos en el suelo, así 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 

distribución de la humedad, O2 y nutrientes se dificulta, por lo que tiende a disminuir su 

efectividad. Debido a que estas características tienden a ser heterogéneas, es necesario 

voltear o arar el suelo para promover las condiciones ideales para fomentar la 

biodegradación (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 óptimo, por lo que disminuye el 

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

El costo de esta metodología depende del contaminante que se pretende degradar, así 

como del pre o post tratamiento empleado. Existen ensayos en los que se reporta una 

remoción de hasta el 70% de HTPs en un periodo de cinco meses, siendo el primer mes 

cuando ocurre la mayor tasa de degradación. El agregar suficiente materia orgánica 

favorece la actividad microbiana, sin necesidad de agregar algún otro aditivo. Sin 

embargo, también se han obtenido porcentajes de remoción mucho más bajos (49.62%), 

lo cual puede ser atribuido a un exceso de urea, que inhibió la actividad metabólica de la 



UNIVERSIDAD AUTÓNOMA DEL ESTADO DE HIDALGO 

 

23 
 

microbiota, lo que sugiere que debe tenerse un control estricto sobre la cantidad y el tipo 

de aditivos que se usen, de lo contrario podría conseguirse porcentajes bajos de 

remoción.  

Esta técnica es útil en zonas frías y al adicionar composta, se obtienen porcentajes de 

remoción de HTPs de 74 a 82% a los 94 días. Matemáticamente esta técnica fue 

optimizada para climas fríos, en los que se ha obtenido 90.7% de degradación en el 

mismo periodo de tiempo, si se aplican 4.1 l/m³ del consorcio bacteriano comercial, así 

como 7% de composta (Gómez & Sartaj, 2014). Para climas polares, esta técnica es útil 

ya que se han alcanzado porcentajes de degradación de hasta 91% un año después de 

iniciado el experimento. Los porcentajes de remoción, 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 más 

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 suspensión para asegurar que los microorganismos estén en 

contacto con los hidrocarburos. Debido a los aditivos y a las condiciones del bioreactor, la 

degradación suele ser muy veloz, el proceso de remediación se puede llevar a cabo 

desde un mes a seis meses (Kuyukina et al., 2003). Es útil para degradar la mayoría de 

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

Sin embargo, para garantizar la correcta degradación de estos contaminantes es 

necesario usar un consorcio bacteriano específico (Rodríguez-Rodríguez et al., 2012). 

Debido al tiempo que tarda el proceso y su capacidad para degradar gran variedad de 

contaminantes, es considerada como más efectiva que otros métodos de biorremediación. 

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 degradación. Sin embargo, la efectividad de esta metodología es 

afectada por el tipo de suelo, y aunado a que es necesario un tipo específico de bacteria o 

consorcio para asegurar la degradación, se vuelve necesario realizar una correcta 

caracterización del suelo y el tipo de contaminante presente. Debido a esto, suele ser más 

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 óptimas alcanza un 89.6% de degradación de antraceno 

(Prasanna et al., 2008). También es efectiva para remover HTPs en concentraciones 

superiores al 10%, que en otras metodologías inhiben la actividad biológica, por lo que en 

casos extremos de contaminación, podría ser la única técnica aplicable para la 

biorremediación. Sin embargo, bajo estas circunstancias, solo se alcanza un porcentaje 

de remoción del 49.68%, por lo que es necesario complementarla con otras técnicas de 

remediación para alcanzar los límites permisibles de distintas legislaciones ambientales, 

según el país en donde se aplique dicha estrategia (Rojano & Ruiz, 2012).  

Las técnicas de biorremediación son metodologías viables y económicas para restaurar 

suelos contaminados por HAPs. Una gran ventaja que tienen estas técnicas frente a otras 

metodologías es que pueden ser combinadas entre ellas para incrementar los porcentajes 

de remoción 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 biorremediación que han usado consorcios microbianos. 
Estrategia de 

biorremediación 
Aplicaciones con un consorcio 

Aplicaciones con una especie 

bacteriana 

Bioaumentación 

Tanto el consorcio preparado como 

los microorganismos autóctonos en 

los sedimentos tienen capacidad para 

degradar HAPs logrando la 

degradación total del xenobiótico (Yu 

et al., 2005). 

La degradación de HAPs por 

Paracoccus sp., en microcosmos 

bioaumentado alcanza un 23,2% a 

concentración de HAPs de 1300 mg/kg 

después de 28 días (Jezequel & 

Lebeay, 2008). 

Bioestimulación 

+ 

Bioaumentación 

El uso de consorcios en suelos 

inertes es muy útil, pero no tanto en 

suelos con microflora nativa, 

difiriendo en efectividad hasta en un 

6% (Li et al., 2009). 

Los sistemas de bioaumentación con 

Rhizopus sp. y A. sydowii eliminan 

hidrocarburos por separado (Mancera-

López et al., 2008). 

Landfarming + 

Bioaumentación 

En estas estrategias los consorcios 

preparados son capaces de degradar 

hasta el 20% de los HAPs de 300 

mg/kg, comparado con las 

poblaciones de microorganismos 

autóctonos (Jacques et al., 2008). 

La degradación de antraceno por P. 

aeruginosa y P. citronellolis es de 20 a 

35% a concentración de 150 mg/kg y 

pueden ser útiles para la degradación 

de HAPs para fines de biorremediación, 

P. Citronellolis es más efectiva 

(Jacques, et al., 2005). 

Bioslurry 

Un consorcio de Pseudomonas sp. y P. aeruginosa degrada HAPs, la aplicación 

del consorcio es hasta 7% más efectiva que al realizar la degradación con los 

microorganismos por separado (Nasseri et al., 2010). 
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1.4.6 Tecnologías térmicas 

Las tecnologías térmicas emplean calor para destruir o volatilizar los HAPs en suelos 

contaminados. La incineración del suelo a altas temperaturas, que oscilan entre 870 y 

1,200°C, destruye eficazmente los contaminantes orgánicos como los HAPs. Sin 

embargo, hay algunas desventajas en la aplicación de esta tecnología. En primer lugar, la 

humedad en el suelo contaminado tiene que ser eliminada, ya sea por adición de cal u 

otros métodos, de modo que la combustión del suelo sea más completa. En segundo 

lugar, se deben instalar dispositivos de control de contaminación del aire para hacer frente 

a los gases generados en la combustión como el cloruro de hidrógeno (HCl), óxidos de 

azufre (SOx), óxidos de nitrógeno (NOx), dioxinas/furanos y las emisiones de metales 

(Acharya & Ives, 1993). 

La desorción térmica es un proceso de separación física que aplica calor a los 

contaminantes orgánicos volátiles de matrices tales como suelos, lodos y sedimentos. Un 

sistema de gas portador o vacío barre los contaminantes orgánicos volatilizados en el 

sistema de tratamiento de gases de combustión secundaria o fuera de las instalaciones 

de eliminación. 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 concentración de HAPs se registra en un detector de ionización 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 eliminación del 99.9%. Sin embargo, se observó 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 descomposición o la oxidación de los contaminantes originales 

por calentamiento. 

Incluso Harmon et al. (2001) utilizan una extracción de vapores del suelo térmicamente 

mejorada a una escala de laboratorio, con un reactor para remediar aprox. 70 kg de suelo 

contaminado por hollín. El reactor se hizo funcionar durante 35 días a temperaturas que 

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

a una fracción residual de menos de 100 mg/kg en 10 días. 

1.4.7 La biorremediación integrada  

Cada una de las tecnologías de remediación discutidos en las secciones anteriores tiene 

sus propias fortalezas y debilidades. Para abordar las limitaciones de las técnicas de 

remediación individuales y para lograr mejores eficiencias de eliminación de HAPs, 

diversas combinaciones de tratamientos biológicos integrados con físicos y químicos se 

pueden utilizar para tratar la contaminación por HAPs en los suelos (Alcantara et al., 

2008). 

a) Tratamiento físico-biológico: Lee et al. (2001) describen el uso de solventes (acetona 

y etanol) para aumentar la biodisponibilidad de los HAPs en suelos contaminados con 

carbón, antes de la biodegradación aeróbica en un bioreactor. Los suelos se mezclan con 

solvente durante 24 h y se dejan evaporar en condiciones normales de ventilación, 

posteriormente se transfirieren a un reactor para la biodegradación a una temperatura de 

21°C. El pretratamiento con solvente eleva la tasa de degradación, a un 90% del total de 

HAPs en 17 días de tratamiento en comparación con los 35 días requeridos para la 

biodegradación de suelo sin pretratamiento. El suelo residual de la evaporación puede ser 

utilizado como sustrato de crecimiento que conduce a una población microbiana más alta 

y posteriormente revelando las mejoras en la eliminación de HAPs de APM tales como 

criseno y el benzo[a]pireno. 

b) Tratamiento biológico-químico: La combinación de tratamientos elimina de manera 

eficiente más del 90% de los HAPs de BPM con una ozonización de 3 h y los HAPs de 

APM se eliminan un 72% después de 13 h de tratamiento químico. El uso del O3 como 

oxidante posbiológico (Derudi et al., 2007). El uso de la remediación biológica como un 

paso secundario después de la oxidación química esta demostrado, Kulik et al. (2006) 

evaluan la degradación de HAPs en arena o turba enriquecida artificialmente con 

creosota, usan como pretratamientos químicos Fenton y O3. El uso de Fenton seguido de 

la biorremediación es más eficaz para la eliminación de HAPs en la arena mientras que la 

ozonización antes de la biorremediación es mejor para la turba. Nam et al. (2001) también 

demuestran que la biodegradación simultánea y la oxidación con Fenton modificado 

elimina más del 98% de HAPs de BPM y entre 70% y 85% APM. 
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c) Tratamiento biológico-fisicoquímico: Haapea & Tuhkanen (2006) estudian la 

viabilidad de la integración de lavado de suelos, ozonización y el tratamiento biológico 

para la remediación de un suelo contaminado con HAPs. Tres dosis diferentes de O3 y 

lavado de suelos se experimentaron a diferente pH con el fin de evaluar su efecto sobre la 

degradación de HAPs. El objetivo de eliminar el 85% de HAPs no pudo lograrse con 

cualquiera de los métodos ensayados, pero se encontró que a varias combinaciones de 

los métodos ensayados el consumo de O3 fue de 5 a 10 veces menor en los tratamientos 

integrados de lavado de suelos, ozonización y el tratamiento biológico, 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 O2 en el HAP para formar uno o más isómeros cis-

dihidrodiol (Cerniglia, 1993). Las dioxigenasas bacterianas son sistemas multienzimáticos, 

por ejemplo, la naftaleno dioxigenasa es una ferredoxina reductasa, una ferredoxina y una 

proteína de hierro-azufre terminal con enlaces α y pequeñas subunidades ß (Habe & 

Omori, 2003). Los cis-dihidrodioles se reducen por las enzimas deshidrogenasas 

dihidrodioles para formar intermedios aromáticos hidroxilados (catecoles), que luego 

sirven como sustratos para los anillos de fisión por orto y meta dioxigenasas (Habe & 

Omori, 2003). Los productos de la ruptura del anillo son metabolizados a intermediarios 

del ciclo de los ácidos tricarboxílicos y finalmente convertidos a CO2.  

Además, 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 

biodegradación anaerobia de HAPs puede producirlos (Chang et al., 2002), aunque las 

rutas metabólicas para HAPs de APM son desconocidas. En general los microorganismos 

aeróbicos degradan HAPs de APM más lentamente que de BPM, debido a: su baja 

solubilidad en agua, la absorción más lenta en las células, la capacidad insuficiente para 

inducir enzimas degradantes y la menor producción de energía para el crecimiento de 

microorganismos (Kanaly & Harayama, 2000). Si los HAPs de APM son las fuentes de 

carbono y energía, la energía 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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más amplio de microorganismos potencialmente degradadores (da Silva et al., 2003; 

Gauthier et al., 2003). 

 

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 remediación de suelos 

contaminados con hidrocarburos 

La biorremediación es la herramienta para transformar los compuestos de formas 

peligrosas a menos peligrosas (Ward et al., 2003; Providenti et al., 1993); la degradación 

microbiana es el proceso más importante (Bumpus, 1989; Yuan et al., 2001). Aunque los 

HAPs pueden sufrir adsorción, volatilización, fotólisis y degradación química Los peligros 

asociados con los HAPs se pueden superar mediante el uso de métodos convencionales 

que implican la eliminación, alteración o aislamiento del contaminante. Estas técnicas 

implican la excavación de suelos contaminados y su incineración o contención, estas 

tecnologías son caras y en muchos casos solo se transfiere el contaminante de una fase a 

otra.  

Aunque es bien conocida la actividad catabólica de los microorganismos en la 

biorremediación, los cambios en las comunidades microbianas son aún impredecibles y la 

dinámica poblacional es una “caja negra" (Dua et al., 2002). Como los microorganismos 

degradadores de HAPs son bacterias, hongos o un consorcio, la descomposición de 
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compuestos orgánicos es la biotransformación en metabolitos menos complejos, que 

resultan en la mineralización, (H2O, CO2) en condiciones aerobias o en CH4 cuando es vía 

anaerobia. La tasa y la velocidad de biorremediación dependen de las condiciones 

ambientales (pH, temperatura, oxígeno), del número y tipo de la población microbiana, de 

las propiedades de transporte celular, del grado de aclimatación, de la accesibilidad de los 

nutrientes, del coeficiente de partición del contaminante en el medio de crecimiento y de la 

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

1.6.1 Bacterias 

Sin duda, las bacterias están involucradas en la degradación de contaminantes orgánicos 

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 petroquímicos albergarán bacterias degradadoras de HAPs. 

En tales residuos se encuentra el benzo[a]pireno (BaP), que es el más cancerígeno y 

tóxico de los HAPs; ya se ha demostrado que las bacterias pueden degradar el BaP 

cuando crecen con una fuente de carbono alternativa, en cultivo líquido (Haritash & 

Kaushik, 2009).  

Además Ye et al. (1996) observan una disminución del 5% en la concentración de BaP 

(50 mg/l) después de 168 h durante la incubación 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 14CO2, lo que significa la hidroxilación y la 

escisión del anillo formado por los carbonos 7, 8, 9 y 10. Y Aitken et al. (1991) aíslan 11 

cepas de sitios contaminados (petróleo, aceite de motor, tratamiento de la madera y de 

refinería) 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 

que Romero et al. (2014) aíslan Pseudomonas aeruginosa de un arroyo contaminado por 

una refinería de petróleo. 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 concentración de 0.5 mg/ml en 8 días 

a 20°C. También Yuan et al. (2002) aíslan seis cepas bacterianas Gram negativas de un 
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sitio de eliminación de residuos petroquímicos, éstas bacterias degradan del 70-100% de 

acenafteno, fluoreno, fenantreno, antraceno y pireno en 40 días de tratamiento. Dos de 

las seis cepas aisladas son Pseudomonas fluorescens y Haemophilus spp. Incluso Dean-

Ross et al. (2002) aíslan dos cepas bacterianas, Mycobacterium flavescens y 

Rhodococcus spp. de sedimentos del río Grande Calumet. Ambas bacterias degradan 

HAPs a velocidades de 0.044 mg/l para la mineralización del pireno por M. flavescens y 

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

Es evidente la creciente preocupación por el incremento de la concentración de los HAPs 

en el medio ambiente marino, los sedimentos de manglares, los humedales y los 

estuarios; la contaminación de éstos ecosistemas está estrechamente vinculada a las 

actividades humanas. Las bacterias aisladas de los sedimentos de manglares degradan 

fenantreno del 42% al 78% y el potencial de degradación depende del tipo de sedimento 

de que provienen (Tam et al., 2002). Además Romero et al. (1998) estudian la 

degradación 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 líquido, donde la biotransformación del 

fenantreno casi se completa después de un mes de incubación, con ambos 

microorganismos.  

Además en un estudio para la restauración de suelos contaminados con HAPs, al aplicar 

un cultivo microbiano mixto de Acinetobacter sp. y Klebsiella sp. se obtiene una reducción 

del 98% de los HAPs (250 mg/kg) durante los primeros seis meses. La concentración 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 rizósfera 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 número de HAPs, que cuando crecen en medios enriquecidos con naftaleno. 

Más tarde se establece que Paenibacillus utiliza naftaleno o fenantreno como fuente de 

carbono (Daane et al., 2002). Además Verrhiest et al. (2002) estudian la interacción 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 

remoción de contaminantes es proporcional a la concentración del contaminante en el 

suelo y el tiempo de degradación depende de los microorganismos, el tipo de 

contaminante y su concentración (Cutright, 1995). Especialmente, en los últimos años se 

ha estudiado la capacidad degradativa de los hongos lignolíticos, debido a la estructura 

compleja de la lignina, estos hongos producen enzimas extracelulares que también 

degradan diferentes compuestos xenobióticos.  

El sistema ligninolítico consta de tres grupos principales de enzimas: peroxidasas (lignino 

peroxidasa y manganeso peroxidasa), fenol oxidasas (lacasas, tirosinasas) y las enzimas 

que producen H2O2 (Cajthaml et al., 2001). Los experimentos con enzimas purificadas 

demuestran que las enzimas lignolíticas son capaces de degradar los HAPs (Hofrichter et 

al., 1998). Dichas enzimas hacen una oxidación de radicales, producen radicales de 

cationes de los contaminantes, seguido por la aparición de quininas (Vyas et al., 1994). 

Clemente et al. (2001) investigan la degradación de los HAPs por 13 cepas fúngicas 

lignolíticas y encuentran que la degradación depende de la variación de las enzimas 

lignolíticas. 

También se han estudiado los hongos del suelo en cuanto a su capacidad para degradar 

HAPs y producir enzimas lignolíticas 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 degradación. 

Los epóxidos pueden reordenarse en derivados de hidroxilo o pueden ser hidrolizados a 

dihidrodioles vecinales. Cajthaml et al. (2002) estudian los productos de degradación de 

HAPs por el hongo Irpex lacteus y encuentran que los principales productos de 

degradación de antraceno y fenantreno son antraquinona y fenantreno-9,10-dihidrodiol, 

respectivamente. 

Es bien sabido que los hongos de la pudrición blanca (HPB) pueden degradar 

contaminantes orgánicos y que la degradación se debe al sistema enzimático 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 líquido 
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degradan un alto porcentaje de HAPs. Además el nitrógeno inhibe el sistema de 

producción de lignina y la adición de aserrín o alfalfa al suelo inhibe la formación de 

metabolitos polares sin afectar la mineralización.  

La degradación de BaP por HPB en medio líquido es más rápida, cuando los hongos son 

expuestos a los HAPs, lo que sugiere que el sistema de degradación es inducido. La 

degradación en el suelo del BaP se incrementa al adicionar tensoactivos, los factores 

responsables de una mayor degradación pueden aumentar la accesibilidad del BaP o 

inducir el sistema de degradación de los HPB. Entre cientos de HPB que exhiben 

actividades lignolíticas, 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 degradación, no está claro si se acumulan como productos 

finales. La acumulación de quinonas se reporta en cultivo líquido para P. chrysosporium y 

para B. adusta (Kennes & Lema, 1994) y en el suelo para P. ostreatus (Anderson & 

Henryson, 1996). Además Eggen & Majcherczyk (1998) concluyen que en un suelo 

contaminado con creosota, P. ostreatus degrada el BaP durante el primer mes. Los 

hongos más abundantes en ambientes contaminados y las levaduras pueden oxidar HAPs 

como fuentes de carbono alternativas. Así la velocidad de degradación 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 remediación de HAPs 

1.7.1 Consorcios nativos 

Diversos estudios han demostrado que los microorganismos autóctonos 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 degradación del contaminante; sin 

embargo, la bioaumentación con la microflora nativa acelera la degradación en un suelo 

contaminado (D'Annibale et al., 2006). Es por eso que el uso de consorcios nativos para 

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

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

aislamiento e identificación de los microorganismos con capacidad para degradar HAPs, 
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se vuelve una tecnología muy eficiente, ya que al bioaumentar la flora microbiana de un 

suelo se incrementa la velocidad de degradación del contaminante (Mao et al., 2012). Se 

ha estudiado una gran gama de géneros microbianos para la biodegradación 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. ASP1, 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 degradación completa del contaminante, y así 

genera metabolitos secundarios, que otra especie podría ser capaz de transformar en 

metabolitos más simples o incluso lograr la degradación completa (Técher et al., 2011). El 

primer paso para estudiar un microorganismo con capacidad degradativa es aislarlo de 

suelos contaminados por algún hidrocarburo, ya sea de campos petroleros (Xu et al., 

2013; Ozaki et al., 2007), plantas químicas de coque (Sun et al., 2010), refinerías antiguas 

(Janbandhu & Fulekar, 2011) e incluso de suelos antárticos contaminados con diesel 

(Vázquez et al., 2013). 

Para degradar HAPs se han aislado consorcios bacterianos de sedimentos en manglares, 

que tienen un gran potencial en los tratamientos de remediación de suelos salinos (HuiJie 

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 investigación en la remediación de suelos contaminados con HAPs no sólo ha llevado 

a aislar consorcios formados por bacterias, sino que también en combinación con hongos, 

que son capaces de degradar estos contaminantes, un ejemplo claro son los HPB 

(Darvishi et al., 2011). Además se han aislado consorcios nativos que estimulan la 
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degradación de hidrocarburos mediante la producción de biosurfactantes. Estos 

tensoactivos hacen que el contaminante esté más disponible mediante la emulsificación 

de los hidrocarburos y así ser asimilados por los microorganismos (Darvishi et al., 2011). 

Se han estudiado consorcios nativos halófilos para implementarse en la descontaminación 

de suelos salinos contaminados con HAPs (Dastgheib et al., 2012; Arulazhagan & 

Vasudevan, 2011; Vila et al., 2010). 

1.7.2 Consorcios preparados 

La preparación de consorcios es otra herramienta con fines de biorremediación 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 exógenas. 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 degradación de dichos 

tóxicos, 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 alifáticos (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 

degradación de las fracciones de diesel y petróleo (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 degradación (Kim et al., 2009). 

1.8 Técnicas moleculares para identificar los microorganismos del 

suelo 

Anteriormente, la caracterización de las comunidades microbianas en suelos 

contaminados se limitaba al cultivo de los microorganismos a partir de muestras 

ambientales y sólo una pequeña parte de los microorganismos encargados de la 
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biodegradación de contaminantes se podían cultivar en el laboratorio. Hoy en día se ha 

estimado que la comunidad microbiana en un gramo de suelo puede contener más 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 rápido o cepas mejor adaptadas a las 

condiciones de cultivo particulares crecen preferentemente y por lo tanto no son 

representativas de la composición 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 así nuestra comprensión de la diversidad microbiana y 

de su función en el medio ambiente. Estas técnicas se basan en la caracterización de 

componentes celulares, tales como ácidos nucleicos, proteínas, ácidos grasos y otros 

componentes específicos (Mapelli et al., 2009).  

1.8.1 Métodos bioquímicos 

1.8.1.1 Ácidos grasos de fosfolípidos derivados: Los fosfolípidos son componentes 

importantes de las membranas celulares vivas y constituyen una proporción significativa 

de la biomasa del organismo en condiciones naturales (Kozdroj & van Elsas, 2001). Los 

microorganismos tienen la capacidad de cambiar la composición lipídica de sus 

membranas en respuesta a las condiciones ambientales tales como el estrés químico 

(Hamady et al., 2008) y fluctuaciones de temperatura (Bartlett, 1999). Los cambios en el 

perfile de fosfolípidos (PFLs) generalmente están relacionadas con la variación 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 ácidos grasos extraídos se analizan cuantitativamente por cromatografía de gases 

acoplada a espectrometría de masas (Zelles & Bai, 1993), la comparación de datos con 

información de la base de datos de ácidos grasos permite la identificación de los PFLs 

extraídos (Widmer et al., 2001). Aunque los PFLs extraídos directamente del suelo no 

permite la identificación 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 tabulación de ácidos grasos 

únicos y comparaciones con base en sus relaciones dentro del perfil de ácidos grasos 

(Haack et al., 2004). Asimismo, el análisis del PFLs emplea estadística multivariante, 
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como el análisis 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 curtidurías, el estudio evalúa la estructura y la actividad de la 

comunidad bacteriana por el PFLs. Los PFLs de bacterias específicas disminuyeron 

significativamente a medida que el nivel de contaminación de cromo aumentó, lo que 

indica que la concentración de cromo en el suelo contaminado con residuos de curtiduría 

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 ácidos nucleicos 

1.8.2.1 Reacción en cadena de la polimerasa: La reacción en cadena de la polimerasa 

(PCR) tiene la capacidad de producir millones de copias de una porción de un gen 

deseado, gen entero o grupos de genes con alta fidelidad en 3 o 4 h. Es el método más 

utilizado para la amplificación del gen 16S rARN, antes de los estudios de huellas 

dactilares. Los métodos basados en PCR también se han utilizado en la detección y 

cuantificación de microorganismos que se encuentran en el suelo (Nyyssonen et al., 

2006). La técnica se puede aplicar también para el análisis de genes catabólicos 

implicados en la biodegradación de los contaminantes orgánicos (Wilson et al., 1999). 

A menudo, para la detección de organismos o 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 única reacción de amplificación, mientras que la PCR multiplex utiliza 

múltiples pares de cebadores para amplificar simultáneamente varios genes en una sola 

reacción (Markoulatos et al., 2002). La amplificación por PCR es dependiente de la 

calidad y rendimiento de la extracción y de la purificación de ácidos nucleicos de las 

muestras ambientales. La lisis insuficiente de células da como resultado la extracción 

preferencial del ADN de las bacterias Gram negativas, mientras que los tratamientos 

excesivamente persistentes pueden resultar en la fragmentación del ADN (Wintzingerode 

et al., 1997). Además, la eficiencia de la amplificación de la PCR puede verse 

severamente obstaculizada por la presencia de sustancias inhibidoras como los ácidos 

húmicos, la materia orgánica y las partículas de arcilla (Kirk et al., 2004). 
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La toma, el transporte y el almacenamiento de las muestras, antes de la extracción de 

ácidos nucleicos influyen en el sesgo que puede darse en el análisis microbiano (Schryver 

et al., 2006). Con el almacenamiento prolongado de la muestra, estos factores pueden 

alterar la composición microbiana de ahí la necesidad de extraer ADN/ARN después de 

tomar la muestra. Entre las aplicaciones de la PCR multiplex están el trabajo de  Said et 

al. (2010) para caracterizar la población microbiana que degrada petróleo en un suelo 

contaminado con éste.  Y Baldwin et al. (2003), quienes determinan la participación de las 

enzimas naftaleno dioxigenasa, bifenilo dioxigenasa, tolueno dioxigenasa, xileno 

monooxigenasa, fenol monooxigenasa y tolueno monooxigenasa en la hidroxilación del 

anillo en una sola reacción de PCR. 

Aunque la PCR multiplex puede ahorrar tiempo y recursos en la detección de 

microorganismos o genes implicados en la biodegradación, la aplicación exitosa depende 

de la combinación de varios pares de cebadores que sean capaces de realizar de forma 

fiable una sola reacción (Gilbride et al., 2006). Otra variante de la técnica de PCR que 

puede detectar y cuantificar el producto amplificado simultáneamente mientras la reacción 

está ocurriendo en tiempo real (PCR-TR). Esto permite la detección y cuantificación de las 

amplificaciones de la PCR durante la fase exponencial temprana de la reacción (Schryver 

et al., 2006). La PCR-RT tiene una mayor capacidad de cuantificación 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 

amplificación y la cantidad de fluorescencia está directamente relacionada con la cantidad 

de producto al final de cada ciclo en la reacción (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 suspensión del suelo (Widada et al., 2002), el 

gen del catabolismo de la atrazina, la identificación y cuantificación del gen arsenato 

reductasa y la oxigenasa en aromáticos (Devers et al., 2004; Sun et al., 2004; Baldwin et 

al., 2003; Beller et al., 2002). También se ha utilizado en la cuantificación de la proporción 

de microorganismos que contienen la enzima alcano monooxigenasa y la evaluación de 

los cambios de la comunidad microbiana en un suelo antártico contaminado de 

hidrocarburos (Powell et al., 2006).  

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

posibilidad de la automatización robótica (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 expresión 

de genes con una actividad microbiana específica o población. El ARN extraído de 

muestras de suelo es bajo en rendimiento y a menudo no representa a la población 

microbiana del suelo (Saleh-Lakha et al., 2005). Además, el ARN tiene una vida media 

corta y se degrada rápidamente después de la extracción por lo que es un desafío para la 

aplicación de la PCR-TR en microbiología ambiental. Y las sondas específicas utilizadas 

en las reacciones de amplificación pueden no captar la diversidad de secuencia que está 

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

Aunque las técnicas moleculares de la PCR han revolucionado completamente la 

detección de ADN/ARN, especialmente en estudios ecológicos microbianos, la 

amplificación 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 más eficientemente en la etapa de 

desnaturalización de la PCR y por lo tanto son preferencialmente amplificados (Baldwin et 

al., 2003). Los productos que 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 contaminación (Spiegelman et al., 

2005). 

1.8.2.2 Perfil de la comunidad microbiana: En los últimos años, la aplicación de 

técnicas moleculares han conducido a estrategias más rápidas y precisas para el examen 

de la diversidad microbiana, incluyendo el descubrimiento y la identificación de nuevos 

microorganismos y los genes catabólicos involucrados en la biodegradación de los 

contaminantes orgánicos en el suelo (Gentry et al., 2006; Mahmood et al., 2005). La 

identificación microbiana y caracterización de su diversidad se ha mejorado mediante la 

utilización 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 diseño de cebadores que se dirigen a diferentes grupos taxonómicos (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 separación física de las secuencias del rARN o del 

ADN en un gel (Murrell & Radajewski, 2000). Varias técnicas basadas en la amplificación 
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y la comparación 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 identificación microbiana, como el análisis de 

amplificación ribosomal de ADN y análisis de restricción (ARDRA), análisis del espacio 

intergénico ribosomal (RISA), electroforesis en gel con gradiente de desnaturalización 

(DGGE)/electroforesis en gel con gradiente de temperatura (TGGE) y la terminal de 

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

1.8.2.2.1 Amplificación ribosomal de ADN y análisis de restricción (ARDRA): Para el 

ARDRA, los fragmentos amplificados del 16S rARN por PCR se digieren o se cortan en 

sitios específicos con enzimas de restricción 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 único. La divergencia del rARN patrón de restricción en un gel está muy 

influenciada por el tipo de enzima de restricción 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). El ARDRA es simple, rápido y 

barato, además es útil en la identificación microbiana (Kita-Tsukamoto et al., 2006; 

Krizova, et al., 2006). 

La composición de la comunidad microbiana en un acuífero expuesto a fenol, tolueno e 

hidrocarburos alifáticos clorados es evaluada por ARDRA para identificar la comunidad 

microbiana dominante involucrada en la biodegradación del tricloroetileno mediante 

bioestimulación. El análisis 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 

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

Además se requiere la optimización con enzimas de restricción que a menudo es difícil si 

las secuencias son desconocidas y aún más para producir patrones de huellas digitales 

característicos 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 Análisis del espacio intergénico ribosomal: RISA es una técnica basada en la 

PCR que amplifica la región entre los operones 16S y 23S rARN. La región espaciadora 

intergénica tiene variabilidad tanto en la secuencia y la longitud, 50-1500 pb (Ranjard et 

al., 2001). Esta característica única facilita la identificación taxonómica 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 degradación de HAPs a baja 

temperatura en suelo enriquecido bajo condiciones aeróbicas con bacterias nitrato-

reductoras (Eriksson et al., 2003). El RISA es un método muy rápido y simple, pero su 

aplicación para el análisis 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 resolución taxonómica 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 desnaturalización/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 separación de las bandas, tanto en DGGE y TGGE depende de la 

disminución 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 número 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 información requerida no es filogenéticamente 

exhaustiva, como la proporcionada por bibliotecas de clones del gen 16S rARN, de modo 

que es preciso determinar los miembros dominantes de las comunidades microbianas con 

resolución 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 identificación de la población microbiana a 

través de la escisión y la secuenciación de las bandas (Forney et al., 2004). La DGGE en 

particular ha sido ampliamente utilizada para la evaluación 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). Además 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 acuíferos contaminados con hidrocarburos (Hendrickx et al., 2006). 

1.8.2.2.4 Polimorfismos de longitud de fragmentos de restricción terminal: La T-

RFLP es una modificación de ARDRA. Los cebadores de la PCR utilizados en el análisis 

T-RFLP son fluorescentes y los productos de la PCR resultantes se visualizan y 

cuantifican (Liu et al., 1997). La T-RFLP se basa en las variaciones de las posiciones en 

los sitios de restricción entre las secuencias y se hace la determinación de la longitud de 

fragmentos de restricción terminales marcados con fluorescencia por electroforesis en gel 

de alta resolución en un secuenciador de ADN automatizado. El uso de cebadores 

marcados con fluorescencia limita el análisis a sólo los fragmentos terminales de la 

digestión (Marsh, 1999). Esto simplifica el patrón de bandas y permite el análisis de 

comunidades complejas, además proporciona información sobre la diversidad que cada 

banda visible representa o una sola unidad taxonómica 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 subterránea reduce la diversidad y la estructura de la comunidad bacteriana en 

comparación con las de fuentes de aguas subterráneas limpias. Y en otro estudio se 

evalúa 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 detección automática y la electroforesis capilar en T-

RFLP permite un alto rendimiento y un análisis cuantitativo más exacto de la comunidad 

microbiana que cualquier método de huella genética. 
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A pesar de la alta resolución y sensibilidad, el T-RFLP depende de la amplificación por 

PCR del gen 16S rARN, afectado por el método de extracción de ADN (Kirk et al., 2004). 

Diferentes enzimas producen incomparables huellas genéticas de la comunidad y la 

digestión incompleta por las enzimas de restricción da lugar a una sobreestimación de la 

diversidad (Osborn et al., 2000; Dunbar et al., 2000); es importante utilizar al menos de 

dos a cuatro enzimas de restricción (Tiedje et al., 1999). Los perfiles generados por T-

RFLP con una enzima de restricción en una comunidad microbiana compleja conducen a 

conclusiones erróneas sobre la abundancia de una cepa particular o especies (Osborne et 

al., 2006). 

1.8.3 Técnicas que enlazan la identidad microbiana con la función ecológica 

1.8.3.1 Sondeo de isótopos estables: El SIP permite la caracterización o identificación 

de las poblaciones microbianas que participan en los procesos metabólicos específicos en 

un entorno con el fin de vincular la filogenia microbiana con su función (Radajewski et al., 

2000). El SIP requiere la incorporación de sustratos marcados con un isótopo 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 ecológicos sobre poblaciones microbianas. 

Ésta técnica se ha aplicado con éxito en la caracterización e identificación de bacterias 

provenientes de aguas subterráneas contaminadas con gasolina que degradan benceno 

en condiciones anaeróbicas (Kasai et al., 2006); también para la identificación de 

bacterias no cultivables provenientes de suelos contaminados con HAPs (Singleton et al., 

2006). Aparte de la identificación 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 análisis metagenómico (Dumont et al., 2006). El SIP como cualquier 

otra técnica utilizada para la caracterización microbiana tiene sus limitaciones; la 

sensibilidad depende de los métodos de extracción y purificación de ADN/ARN. La 

incorporación insuficiente del sustrato y la incubación 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 variación de las 

metodologías de hibridización y permiten la identificación de microorganismos en 
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muestras ambientales por la hibridización de ADN genómico. En el análisis RSGP el ADN 

cromosomal desnaturalizado de los microorganismos a estudiar es depositado sobre un 

filtro base. El ADN preparado de la muestra ambiental se marca e hibridiza con el filtro 

para identificar cuál de los genomas bacterianos depositados sobre el papel filtro base es 

más predominante en la muestra (Bae & Park, 2006). Se requieren cultivos bacterianos 

puros para desarrollar una matriz, que pueda ser utilizada para analizar el ADN extraído. 

Los genomas con más del 70% de hibridación 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 hibridación cruzada. Las sondas de ADN de un 

área de interés están preparadas y luego se utilizan para hibridarse con la matriz del 

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

La RSGP se ha utilizado en la caracterización de las comunidades microbianas 

bioestimuladas con una mezcla de hidrocarburos aromáticos (Greene et al., 2000). El 

análisis de suelos contaminados y no contaminados no revela diferencias en la población 

microbiana mientras que la sucesión de las poblaciones microbianas detectada por RSGP 

se reduce a Pseudomonas y Rhodococcus spp. y la dominación eventual por Alcaligenes 

spp., observaciones similares de una disminución de la sucesión microbiana provocada 

por la contaminación 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 composición de la comunidad microbiana al 

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

La parte determinante de esta técnica es la elección del organismo a utilizar como 

estándar en la preparación de las matrices del genoma, ya sea en suelo o agua 

contaminados, donde la identidad de los microorganismos es desconocida o no son 

cultivables, así como la fisiología y la bioquímica de las poblaciones microbianas 

degradantes. 

1.8.4 Microarreglos 

La tecnología de microarreglos es una herramienta taxonómica y funcional muy potente 

que se utiliza para estudiar los procesos biológicos, así como las comunidades 

microbianas incluyendo mezclas de ellas. Esta técnica es similar a la hibridación 

fluorescente in situ (FISH), pero proporciona un medio para el análisis simultáneo 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 nucleótidos de longitud) u 

oligonucleótidos (15 a 70 pb) unidos directamente a un soporte sólido, lo que permite la 

hibridación simultánea de un gran conjunto de sondas complementarias a su ADN 

correspondiente (West et al., 2008). 

Se ha utilizado con éxito en el análisis de la expresión 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 cuantificación (Zhou & 

Thompson, 2002). A pesar de estos desafíos, 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 

genómica, CGA (Wu et al., 2006; Wu et al., 2004) y los arreglos de oligonucleótidos 

filogenéticos, POA (Chandler et al., 2006; ElFantroussi et al., 2003).  

El análisis 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 

metabólico (Liu & Zhu, 2005; Rhee et al., 2004). Esto proporciona información vital acerca 

de la presencia de genes importantes, así como la expresión de los genes en el entorno 

midiendo el mARN (Gentry et al., 2006). En la biodegradación de los contaminantes, los 

FGA se han desarrollado para la detección de genes oxigenasa aromáticos específicos en 

un contaminante como es el PCB (Denef et al., 2003) y la expresión 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 hibridación no porosas y sistemas de detección basados en 

fluorescencia para análisis de alto rendimiento, aunque tiene una menor sensibilidad (Wu 

et al., 2004). Esta técnica es pionera como una herramienta para la detección de 

microorganismos específicos dentro de una comunidad microbiana natural. Además, está 

demostrado que la temperatura de hibridación tiene un potencial añadido para la 

determinación de la relación genómica de bacterias aisladas (Gentry et al., 2006). La 

principal desventaja de los CGA es que se necesitan organismos cultivables para la 

preparación de la matriz, con lo que la aplicación 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 simultánea 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 evaluación y desarrollo sistemático más 

rigurosos para aprovechar todo el potencial de los microarreglos para la detección y 

análisis de la comunidad microbiana (Zhou, 2003). Actualmente solo detectan las 

poblaciones dominantes en muchos entornos (Rhee et al., 2004) y las sondas diseñadas 

pueden cruzarse con secuencias similares o desconocidas y producir señales engañosas 

(Gentry et al., 2006).  

El suelo, el agua y los sedimentos a menudo contienen ácidos húmicos y otros materiales 

orgánicos que pueden inhibir la hibridación de ADN en microarreglos (Saleh-Lakha et al., 

2005). Las limitaciones en la extracción de ARN de calidad de muchas muestras 

ambientales demandan avances en la extracción de ARN y en los métodos de purificación 

y amplificación para realizar un análisis de microarreglos con mayor expresión génica en 

una gama más amplia de muestras (Gentry et al., 2006). 
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II JUSTIFICACIÓN 

Entre los 2000 y 2012 se han derramado en suelos mexicanos más de 12,000,000 barriles 

de petróleo, esto ha ocasionado que una gran pérdida de suelos, sobre todo de los aptos 

para la agricultura. El gran problema de los derrames de petróleo es su composición tan 

compleja, ya que está compuesto de diversos hidrocarburos que son tóxicos para los 

seres vivos. Una de las alternativas para remediar los suelos contaminados con petróleo 

es la biorremediación ya que es una tecnología limpia, su tratamiento es económico y se 

logran altas eficiencias de descontaminación sin necesidad de alterar las características 

fisicoquímicas 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  

remediación del suelo contaminado con petróleo,  ya que estudios con bacterias o hongos 

han dado buenos resultados.  
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III HIPÓTESIS 

Un consorcio bacteria-hongo formado por P. ostreatus y alguna bacteria autóctona de un 

sitio contaminado es capaz de degradar HAPs del petróleo en suelo in vitro. 

IV OBJETIVOS 

4.1 Objetivo general 

Evaluar la degradación de HAPs por bacterias autóctonas aisladas de un sitio 

contaminado con hidrocarburos y en consorcio con Pleurotus ostreatus, bajo condiciones 

de microcosmos para fines de biorremediación de suelos.  

4.2 Objetivos específicos 

1. Seleccionar la cepa bacteriana con mayor capacidad para degradar HAPs, 

mediante pruebas de emulsificación y degradación para conformar el consorcio 

bacteria-P. ostreatus. 

2. Identificar 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 

degradación de HAPs en microcosmos. 
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V METODOLOGÍA 

5.1 Muestreo 

Los criterios para la selección del lugar fueron los siguientes: 

 Ubicación geográfica del sitio contaminado 

 Ubicación de las zonas urbanas colindantes al área contaminada 

 Características del contaminante 

 Ubicación hidrogeológica del sitio contaminado 

 Características climatológicas del sitio 

 Tiempo del derrame 

El sitio seleccionado fue el municipio de Poza Rica, Ver. El área contaminada se ubicó 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 urbanización. Las 

coordenadas del sitio son 20°32'28.77" N y 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 región para evaluar la 

biodegradación de HAPs del crudo de petróleo 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 relación con la fertilidad del 

suelo y con los ciclos biogeoquímicos de los elementos, además del uso potencial de 

algunos miembros específicos para aplicaciones ambientales. El procedimiento de 

muestreo se llevó a cabo de acuerdo a la NOM-001-SEMARNAT-1996, en donde se 

establece como realizar un muestreo microbiológico tanto en aguas residuales como en 

sedimentos. El muestreo se realizó a juicio de expertos, se tomaron muestras en sitios 
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con mayor acumulación del contaminante ocasionado por las condiciones geográficas del 

lugar. 

5.1.3 Almacenamiento, transporte y preservación de la muestra 

Las muestras de suelo para el aislamiento de bacterias degradadoras de HAPs fueron 

transportadas en un contenedor sellado, para evitar contaminación externa, se 

mantuvieron a una temperatura de 4°C para su conservación. Por otra parte, el suelo 

colectado para uso de microcosmos, se almacenó en bolsas y se colocó bajo sombra. 

Una vez en el laboratorio, las muestras se almacenaron en cámara de refrigeración a 0°C 

hasta su análisis. 

5.2 Caracterización fisicoquímica del suelo 

Antes de llevar a cabo la caracterización fisicoquímica del suelo, las muestras fueron 

secadas a temperatura ambiente, y tamizadas (malla No. 10), con la finalidad de eliminar 

partículas o cuerpos extraños, posteriormente se efectuó la prueba correspondiente para 

cada parámetro a medir. La caracterización fisicoquímica se realizó de acuerdo a la NOM-

021-SEMARNAT-2000, que establece las especificaciones de fertilidad, salinidad y 

clasificación de los suelos. Cada análisis fisicoquímico se realizó por cuadruplicado a 

muestras compuestas. 

5.2.1 Determinación del pH del suelo 

El pH del suelo se midió por el método desarrollado por Aguilera & Domínguez (1980). La 

relación suelo-agua utilizada fue de 1:2.5. La medición se realizó con un potenciómetro 

HANNA modelo 3500.  

5.2.2 Determinación de humedad del suelo 

El porcentaje de humedad en el suelo se midió por el método gravimétrico de acuerdo a la 

NOM-021-SEMARNAT-2000.  

5.2.3 Determinación de materia orgánica del suelo 

El método utilizado para calcular la materia orgánica del suelo fue la oxidación con ácido 

crómico y ácido sulfúrico (Muños-Iniestra et al., 2012).  
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5.2.4 Determinación de nitrógeno total del suelo 

Para la determinación de nitrógeno total se aplicó la técnica Micro-Kjeldahl de acuerdo a 

la NOM-021-SEMARNAT-2000.  

5.2.5 Determinación de fósforo asimilable del suelo 

La cuantificación de fósforo asimilable se llevó a cabo por el método de Bray de acuerdo a 

Muños-Iniestra et al. (2012). 

5.2.6 Determinación 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 formación de arcilla, entre otras. Mientras que la densidad real nos dice la 

porosidad que puede presentar un suelo.  

Densidad aparente. Se calculó por el método volumétrico (Fernández-Linares et al., 

2006).  

Densidad real. La densidad real se calculó con el método del picnómetro (Aguilera & 

Domínguez, 1980).  

5.2.7 Determinación de la textura del suelo 

Para determinar la textura del suelo se aplicó el método del hidrómetro (Muños-Iniestra et 

al., 2012). Con los porcentajes obtenidos se estableció la clase textural del suelo, de 

acuerdo al triángulo de texturas (Fig. 4). 

 

Figura 4. Triángulo de textura del sistema de clasificación de la USDA. 
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5.3 Cuantificación de HAPs en el crudo de petróleo 

La cuantificación de HAPs se realizó con el fin de determinar en qué concentraciones 

estaban presentes en el crudo de petróleo y así poder calcular las concentraciones a 

utilizar en el experimento de biodegradación en microcosmos. La caracterización del 

crudo de petróleo se hizo de acuerdo a Teixeira et al. (2007), con algunas modificaciones, 

para lo cual las muestras de petróleo 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 caracterización por HPLC. Las 

muestras fueron analizadas por triplicado. 

5.3.1 Curva de calibración de HAPs 

Para la estandarización del método se utilizó una mezcla de estándares de HAPs (Sigma-

Aldrich), con un grado de pureza de 98-99%; enlistados por la Agency Protection 

Environmental (EPA) como contaminantes orgánicos persistentes: benzo[b]fluorantreno, 

benzo[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). 

 

Figura 5. Estructuras químicas de los HAPs analizados en este estudio. 

Para la cuantificación de HAPs se utilizó un equipo de Cromatografía de Líquidos de Alta 

Resolución (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 análisis y la columna de separación utilizada, la metodología 
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usada fue la de Bellah et al., (2014), se establecieron los tiempos de retención de cada 

analito mediante la preparación de una solución de 100 mg/l de cada analito en 

acetonitrilo grado HPLC y se realizaron análisis simultáneos a diferentes a las longitudes 

de onda de mayor sensibilidad en ambos detectores. 

Cuadro 5. Condiciones de corrida para la separación de HAPs por HPLC. 
Columna Agilent ZORBAX Eclipse PAH C18 4.6 x 50 mm, 1.8µm 

Flujo 0.8 ml/min 

Temperatura de la columna 18°C 

Volumen de inyección 10 µL 

Fase móvil A = H2O desionizada B = CH3CN 

Gradiente T (min) 
0 

1.5 
7 

13 

% B 
60 
60 
90 
100 

Detector Diodos a 230 nm (acenaftileno) y fluorescencia variando la 
excitación y emisión de las longitudes de onda 

Tiempo de retención (min) λ Ex/Em(nm) HAP detectado 

0-5 
0-14 
0-14 

260/352  
260/420  
260/460 

Nap, Ace, Flu, Fen, Cri 
Ant, Pir, BeP, DahA, BghiP 
Fln, 1,2BaA, BeA, BkF, InP 

Tiempo de corrida 16 min 

Una vez establecido el método se procedió a realizar la curva de calibración con seis 

concentraciones diferentes de 50, 100, 150, 200, 250 y 300 µg/l.  

5.4 Selección de la cepa bacteriana para el consorcio  

Se seleccionaron tres muestras de suelo y dos muestras de sedimentos para realizar el 

proceso de adaptación y aislamiento de microorganismos degradadores de HAPs, a partir 

de las muestras colectadas para tal fin.  

5.4.1 Adaptación de los microorganismos degradadores de HAPs 

Se utilizó medio mineral enriquecido (MME) descrito por Okoro et al. (2012), con algunas 

modificaciones (Cuadro 6), además se añadió 1 g de dextrosa por cada 100 ml, como 

fuente de carbono, una vez preparado se ajustó el pH a 7.0 con NaOH 0.1 M, 

posteriormente se añadieron 100 ml de MME a matraces Erlenmeyer de 250 ml, y se 

esterilizaron por 15 min, a una temperatura de 121°C y presión de 1.05 kg/cm2. Bajo 

condiciones asépticas, se preparó el inóculo agregando 1 g de muestras de suelo y 

sedimento al MME previamente esterilizado, posteriormente se incubaron por 7 días a 

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

Componente  g/l Reactivo µg/l  

KH2PO4 2.22 ZnSO4·7H2O 100 
K2HPO4 2.22 MnSO4·H2O 20 
NH4NO3 2.22 CuSO4 0.05 
MgSO4 0.22 FeCl3 0.03 
NaCl 1.11 CaCl2·2H2O 0.02 

Pasados los siete días, se tomaron 10 ml de cada cultivo y se añadieron a 90 ml de MME 

previamente esterilizado. A partir de la segunda resiembra se añadieron 1 g de petróleo 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 petróleo. Se efectuaron 5 resiembras más 

añadiendo petróleo como única fuente de carbono. Las condiciones de incubación 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 petróleo, se 

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

Con las diluciones seriadas se disminuyó la carga microbiana de las muestras para el 

aislamiento de cultivos puros. El diluyente fue agua peptonada al 2%, esterilizada. Para lo 

cual se tomó 1 ml del cultivo enriquecido y se añadió a 9 ml de agua peptonada, se 

efectuó una homogenización por 30 segundos en Vortex. Luego 1 ml de esta dilución fue 

añadido a otro tubo de ensaye con 9 ml de agua peptonada. Las diluciones se llevaron a 

cabo hasta tener una dilución de 10-8 por cada muestra de cultivo enriquecido (Pérez-

Sánchez et al., 2011).  

Con la misma composición del MME se preparó agar enriquecido (AE), se añadió 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 

añadieron 10 ml de petróleo como única fuente de carbono y se mezcló, 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 dilución 

fue extendido por toda la placa. Se incluyeron cajas de Petri sin inoculo como testigo de 

esterilidad. Las placas inoculadas se sellaron con plástico adherible y se incubaron en 

forma invertida (tapa hacia abajo) para evitar contaminación. La temperatura de 

incubación fue de 30°C bajo oscuridad con un periodo de incubación 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-Sánchez 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 emulsificación y degradación 

Se efectuaron ensayos de emulsificación y degradación para todas las cepas bacterianas 

aisladas, con la finalidad de seleccionar las mejores cepas para el experimento de 

degradación de HAPs en microcosmos del suelo.  

5.4.3.1 Ensayo de emulsificación. En este ensayo se evaluó la capacidad emulsificante 

de las cepas aisladas en medio líquido, para esto se recurrió 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 petróleo como fuente de carbono. Las 

muestras se incubaron por 7 días a 30°C y 150 rpm en oscuridad, asimismo, se 

prepararon matraces con MME y petróleo sin inoculo como testigo.  

5.4.3.2 Capacidad degradativa de HAPs. Las cepas aisladas fueron inoculadas en cajas 

de Petri con AE y petróleo como fuente de carbono. El inóculo se incubó por 72 h a 30°C 

en oscuridad. Cada 24 h se observó el crecimiento de las colonias bacterianas. Para 

determinar la capacidad degradativa se midió la dispersión de las colonias en el 
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contaminante y la disminución de los halos de petróleo. Las muestras se compararon con 

el testigo (Zeng et al., 2010).  

5.4.4 Inactivación de las cepas bacterianas aisladas 

En la inactivación de las cepas bacterianas aisladas se procedió a conservarlas en 

criogenia. Para su conservación se preparó una solución con glicerol al 50% y se 

esterilizó por 15 min a 121°C. Con un asa se tomaron colonias bacterianas de las placas 

de Petri y se añadieron a tubos Eppendorf que contenían glicerol. Las 23 cepas aisladas 

se almacenaron a una temperatura de -90 ± 3°C para su inactivación y preservación. 

5.4.5 Selección de la cepa bacteriana para el consorcio  

Una vez seleccionadas las cepas bacterianas mediante ensayos visuales de 

biodegradación y emulsificación, se realizó 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 tomó un suelo 

representativo del sitio en donde se recolectaron las muestras para la extracción de cepas 

bacterianas con capacidades de degradar HAPs. Se verificó 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 

relación 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 añadió petróleo a tres distintas concentraciones de 

HAPs (13.10, 24.15 y 47.49 mg/kg). Cada muestra fue homogenizada vigorosamente. Por 

último se adicionaron 2 ml de inoculo de cada cepa bacteriana (3.2 x 108 UFC/ml). Las 

muestras fueron incubadas por 80 días en oscuridad a 30°C (Manli et al., 2013). 

Diseño experimental. El diseño experimental utilizado para comprobar la degradación de 

HAPs por metabolismo bacteriano fue un diseño factorial 4X3, con un testigo abiótico para 

cada concentración y tres réplicas por tratamiento. El número de tratamientos está dado 

por el producto de los factores de variación, por lo tanto en este diseño se tienen 12 

tratamientos y un control abiótico para cada concentración. Se efectuaron tres replicas 

para fines estadísticos (Cuadro 7). Considerando cuatro cepas bacterianas y tres 

concentraciones de HAPs. 
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Cuadro 7. Tratamientos para evaluar la degradación bacteriana de HAPs en microcosmos. 
Tratamiento Factor 1 (bacteria) Factor 2 (concentración HAPs) 

T1 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 Determinación de HAPs residuales  

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

caracterización se mencionan abajo. 

Extracción: Se aplicó la extracción 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 relación de volumen 1:5. Las muestras fueron sonicadas 

en un baño de ultrasonido (BRANSON, modelo 1800) por 40 min a 15°C. El procedimiento 

se realizó 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 

(BÜCHI modelo R,215, V-855, B-491), a 50 rpm al vacío y una temperatura de 55°C. La 

muestra concentrada fue resuspendida en 2 ml de ciclohexano y almacenada en 

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

Limpieza: La limpieza se realizó para eliminar interferencias que provocan lecturas 

erróneas, y prolongar la vida útil de la columna del HPLC. Para ello se realizó una 

extracción en fase sólida (SPE), con cartuchos Supelclean LC-18 SPE de 6 ml 

empacados con 1 g de sílice gel marca SUPELCO (Siemers et al., 2015). Cada cartucho 

se activó con 2 ml de acetonitrilo grado HPLC, inmediatamente se añadieron 2 ml de 

ciclohexano y antes de terminarse de filtrar se agregó la muestra de HAPs resuspendida 

en ciclohexano. La muestra se eluyó 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 almacenó bajo refrigeración a -4°C hasta su análisis por HPLC. 

5.6 Identificación taxonómica de las cepas bacterianas 

5.6.1 Pruebas fenotípicas 

Tinción de Gram. La tinción de Gram se realizó de acuerdo a lo reportado por Pérez-

Sánchez et al. (2011). 

Morfología en microscopio óptico. Cada cepa bacteriana fue observada en microscopio 

óptico con aceite de inmersión con el fin de estudiar la morfología de cada cepa. 

5.6.2 Pruebas Genotípicas 

Las pruebas genotípicas se realizaron mediante técnicas moleculares para identificar las 

especies bacterianas que presentan capacidad para degradar HAPs. 

5.6.2.1 Extracción de ADN bacteriano. Las células bacterianas se cultivaron en 50 ml de 

caldo Luria Bertani a 30°C bajo oscuridad por una noche. El ADN genómico fue extraído 

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 vertió el sobrenadante, al fondo quedaron las células 

bacterianas. Se añadieron 600 μl de tampón TE 1X (tris 100 mM, EDTA 10 mM, pH 8.0) 

como solución amortiguadora. La lisis celular se realizó añadiendo 70 μl de SDS al 20%, 

20 mg de lisozima y 20 μl de RNAsa, se mezcló vigorosamente y se incubó a 40°C 

durante 1 h.  

Luego se añadieron 90 μl de CTAB/NaCl 5M y se incubó nuevamente a 65°C por 20 min. 

Cada muestra fue centrifugada a 10,000 rpm por 3 min y se recolectó el sobrenadante en 

otro tubo Eppendorf, 800 μl de la mezcla fenol:cloroformo:alcohol isoamílico (25:24:1) frío 

se adicionaron, la muestra fue homogenizada y centrifugada a 10,000 rpm durante 3 min. 

Se retiró cuidadosamente el sobrenadante y fue transferido a otro tubo Eppendorf, 

asimismo se añadieron 800 μl de fenol:cloroformo (24:1), nuevamente se volvió a 

homogenizar y centrifugar a 10,000 rpm durante 3 min, luego se retiró el sobrenadante y 

se colocó a otro tubo Eppendorf, al cual se le añadieron 500 μl de alcohol absoluto frío y 

se centrifugó a 10,000 rpm durante 3 min para precipitar el ADN. Por último, se añadieron 
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500 μl 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 añadieron 50 μl de agua 

desionizada esterilizada para preservar el ADN genómico bajo congelación a -20°C hasta 

su uso. 

5.6.2.2 Amplificación por PCR. La amplificación del gen 16S rARN de cada cepa 

bacteriana se llevó a cabo por reacción 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 μl que 

contenía 25 μl de Master Mix (Vivantis), 5 μl de cada primer (20 pmol), 0.5 μl de MgCl2, 3 

μl de ADN genómico y el resto de agua desionizada estéril. También se preparó un control 

negativo que difiere de las otras reacciones por la ausencia de ADN genómico, junto con 

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

La PCR se llevó a cabo en un termociclador (Eppendorf Mastercycler epGradient 5341), 

los parámetros utilizados para la amplificación del ADN fueron: 5 min a 95°C inicial y 30 

ciclos de desnaturalización (1 min a 95°C), hibridación (45 s a 55°C) y extensión (1:30 min 

a 72°C), seguido de una extensión de 5 min a 72°C. La integridad del producto de PCR se 

verificó por electroforesis en gel de agarosa al 0.8% por tinción con bromuro de etidio y 

visualizado en un transiluminador UV. 

5.6.2.3 Análisis filogenético. El fragmento 16S rARN amplificado se envió a secuenciar 

a Macrogen, Korea. Las secuencias obtenidas se compararon con secuencias de base de 

datos utilizando el sistema BLAST (http://www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST). Las secuencias 

de las bacterias fueron enviadas a la base de datos de secuencia genética en el Centro 

Nacional de Información Biotecnológica (NCBI). Las secuencias de nucleótidos del 16S 

rARN fueron alineadas con las secuencias publicadas en la base de datos GenBank 

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

5.6.3 Análisis RFLP 

Se añadieron 15 μl de los productos de la PCR y se digirieron con las enzimas de 

restricción Hinf 1 y ECO 1, se incubaron según las instrucciones del fabricante. Después 

de la digestión el ADN se corrió por electroforesis en gel a 50 V durante 4 h, Los geles se 

tiñeron con bromuro de etidio y luego se visualizaron en un transiluminador UV.  



UNIVERSIDAD AUTÓNOMA DEL ESTADO DE HIDALGO 

 

59 
 

5.7 Biodegradación de HAPs por P. ostreatus en cultivo líquido 

5.7.1 Preparación del inoculo 

El organismo utilizado fue la cepa de Pleurotus ostreatus ATCC 38540 crecida en agar 

papa dextrosa (PDA) (Difco, Detroit, MI, USA). Se tomó una pequeña parte del micelio 

fúngico y se resembró en cajas de Petri que contenían PDA previamente esterilizado, el 

inóculo se incubó en oscuridad a una temperatura de 27°C. Cuando el micelio alcanzó el 

borde de la caja de Petri se realizaron cortes cilíndricos del micelio de aproximadamente 5 

mm de diámetro. Se transfirieron 10 trozos de micelio a matraces Erlenmeyer (250 ml) 

que contenían 100 ml de medio mínimo para basidiomicetos y se llevaron a incubación a 

27°C con agitación a 150 rpm en oscuridad por 10 días antes de su uso (Ting, et al., 

2011). 

5.7.2 Diseño experimental 

El experimento se realizó en medio líquido por lo que se utilizaron matraces Erlenmeyer 

de 250 ml que contenían 100 ml de medio mínimo para basidiomicetos e inóculo de P. 

ostreatus de 10 días de incubación. El diseño 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 petróleo, se añadieron 1000 mg/l de 

Tween 80. Se manejó un control abiótico para evaluar la remoción de HAPs por causas 

de naturaleza abiótica. Cada tratamiento se preparó por triplicado. Todos los tratamientos 

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

5.7.3 Extracción de HAPs 

Se tomaron 10 ml de cultivo y se añadieron a un embudo de separación, luego fueron 

adicionados 30 ml de hexano y se agitó vigorosamente por 3 min. Cada extracto se 

recolectó en viales color ámbar, se realizaron dos extracciones por muestra. Los extractos 

fueron concentrados en rotavapor, por último cada muestra concentrada fue resuspendida 

en ciclohexano, posteriormente se realizó la limpieza del extracto, concentración y 

resuspensión como se mencionó con anterioridad. Las muestras fueron almacenadas en 

viales color ámbar a -4°C hasta su análisis. 
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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 extraídos por sonicación, 

como se indicó arriba. La concentración, limpieza y resuspensión del extracto se llevó a 

cabo como se mencionó con anterioridad. Las muestras fueron preservadas a -4°C hasta 

su análisis. La determinación de HAPs residuales por HPLC en el caldo de cultivo y en el 

micelio se realizó bajo las condiciones ya mencionadas. 

5.8 Formación del consorcio bacteria- P. ostreatus  

5.8.1 Preparación del cultivo bacteriano 

Se tomaron 100 μl del cultivo preservado a 80°C en glicerol y se añadieron en 50 ml de 

ME esterilizado, después se incubó a 30°C bajo oscuridad con agitación de 150 rpm 

durante 5 días. Una vez activada la cepa bacteriana se tomaron 2 ml del inóculo y se 

añadieron en 200 ml de ME esterilizado. El cultivo se incubó por 2 días y se realizó la 

cuenta microbiana.  

5.8.2 Preparación del cultivo fúngico 

Se inoculó micelio de P. ostreatus en 150 ml de MMB y se incubó a 27°C durante 10 días 

a 150 rpm en oscuridad. Por otra parte, 10 g de sustrato hidratado, una mezcla de rastrojo 

de maíz: 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 inóculo de P. ostreatus incubado por 10 días se 

molió en un mezclador en condiciones estériles, luego 1 ml de ésta suspensión fue 

añadido al sustrato esterilizado. El sustrato inoculado se incubó en oscuridad a 27°C 

durante 6 días para obtener el crecimiento de biomasa fúngica.  

5.8.3 Diseño experimental del consorcio bacteria-P. ostreatus 

El microcosmos del suelo se estableció para evaluar la biodegradación de HAPs tanto por 

el consorcio conformado por la mejor cepa bacteriana- P. ostreatus como por cada 

microorganismo. Ésta evaluación se hizo bajo un diseño factorial 3X3X2, con 18 

tratamientos y sus respectivos controles abióticos. Los factores de variación fueron los 

agentes biodegradadores, es decir P. ostreatus, la cepa bacteriana y el consorcio de 

ambos, el tiempo de incubación (50, 80 y 110 días) y la concentración del contaminante 

(138.35 y 268.23 mg/kg). Para el microcosmos con la cepa bacteriana se añadieron 50 g 

de suelo a frascos de 135 ml, ajustando la humedad a 70% y la relación C:N:P fue de 

100:10:1. Las muestras se esterilizaron a 121°C por 60 min. Se contaminó el suelo 
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artificialmente a concentraciones de HAPs de 138.35 y 268.23 mg/kg presentes en crudo 

de petróleo y se homogenizó. Por último se añadieron 3 ml de inóculo bacteriano con una 

concentración de 3.2 x108 UFC/ml posteriormente las muestras fueron incubadas a 30°C 

bajo oscuridad a tres periodos de incubación. 

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% y la relación 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 días fueron añadidos a cada 

frasco.  Para preparar el consorcio fueron añadidos 3 ml de inóculo bacteriano, todos los 

tratamientos se incubaron por 50, 80 y 110 días a 30°C bajo oscuridad. La extracción y 

cuantificación de los HAPs se llevó a cabo como se describió con anterioridad.  

5.9 Análisis estadísticos 

Se realizaron análisis de varianza (ANOVA) de una vía y la separación de medias por 

prueba de Tukey (P < 0.05), (Cuadro 8), el software utilizado fue SAS versión 9.0.  

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

Tratamiento Factor (b) 
Inoculo 

Factor (c) 
Concentración mg/kg 

Factor (a) 
Tiempo/ días 

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) 
Inoculo 

Factor (c) 
Concentración mg/kg 

Factor (a) 
Tiempo/ días 

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 Caracterización fisicoquímica del suelo 

Las características fisicoquímicas del suelo se muestran en el cuadro 9. El suelo 

estudiado presentó una textura franco-limoso C1.  

Cuadro 9. Propiedades fisicoquímicas del suelo usado en microcosmos. 
Parámetro  

Arena (%) 20.2 ± 1.6 

Limo (%) 63.6 ± 5.1 

Arcilla (%) 16.2 ± 0.8 

Humedad (%) 70 ± 5 

Densidad aparente (g/cm
3
) 1.12 ± 0.1 

Densidad real (g/cm
3
) 2.36 ± 0.1 

Materia orgánica (%) 2.37 ± 0.1 

pH 7.24 ± 0.3 

N (%) 0.14 ± 0.0 

P (mg/kg) 17 ± 0.6 

6.2 Curva de calibración 

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

el Cuadro 10 muestra los tiempos de retención de cada HAP, así como la λ de mayor 

sensibilidad y la ecuación de la recta de regresión. Con el FLD se detectaron la mayoría 

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

Cuadro 10. Tiempo de retención de cada HAP, ecuación de la recta de regresión y valor 
de R2. 

HAP Tiempos de retención (min)   

*DAD 
230 

**FLD 
460 

FLD 
352 

FLD 
420 

Ec. de regresión R
2
 

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-
cd]Pireno 

   14.403 Y= 4.4561 - 5.0593 0.9952 



UNIVERSIDAD AUTÓNOMA DEL ESTADO DE HIDALGO 

 

64 
 

*DAD: Detector de arreglo de diodos. **FLD: Detector de fluorescencia. 

 

Figura 7. Separación de HAPs por HPLC-DAD/FLD. 

6.3 Caracterización de HAPs en el crudo de petróleo 

El crudo de petróleo tuvo 0.2% de HAPs, el perfil de HAPs mostró 14 compuestos 

aromáticos, los más abundantes fueron el acenaftileno>naftaleno>acenafteno> 

fenantreno, la suma de estos cuatro compuestos representa el 84.14% del total de HAPs 

(Cuadro 11). 

Cuadro 11. Concentración de HAPs en el crudo de petróleo. 
HAP mg HAPs/kg petróleo % 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 
Benzo[k]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 (I123-cdP) 3.60 ± 0.14 1.81 ± 0.07 

HAPs Totales 200.0 ± 3.96 100.00 

Los datos se representan como medias ± SD. 



UNIVERSIDAD AUTÓNOMA DEL ESTADO DE HIDALGO 

 

65 
 

6.4 Selección de la cepa bacteriana 

6.4.1 Caracterización fenotípica y ensayos de emulsificación y degradación 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, además todas las colonias aisladas 

presentaron color blanco (Cuadro 12).  

Cuadro 12. Caracterización fenotípica de las bacterias aisladas, y ensayos de 
emulsificación y degradación del crudo de petróleo. 

Cepa Origen Gram Forma emulsificación degradación 

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 emulsificación, (1): Baja emulsificación, (2): 

Alta emulsificación, (A): Baja degradación, (B): Mediana degradación and (C): Alta 

degradación. 

La emulsificación y la degradación se estimaron visualmente (Fig. 8), de las 23 cepas 

evaluadas 11 tuvieron alta emulsificación, nueve presentaron baja emulsificación y el 

resto no emulsificó. En lo que concierne al ensayo de degradación de HAPs, 11 cepas 

mostraron baja degradación, mientras que siete presentaron degradación moderada y 

solo cinco cepas tuvieron degradación alta del petróleo (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. 

 

Figura 8. Parámetros visuales utilizados para medir el test de (a) emulsificación y (b) 
degradación. 

6.4.2 Identificación filogenética 

La secuencia de nucleótidos corespondientes a 1000 pb del gen 16S ARNr de los 

aislados se determinó en ambas direcciones (5' a 3' y de 3' a 5'). Así, la alineación de la 

secuencia en comparación con las secuencias reportadas para este gen 16S en la base 

de datos del GenBank del NCBI mostró 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 

mostró 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 logró la amplificación del ADN. 

6.4.3 Degradación de HAPs totales en el experimento de microcosmos 

La degradación de los HAPs evaluada a tres concentraciones para cada una de las cuatro 

cepas seleccionadas, en microcosmos, después de 80 días de incubación se muestra en 

la Fig. 10. El tipo de cepa bacteriana tuvo un efecto altamente significativo (p>0.0001) 

sobre la degradación de HAPs totales a las tres concentraciones de contaminantes 

probadas, cuando la concentración 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 logró degradar 9.06 ± 0.2 mg/kg (69.2%), 
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mientras que no hubo diferencia significativa en las tasas de degradación 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. 

 

Figura 9. Árbol filogenético de las cepas SEB-02, SEB-08 y SA-04 (la barra de escala 

representa 0.05 secuencia de divergencia, los números de accesión de las secuencias 

de ARNr se muestran en los paréntesis). 

 

Figura 10. Degradación de diferentes concentraciones de HAPs por las cepas 
seleccionadas después de 80 días a 30°C. 
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En el caso de la concentración 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 degradó 16.07 ± 0.2 mg/kg, mientras que Ochrobactrum sp. se vio 

afectada por el aumento del contaminante y removió 10.74 ± 0.5 mg/kg (44.5%), así la 

cepa SA2-09 presentó la menor degradación, 6.55 ± 0.5 mg de HAPs /kg (27.1%). Por 

último, a la concentración 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 degradó 29.53 ± 0.2 mg/kg (62.2%), mientras que la cepa SA2-09 

degradó 25.79 ± 0.5 mg/kg (54.3%), y Ochrobactrum sp. 13.00 ± 0.8 mg/kg (27.4%). 

6.4.4 Degradación de cada HAP 

A la concentración de 13.10 ± 0.5 mg de HAPs/kg de suelo, después de 80 días de 

incubación 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 

degradación 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 más hábil para 

degradar tanto HAPs de BPM como de APM fue la SA2/09, aunque no hay diferencia 

significativa en las tasas de degradación de HAPs de APM entre Ochrobactrum sp. y 

SA2/09. 

La concentración 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. Así O. intermedium tuvo las tasas más altas de degradación 

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 concentración 

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 relación 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. Además P. pnomenusa eliminó 0.51 mg/kg 

(68.9%) de BghiP y O. intermedium degradó 0.50 mg/kg (73.5%) de BaA (Cuadro 14). 

Cuadro 13. Degradación de cada HAP por las bacterias seleccionadas después de 80 
días, cuando la concentración total de HAPs fue de 13.1mg/kg. 

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

HAP Anillos Control 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

NAF 2 1.77 ± 0.1 0.13 ± 0.0(7.3)c 0.37 ± 0.0(20.9)b 0.90 ± 0.0(50.8)a 1.10 ± 0.0(62.1)a 
ACI 3 8.72 ± 0.1 3.19 ± 0.1(36.6)b 7.07 ± 0.2(81.1)a 8.29 ± 0.1(95.1)a 1.56 ± 0.1(17.9)c 
ACE 3 0.46 ± 0.1 0.31 ± 0.0(67.4)a 0.12 ± 0.0(26.1)b 0.11 v 0.0(23.9)b 0.33 ± 0.0(71.7)a 
ANT 3 0.68 ± 0.1 0.19 ± 0.0(27.9)c 0.60 ± 0.0(88.2)a 0.59 ± 0.0(86.8)a 0.49 ± 0.0(72.1)b 

BPM totales 2 y 3 11.63 ± 0.3 3.82 ± 0.0(32.8)c 8.16 ± 0.1(70.2)b 9.89± 0.0(85.0)a 3.48 ± 0.1(29.9)c 

CRI 4 0.27 ± 0.0 0.15 ± 0.0(55.6)a 0.13 ± 0.0(48.1)c 0.16 ± 0.0(59.3)a 0.10 ± 0.0(37.0)b 
PIR 4 0.09 ± 0.0 0.02 ± 0.0(22.2)b 0.00 ± 0.0(0.0)c 0.09 ± 0.0(100)a 0.03 ± 0.0(33.3)b 
BaA 4 0.14 ± 0.0 0.02 ± 0.0(14.3)b 0.02 ± 0.0(14.3)b 0.05 ± 0.0(35.7)a 0.01 ± 0.0(7.1)b 
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)b 0.13 ± 0.0(86.7)a 
BkF 5 0.05 ± 0.0 0.02 ± 0.0(40.0)b 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)b 0.01 ± 0.0(14.3)b 0.01 ± 0.0(14.3)b 0.04 ± 0.0(57.1)a 
BghiP 6 0.48 ± 0.0 0.34 ± 0.0(70.8)b 0.42 ± 0.0(87.5)a 0.41 ± 0.0(85.4)a 0.37 ± 0.0(77.1)b 
I123-cdP 6 0.22 ± 0.0 0.10 ± 0.0(45.5)a 0.13 ± 0.0(59.1)a 0.11 ± 0.0(50.0)a 0.11 ± 0.0(50.0)a 
APM totales 4 a 6 1.47 ± 0.1 0.69 ± 0.1(46.9)c 0.89 ± 0.1(60.5)a 0.93 ± 0.1(63.3)a 0.79 ± 0.1(53.7)b 

HAPs totales  13.10 ± 0.5 4.51 ± 0.6(34.4)c 9.06 ± 0.2(69.2)b 10.83 ± 0.5(82.7)a 4.27 ± 0.2(32.6)c 

Números en ( ) son % de degradación definida por la siguiente ecuación: (HAP removido*100/control). Los datos se representan como 
medias ± SD. Las medias en la misma fila con una letra en común no tienen diferencias significativas entre sí (P < 0.05). 

A concentraciones de 47.49 mg de HAPs/kg de suelo, O. Intermedium fue la cepa más 

hábil para degradar HAPs de BPM, en el caso de ACI 20.5 mg/kg, que representó el 

81.8% del tóxico 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 más eficientes en la degradación de estos tóxicos, 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. Degradación de cada HAP por las bacterias seleccionadas después de 80 
días, cuando la concentración de total de HAPs fue de 24.25 mg /kg.  

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

HAP Anillos Control 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

NAF 2 3.25 ± 0.1  2.24 ± 0.1(68.9)a 0.13 ± 0.0(4.0)b 0.09 ± 0.0(2.8)b 0.48 ± 0.1(14.8)b 
ACI 3 14.22 ± 0.1 10.14 ± 0.1(71.3)b 7.67 ± 0.1(53.9)c 3.56 ± 0.1(25.0)d 11.48 ± 0.3(80.7)a 
ACE 3 1.15 ± 0.1 0.96 ± 0.0(83.5)a 0.13 ± 0.0(11.3)b 0.04 ± 0.0(3.5)b 0.24 ± 0.0(20.9)b 
FEN 3 1.12 ± 0.1 0.69 ± 0.0(61.6)b 0.96 ± 0.0(85.7)a 0.58 ± 0.0(51.8)b 1.12 ± 0.0(100)a 
ANT 3 0.96 ± 0.0 0.60 ± 0.0(62.5)a 0.25 ± 0.0(26.0)c 0.42 ± 0.0(43.8)b 0.63 ± 0.0(65.6)a 
BPM totales 2 y 3 20.70 ± 0.3 14.63 ± 0.1(70.7)a 9.14 ± 0.0(44.2)c 1.36 ± 0.1(6.7)d 13.95 v 0.1(67.4)b 

FLT 4 0.24 ± 0.0 0.24 ± 0.0(100)a 0.24 ± 0.0(100)a 0.24 ± 0.0(100)a 0.24 ± 0.0(100)a 
CRI 4 0.38 ± 0.0 0.18 ± 0.0(47.4)a 0.00 ± 0.0(0.0)c 0.14 ± 0.0(36.8)b 0.09 ± 0.0(23.7)b 
PIR 4 0.29 ± 0.0 0.21 ± 0.0(72.4)b 0.20 ± 0.0(70.0)b 0.03 ± 0.0(10.3)c 0.29 ± 0.0(100)a 
BaA 4 0.68 ± 0.0 0.50 ± 0.0(73.5)a 0.20 ± 0.0(29.4)b 0.39 ± 0.0(57.4)a 0.38 ± 0.0(55.9)a 
BbF 5 0.22 ± 0.0 0.18 ± 0.0(81.8)b 0.13 ± 0.0(59.1)c 0.21 ± 0.0(95.5)a 0.11 ± 0.0(50.0)d 
BkF 5 0.04 ± 0.0 0.01 ± 0.0(25.0)b 0.00 ± 0.0(0.0)c 0.01 ± 0.0(25.0)a 0.00 ± 0.0(0.0)c 
BaP 5 0.23 ± 0.0 0.20 ± 0.0(87.0)b 0.13 ± 0.0(56.5)c 0.20 ± 0.0(87.0)b 0.22 ± 0.0(95.7)a 
BghiP 6 0.74 ± 0.0 0.39 ± 0.0(52.7)b 0.40 ± 0.0(54.1)b 0.36 ± 0.0(48.6)b 0.51 ± 0.0(68.9)a 
I123-cdP 6 0.62 ± 0.0 0.34 ± 0.0(54.8)a 0.28 ± 0.0(45.2)b 0.29 ± 0.0(46.8)b 0.30 ± 0.0(48.4)b 
APM totales 4 a 6 3.44 ± 0.2 2.25 ± 0.1(65.4)a 1.58 ± 0.2(45.9)b 1.87 ± 0.1(54.4)b 2.14 ± 0.1(62.2)a 

HAPs totales  24.15 ± 0.3 16.88 ± 0.3(69.9)a 10.74 ± 0.5(44.5)c 6.55 ± 0.5(27.1)d 16.07 ± 0.2(66.5)b 

Números en ( ) son % de degradación definida por la siguiente ecuación: (HAP removido*100/control). Los datos se representan 

como medias ± SD. Las medias en la misma fila con una letra en común no son significativamente diferentes entre los tratamientos 

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

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

HAP Anillos Control 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

HAP degradado 
mg/kg 

NAF 2 8.18 ± 0.1 6.43 ± 0.1(78.6)a 1.47 ± 0.2(18.0)c 2.97 ± 0.2(36.3)b 6.51 ± 0.0(79.6)a 
ACI 3 25.07 ± 0.2 20.50 ± 0.1(81.8)a 5.93 ± 0.2(23.7)c 13.67 ± 0.2(54.5)b 12.48 ± 0.2(49.8)b 
ACE 3 3.85 ± 0.1 3.33 ± 0.1(88.5)a 0.97 ± 0.1(25.2)b 2.64 ± 0.1(68.6)a 2.73 ± 0.1(70.9)a 
FEN 3 2.86 ± 0.2 2.67 ± 0.0(93.4)a 2.82 ± 0.0(98.6)a 2.63 ± 0.0(92.0)a 2.49 ± 0.0(87.1)a 
ANT 3 1.60 ± 0.1 0.88 ± 0.0(55.0)a 0.16 ± 0.0(10.0)c 0.77 ± 0.1(48.1)b 0.87 ± 0.0(54.4)a 
BPM totales 2 y 3 41.56 ± 0.4 33.81 ± 0.3(81.4)a 11.35 ± 0.2(27.3)d 22.68 ± 0.4(54.6)c 25.08 ± 0.2(60.3)b 

FLT 4 0.51 ± 0.0 0.51 ± 0.0(100)a 0.07 ± 0.0(13.7)c 0.40 ± 0.0(78.4)b 0.51 ± 0.0(100)a 
CRI 4 0.85 ± 0.1 0.53 ± 0.0(62.4)a 0.13 ± 0.0(15.3)c 0.40 ± 0.0(47.1)b 0.60 ± 0.0(70.6)a 
PIR 4 0.55 ± 0.1 0.39 ± 0.1(70.9)a 0.02 ± 0.0(3.6)c 0.39 ± 0.0(70.9)a 0.22 ± 0,0(40.0)b 
BaA 4 0.71 ± 0.1 0.54 ± 0.0(76.1)a 0.00 ± 0.0(0.0)c 0.28 ± 0.0(39.4)b 0.55 ± 0.0(77.5)a 
BbF 5 0.47 ± 0.1 0.41 ± 0.0(87.2)a 0.18 ± 0.0(38.3)b 0.33 ± 0.0(70.2)a 0.33 ± 0.0(70.2)a 
BkF 5 0.18 ± 0.0 0.11 ± 0.0(61.1)a 0.02 ± 0.0(11.1)b 0.01 ± 0.0(5.5)b 0.13 ± 0.0(72.2)a 
BaP 5 0.48 ± 0.0 0.40 ± 0.0(83.3)a 0.43 ± 0.0(89.6)a 0.44 ± 0.0(91.7)a 0.42 ± 0.0(87.5)a 
BghiP 6 1.30 ± 0.1 1.01 ± 0.0(77.7)a 0.44 ± 0.0(33.8)c 0.56 ± 0.0(43.1)b 1.01 ± 0.0(77.7)a 
I123-cdP 6 0.86 ± 0.1 0.62 ± 0.0(72.1)a 0.34 ± 0.0(39.5)b 0.31 ± 0.0(36.0)b 0.67 ± 0.0(77.9)a 

APM totales 4 a 6 5.91 ± 0.5 4.52 ± 0.2(76.5)a 1.63 ± 0.1(27.6)d 3.12 ± 0.2(52.8)b 4.44 ± 0.2(75.1)a 

HAPs totales  47.49 ± 0.7 38.34 ± 0.3(80.7)a 13.00 ± 0.8(27.4)d 25.79 ± 0.5(54.3)c 29.53 ± 0.2(62.2)b 

Números en ( ) son % de degradación definida por la siguiente ecuación: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan como 

medias ± SD. Las medias en la misma fila con una letra en común no son significativamente diferentes entre los tratamientos (P < 
0.05). 

6.5 Degradación de HAPs por P. ostreatus en medio líquido 

Los resultados del ensayo de degradación de diferentes concentraciones HAPs, por P. 

ostreatus se muestra en el cuadro 15. A la concentración de 25.994 mg/l se observó una 

remoción total de FEN, BaA, BkF y I123-cdP, un gran decremento de la concentración en 

PIR>BbF>CRI>BaP>FLU>BghiP, con porcentajes de degradación de 99.2, 99.1, 98.1, 

97.6, 95.8, 91.6% respectivamente. Respecto a la degradación por peso molecular, se 

registró mayor degradación en HAPs de APM (97.3%), que de BPM (77.7%) (Cuadro 16).  

Cuadro 16. Degradación y bioacumulación de cada HAP por P. ostreatus después de 15 
días, cuando la concentración total de HAPs fue de 25.994 mg/l.  

HAPs 

Anillos Control 
mg/l 

Biodegradación 
mg/l 

Acumulación 
intracelular 

mg/l 

Remoción total 
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 2 y 3 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) 
I123-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 4 a 6 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) 

Números en ( ) son % de degradación definida por la siguiente ecuación: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan 

como medias ± SD.  
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En cuanto a la remoción total de HAPs se puede apreciar que P. ostreatus fue capaz de 

remover un 85.8 % de 25.994 mg/l en medio líquido, 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 observó una degradación total para el BbF, 

mientras que una alta degradación para FLU>BaP>BaA>BkF>I123-cdP>PIR>FEN> 

CRI>BghiP con porcentajes de degradación 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 concentración, la remoción de HAPs de 

BPM fue del 88.5%, mientras que para los HAPs de APM la remoción fue del 97.0% 

(Cuadro 17).  

Cuadro 17. Degradación y bioacumulación de cada HAP por P. ostreatus después de 15 
días, cuando la concentración total de HAPs fue de 49.006 mg/l.  

HAPs Anillos Control 
mg/l 

Biodegradación 
mg/l 

Acumulación 
intracelular 

mg/l 

Remoción total 
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 2 y 3 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) 

I123-cdP 6 4.642 ± 0.05 3.132 ± 0.01(67.5) 1.439 ± 0.01(31.0) 4.571 ± 0.00(98.5) 
APM totales 4 a 6 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) 

Números en ( ) son % de degradación definida por la siguiente ecuación: (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 acumulación intracelular de HAPs disminuyó ligeramente a 17.0%, mientras 

que la degradación enzimática fue de 74.9%. A la concentración de 80.051 mg/l de HAPs, 

el HAP que presentó una total remoción fue NAF, mientras que los HAPs que presentaron 

altas tasas de degradación fueron FLU>I123-cdP>BaP>BkF>BbF>CRI>BaA>FEN>PIR> 

BghiP>ACE respectivamente, con porcentajes de degradación 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 último tratamiento a una concentración de 80.051 mg/l, se puede apreciar un 

aumento en la remoción de HAPs del 98.2% y una reducción en la acumulación 

intracelular a 4.2%, obteniendo así un 94% de degradación de HAPs. 
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Cuadro 18. Degradación y bioacumulación de HAPs  a una concentración de 80.051 mg/l. 

HAPs 

Anillos Control 
mg/l 

Biodegradación 
mg/l 

Acumulación 
intracelular 

mg/l 

Remoción total 
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 2 y 3 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) 

I123-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 4 a 6 34.506 ± 0.05 32.908 ± 0.04(95.4) 1.195 ± 0.01(3.5) 34.103 ± 0.02(98.9) 

HAPs totales  80.051 ± 0.55 75.257 ± 0.02(94.0) 3.357 ± 0.02(4.2) 78.614 ± 0.08(98.2) 

Números en ( ) son % de degradación definida por la siguiente ecuación: (HAP removido*100)/control). Los datos se representan 

como medias ± SD. 

6.6 Formación del consorcio bacteria-P. ostreatus 

La degradación de HAPs por el consorcio bacteria-P.ostreatus, así como la capacidad 

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

Todos los tratamientos presentaron un aumento en la eficiencia de degradación conforme 

aumentó el tiempo de incubación. Los resultados obtenidos en la concentración de 138.35 

mg/kg de HAPs pasados 110 días muestran que el consorcio es el tratamiento más 

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 degradación, 

mientras que los APM presentaron una degradación de 68.24 a 84.51%, igualmente el 

consorcio presentó la mayor capacidad para degradarlos. 

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

 Degradación de cada HAP (%) 
HAPs Anillos Concentración 

mg/kg 

C-1 C-2 O.I P.O C.O 

FLU 2 27.83 ± 0.1 1.70 ± 0.8d 5.68 ± 1.7c 41.59 ± 1.3b 69.77 ± 0.6a 69.77 ± 0.9a 

NAF 2 74.16 ± 2.3 1.53 ± 0.8d 3.06 ± 0.8d 76.24 ± 0.5c 84.52 ± 0.8b 88.77 ± 0.1a 

FEN 3 4.06 ± 0.5 1.31 ± 0.9d 0.28 ± 0.1d 69.74 ± 0.6c 76.27 ± 1.6b 85.23 ± 1.7a 

ANT 3 7.43 ± 0.1 1.89 ± 0.3d 4.02 ± 1.0c 93.50 ± 0.4b 92.50 ± 1.4b 96.27 ± 0.6a 

BPM totales 2 y 3 113.48 ± 1.8 1.60 ± 1.1d 3.71 ± 0.9d 68.64 ± 0.5c 81.13 ± 1.3b 84.47 ± 0.6a 

FLT 4 6.75 ± 0.1 5.04 ± 0.5c 5.03 ± 0.3c 88.72 ± 0.5b 100 ± 0.0a 100 ± 0.0a 
PIR 4 4.77 ± 0.4 2.47 ± 0.8e 6.69 ± 0.9d 68.03 ± 0.8c 78.57 ± 0.8b 86.51 ± 1.7a 

CRI 4 6.19 ± 0.6 2.83 ± 0.8d 1.87 ± 0.5d 94.63 ± 0.6b 91.60 ± 1.4c 98.23 ± 0.9a 

BaA 4 3.37 ± 0.2 5.14 ± 0.7b 8.59 v 0.8b 98.08 ± 0.8a 95.67 ± 1.3a 98.18 ± 0.5a 
BghiP 5 2.35 ± 0.1 4.69 ± 0.5c 11.99 ± 0.5b 97.59 ± 1.5a 100 ± 0.0a 100 ± 0.0a 

I123-cdP 5 1.44 ± 0.1 5.86 ± 0.8d 13. 04 ± 0.9c 75.74 ± 2.8b 100 ± 0.0a 100 ± 0.0a 

APM totales 4 a 5 24.87 ± 0.4 4.80 ± 0.9c 7.04 ± 0.7c 87.31 ± 1.8b 93.21 ± 0.8a 96.73 ± 0.4a 

HAPs totales  138.35 ± 5.42 1.33 ± 0.9d 4.30 ± 0.53d 72.04 ± 0.5c 83.30 ± 0.51b 86.69 ± 0.21a 

 Los datos se representan como medias ± SD. Las medias en la misma fila con una letra en común 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 días, 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 degradación 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 degradación, 

los APM mostraron una degradación de 68.24 a 84.51%. 

Cuadro 20. Concentración de HAPs en el suelo contaminado y degradación de los 
mismos bajo diferentes tratamientos después de 110 días de incubación. 

 Degradación de cada HAP (%) 
HAPs Anillos Concentración 

mg/kg 
C-1 C-2 O.I P.O C.O 

FLU 2 56.43 ± 0.7 1.44 ± 0.5d 9.48 ± 0.2c 70.60 ± 0.5a 60.04 ± 0.7b 72.70 ± 0.4a 

NAF 2 153.65 ± 1.4 3.76 ± 0.8d 7.50 ± 0.7c 67.51 ± 0.4b 70.43 ± 0.6a 72.64 ± 0.4a 

FEN 3 8.08 ± 0.8 2.63 ± 0.6e 6.44 ± 1.0d 78.97 ± 0.9b 62.32 ± 0.7c 95.78 ± 0.1a 
ANT 3 15.40 ± 0.2 2.93 ± 0.6d 8.40 ± 1.2c 72.52 ± 0.3b 80.38 ± 0.4a 82.87 ± 0.8a 

BPM totales 2 y 3 233.56 ± 0.9 3.09 ± 0.4c 7.99 ± 0.9c 68.98 ± 0.5b 68.29 ± 0.7b 74.12 ± 0.3a 

PIR 4 8.39 ± 0.2 0.77 ± 0.6e 12.08 ± 1.2d 76.15 ± 1.1b 68.05 ± 0.9c 85.95 ± 0.3a 
CRI 4 13.99 ± 0.5 5.50 ± 1.0d 11.94 ± 0.9c 68.55 ± 0.7b 68.92 ± 0.5b 77.35 ± 0.7a 

BaA 4 6.98 ± 0.2 4.61 ± 0.7e 15.80 ± 2.3d 84.22 ± 0.1b 66.06 ± 1.2c 89.95 ± 0.5a 

BghiP 5 5.31 ± 0.1 1.90 ± 0.7e 8.82 ± 0.8d 85.72 ± 0.9b 69.61 ± 1.6c 93.96 ± 0.8a 

APM totales 4 a 6 34.67 ± 0.3 3.62 ± 0.8e 12.28 ± 0.9d 76.17 ± 0.9b 68.24 ± 1.0c 84.51 ± 0.6a 

HAPs totales  268.23 ± 2.6 3.25 ± 0.53d 8.53 ± 0.45c 69.91 ± 0.3b 68.29 ± 0.2b 75.47 ± 0.38a 

Los datos se representan como medias ± SD. Las medias en la misma fila con una letra en común 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 degradación de HAPs de cada tratamiento a 

50, 80 y 110 días de incubación a una concentración de 138.35 mg/kg. Asimismo, en la 

Fig. 12, se muestran las velocidades de degradación de HAPs a una concentración de 

268 mg/kg durante los tiempos establecidos. 

 

Figura 11. Cinética de degradación de HAPs en suelo bajo diferentes tratamientos 
después de 110 días del proceso de biorremediación. Cada punto representa 
el valor medio de muestras por triplicado. 
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Figura 12. Cinética de degradación de HAPs en suelo bajo diferentes tratamientos 

después de 110 días de incubación. Cada punto representa el valor medio 
de muestras por triplicado. 

El análisis estadístico mostró diferencias altamente significativas entre los tratamientos 

(anexos A, B y C), además fue significativa la interacción entre el tipo de inoculo, el 

tiempo de incubación y la concentración del tóxico. El CONS (consorcio) presentó la 

mayor degradación de HAPs, mientras que CONT1 (suelo sin inoculo) presentó menor 

eficiencia. La incubación de 110 días fue la mejor para degradar HAPs, observándose la 

menor degradación a los 50 días, Además la mayor degradación se registró a la 

concentración más baja (138.35 mg/kg de HAPs).  

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

incubación y con la concentración de 138.35 mg/kg de HAPs. 
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VII DISCUSIÓN 

7.1 Degradación bacteriana de HAPs en microcosmos 

El petróleo contiene un total de 0.2% de HAPs, en la caracterización del perfil de HAPs se 

identificaron 14 compuestos, la concentración de HAPs en este crudo de petróleo coincide 

con lo reportado para más de 40 crudos de todo el mundo que han sido analizados 

(Pampanin & Sydnes, 2013). Esto también es consistente con la proporción mayoritaria de 

HAPS de BPM respecto a los de APM. 

Las cepas bacterianas seleccionadas tuvieron tasas de degradación de HAPs mayores 

(32.6 a 82.7% en 13.1 mg/kg) a lo encontrado por Mao et al. (2012), quienes reportan una 

degradación del 20.2 a 35,8% a 9.36 mg/kg de HAPs pero con tan sólo de 56 días de 

incubación. La capacidad de O. intermedium para degradar HAPs a la mayor 

concentración evaluada se explica por el hecho de que el género Ochrobactrum produce 

surfactantes que mejoran la biodisponibilidad de los hidrocarburos y facilita así su 

degradación (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 según reportes de Asia y África (Bezza et al., 

2015; An et al., 2011). 

Las cepas aisladas del suelo contaminado con petróleo 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 mayoría de las 

investigaciones al respecto se hacen en cultivo líquido y con estándares, lo que facilita la 

degradación del tóxico (Sun et al., 2014) y la identificación de los microorganismos 

degradadores, pero no se aproxima a las condiciones naturales del suelo, que afectan la 

eficiencia de la degradación. Los microorganismos que muestran eficiencia de 

degradación en cultivo líquido no presentan el mismo comportamiento en el suelo 

(Dastgheib et al., 2012; Hamdi et al., 2012). Es bien sabido, que las características 

fisicoquímicas del suelo afectan la capacidad de degradación de los microorganismos y 

deben ser consideradas en cualquier estudio de biodegradación (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 

líquido (Yu et al., 2014; Pham et al., 2012), este es el primer reporte de esta bacteria 

como degradadora de HAPs en suelo. Sólo se han reportado estudios con Pandoraea sp. 

en la degradación 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, además se debe 

estudiar la producción de biosurfactantes y elucidar el mecanismo de degradación de los 

contaminantes. 

En cuanto a la degradación de cada HAP, las cuatro cepas bacterianas degradan HAPs 

de 4 a 6 anillos, lo que no es de sorprender debido a la baja concentración de estos 

compuestos en el crudo de petróleo; además, la producción de biosurfactantes mejora la 

biodisponibilidad de éstos contaminantes, y por lo general la biodegradación es más 

eficiente para BPM (Li et al., 2009), aunque se ha encontrado que en algunos casos la 

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

Con respecto al NAF su biodegradación fue proporcional a su concentración, Silva et al. 

(2009) reportan una degradación de hasta el 85% de 140 mg/kg, con un consorcio 

microbiano después de 84 días de incubación. Para el ACI, la tasa de degradación 

obtenida en este estudio es menor a la que reportan Wu et al. (2013), en donde lograron 

una total eliminación del HAP a una concentración de 7.91 mg/kg de ACI a una 

concentración total de HAPS de 1,360 mg/kg aunque con un tiempo de incubación de 30 

días, con un consorcio bacteriano formado por cinco cepas de Stenotrophomonas sp. Y 

para el ACI, la degradación del 70,7 a 88,7% fue menor a lo obtenido por Chagas-Spinelli 

et al. (2012), quienes con bioestimulación después de 129 días logran una degradación 

total a una concentración 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 días de incubación en microcosmos del suelo a una 

temperatura de 20°C. Mientras que Silva et al. (2009), reportan el 99% de degradación de 

FEN a una concentración de 140 mg/kg con un tiempo de incubación de 120 días al 

utilizar un consorcio microbiano aislado de un suelo contaminado con hidrocarburos. 

Finalmente, el ANT fue el HAP más recalcitrante cuyo incremento de concentración 

provocó una disminución de su biodegradación, similar a lo observado por Bisht et al. 
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(2014) con Bacillus sp. SBER3 en donde a una concentración de 15 mg/kg alcanzó un 

40% de degradación y a 25 mg/kg alcanzó un 23% de degradación. 

7.2 Degradación de HAPs por P. ostreatus en medio líquido 

La diversidad microbiana ofrece un inmenso campo de opciones favorables para el medio 

ambiente en lo referente a la mineralización de los contaminantes o su transformación en 

compuestos menos dañinos no peligrosos. Hay gran interés en el estudio de la diversidad 

de microorganismos autóctonos capaces de degradar diferentes contaminantes 

(Watanabe et al., 2002). Los hongos son una fuente fascinante y casi interminable de 

diversidad biológica con gran potencial de explotación (Manoharachary et al., 2005). 

Aunque muchas especies de hongos occidentales están bien documentados (Steffen, 

2003), hay muy poca investigación en relación a su uso para remediación 

(Manoharachary et al., 2005). 

Estudios previos han demostrado que diversos hongos son capaces de mineralizar HAPs 

y las tasas de remoción 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). Además se ha 

demostrado que las enzimas secretadas por los hongos de la pudrición blanca para 

degradar la lignina (peroxidasa, MnP y lacasa), son responsables de la degradación de 

HAPs (Chang et al., 2001; Wariishi et al., 1992). En el caso de P. ostreatus, la adición de 

tween 80 (surfactante), facilita la degradación de FEN, PIR y BaP en un bioreactor 

rotatorio, el tween 80 aumenta la solubilidad de los HAPs, haciéndolos disponibles para el 

sistema enzimático ligninolítico del hongo (Zheng y Obrad, 2002).  

La alta remoción de BaP a diferentes concentraciones es debida a que éste es más 

propenso al ataque oxidativo por los hongos de la pudrición 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 remoción 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 metabolizó 85% aprox. de una concentración de 

30 mg/l de FLU en seis semanas (Akdogan and Pazarlioglu, 2011).  
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La degradación de CRI fue más 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 (Valentín 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, 

observándose una mayor degradación que acumulación intracelular.  

En los cultivos de P. ostreatus, el FEN, PIR y BaA sus porcentajes de degradación fueron 

similares aunque las concentraciones de cada HAP son diferentes. Es importante resaltar 

que la ubicación intracelular de las enzimas ligninolíticas, aunque también son 

extracelulares, hace dependiente en gran medida la tasa de transferencia de masa de 

estos contaminantes para la captación celular, lo que limita la velocidad de degradación. 

Además del sistema de degradación intracelular, basado principalmente en el complejo de 

epóxido hidrolasa por citocromo P450, los basidiomicetos son capaces de actuar a través 

de mecanismos de degradación a base de radicales no específicos que se producen en el 

entorno extracelular (Chung et al., 2000). P. ostreatus puede producir un agente 

emulsificante como Pseudomonas capaz de solubilizar HAPs (Díaz De Rienzo et al., 

2016). Así, P. ostreatus puede degradar HAPs a diferentes concentraciones más allá de 

cantidad biodisponible. 

7.3 Degradación de HAPs por el consorcio, en microcosmos 

En lo que se refiere al estudio de la degradación de HAPs por microorganismos, el 

problema más 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 más  comunes de HAPs, mientras que en este estudio, el suelo fue 

contaminado con petróleo. La eliminación de HAPs está correlacionada con el número de 

anillos aromáticos (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 formación del 

consorcio, así como el uso de rastrojo de maíz y pulpa de café como cosustrato que 

mejoraron la producción enzimática de P. ostreatus, y el aporte de nutrientes para O. 

intermedium. 

La degradación 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 degradación que 

en ese estudio, con Phanerochaete velutina como biorremediador y la concentración de 
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HAPs reportada es 1,400 mg/kg. Sin embargo, García-Delgado et al. (2015), al usar 

Agaricus bisporus como micorremediador, obtienen resultados inferiores cerca de 25% de 

degradación a concentraciones de 111 mg/kg de HAPs en un tiempo de remediación de 

63 días.  

En los tres tratamientos las concentraciones de ANT, BaA y BghiP se redujeron en > 83% 

(cuadro 19); este resultado proporciona una visión sobre el mecanismo subyacente de la 

degradación de HAPs porque estos tres HAPs son susceptibles a la oxidación por lacasa 

fúngica (Majcherczyk et al., 1998; Collins et al., 1996). La degradación es similar con 

extractos de crudo de petróleo por cultivo de hongos (Li et al., 2010) u hongos ligninolítico 

(Steffen et al., 2007), y la lacasa fúngica puede eliminar la mayor parte de ANT y BaA en 

el suelo rápidamente (Wu et al., 2008). 

Aún cuando P. ostreatus en presencia del cosustrato, fue capaz de degradar todos los 

HAPs a eficiencias altas, estas eficiencias están por debajo del 96%, reportado con P. 

velutina en tres meses de incubación (Winquist et al., 2014). Pero Covino et al. (2010) 

observaron que con P. ostreatus se degradó 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 mineralización 

de mezclas de aromáticos en un suelo contaminado no estéril, P. chrysosporium y P. 

pulmonaris degradaron naftaleno, tetraclorobenceno e isómeros de dicloroanilina en un 

periodo de 30 días. 

La remoción abiótica de HAPs fue del 3 al 8%, esto se debe a que la materia orgánica 

puede absorber HAPs, además de la volatización que suele ocurrir (Beckles et al., 2007). 

Por lo tanto, la biodegradación de los HAPs es atribuible a la secreción de enzimas 

ligninolíticas 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 degradación de los 

HAPs tendría lugar preferentemente mediante la absorción del compuesto aromático y 

posterior degradación 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 

ligninolíticas actúen sinérgicamente durante la colonización por el hongo del suelo 

contaminado. 

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

comunidades microbianas del suelo. La mayor eficiencia de la eliminación 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 fúngicos de 

compuestos aromáticos complejos, por ejemplo, lignina o HAPs (Šnajdr y Baldrian, 2006); 

mientras que O. intermedium es apenas estudiada para la degradación de HAPs por lo 

que se tendrían que hacer otras investigaciones para elucidar el mecanismo de 

degradación 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 orgánica 

del cosustrato añadido al suelo con la ayuda de enzimas hidrolíticas extracelulares. Así 

los nutrientes liberados fuera de la célula quedan disponibles tanto para sus productores 

como para otros microorganismos del suelo, en este caso la bacteria (Šnajdr et al., 2011). 

Los resultados obtenidos en este estudio muestran que los consorcios de hongos y 

bacterias pueden ser más eficientes en la degradación de xenobióticos como los HAPs 

que los consorcios bacterianos (Mao et al., 2012). Además los hongos aumentan la 

biodisponibilidad de los HAPs inmóviles y distribuidos de manera desigual para la 

degradación 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 películas de líquido alrededor de las hifas fúngicas 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 

citoplasmática (Furuno et al., 2012). 

En otro orden de ideas, la fuerte capacidad competitiva de una especie fúngica particular 

es considerado como una premisa de su exitosa colonización del suelo (Baldrian, 2008). 

Aunque P. ostreatus demostró 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 biodegradación de HAPs (DeBruyn et al., 2007). Todos estos efectos 

podrían haber contribuido a una mejor cooperación entre P. ostreatus y bacterias, lo que 

resulta en una mayor biodegradación 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 degradación de HAPs (Zeng et al., 2011). 

Cabe señalar que las interacciones entre hongos y bacterias pueden afectar tanto de 

manera positiva como negativa a la degradación de HAPs en el suelo (Borras et al., 

2010); tales mecanismos de biodegradación por este consorcio merecen ser analizados 

con más detalle. 

Los consorcios microbianos se han utilizado en varios estudios para remediar los suelos 

contaminados por HAPs. Ruberto et al. (2006) encuentran que una combinación de 

bioaumentación con un consorcio y la bioestimulación con nutrientes orgánicos causó una 

eliminación del 46,6% de 1,744 mg/kg en suelo de fenantreno después de 56 días de 

incubación en suelo antártico. 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 días. En comparación con estudios previos, 

en nuestro estudio se logró la eliminación del 75 al 86% de total de HAPs (268.23 mg/kg) 

después de 110 días de tratamiento con el consorcio formado, naturalmente la 

biodegradación es el resultado tanto del metabolismo bacteriano, como del 

cometabolismo fúngico (Mueller et al., 1989).  

La eliminación tanto de HAPs totales como de cada HAP son mayores con el consorcio 

que lo que reportan Byss et al (2008) con tratamientos fúngicos, la diferencia más notable 

se observa en los HAPs de APM (200 mg/kg) con una incubación de 120 días. En general 

se acepta que la biodegradación de HAPs de BPM es mucho más rápida y extensa que la 

de los de APM (Nam et al., 2001). En este estudio se registró una alta degradación de 

HAPs de APM con el consorcio, también Li et al. (2009), observan que la biodegradación 

de HAPs de 5 y 6 anillos fue significativamente mayor que la de 2 a 4 anillos. En el 

presente estudio la degradación 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 degradación 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 biorremediación de suelos contaminados con HAPs. 
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VIII CONCLUSIONES 

 Las cepas bacterianas aisladas degradan HAPs de un suelo contaminado con petróleo. 

 O. intermedium y P. pnomenusa aumentan su capacidad de degradación al aumentar 

la concentración de HAPs. 

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

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

 P. ostreatus aumenta la degradación extracelular de HAPs al aumentar las 

concentraciones de estos xenobióticos, bajo condiciones de cultivo líquido. 

 P. ostreatus crece en un suelo contaminado con petróleo, además tiene alta eficiencia 

de degradación de HAPs. 

 O. intermedium y P. ostreatus coexisten en un suelo contaminado con crudo, y son 

capaces de biodegradar sinérgicamente HAPs. 

 El consorcio O. intermedium-P. ostreatus es una alternativa de remediación para la 

restauración de suelos afectados con HAPs y es ambientalmente seguro y 

económicamente viable. 
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XIX RECOMENDACIONES 

De acuerdo a la degradación de HAPs alcanzada por el consorcio O. intermedium-

Pleurotus ostreatus en suelo contaminado con petróleo, se propone realizar otros 

estudios para degradar otros agentes xenobióticos con este consorcio, además 

desarrollar tecnologías in situ para la remediación de suelos contaminados por 

hidrocarburos y otros contaminantes. Así como también, evaluar otras especies de 

hongos de la pudrición blanca y preparar nuevos consorcios que permitan remediar 

áreas afectadas por estos y otros xenobióticos con mayor eficacia. 

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

investigaciones:  

 Realizar investigaciones con nuevos hongos de la pudrición blanca para el 

tratamiento de suelos. 

 Realizar estudios sobre la disminución de toxicidad en suelos tratados con el 

consorcio. 

 Realizar un tren de tratamiento con las cepas bacterianas estudiadas, para 

poder aprovechar al máximo las capacidades de degradación que presentaron 

a diferentes concentraciones. 

 Estudiar en conjunto las cuatro cepas bacterianas y evaluar si se puede 

conformar un consorcio o presentan antagonismo. 

 Realizar pruebas en campo  con el consorcio. 
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ANEXOS 

 

ANEXO A 

Análisis de varianza factorial en los factores y sus interacciones (variable % degradación). 

ANOVA 

 df MS P Significancia 

Principales efectos 

Inoculo (A) 4 52700.8716 .0001 *** 

Tiempo (B) 2 11072.5076 .0001 *** 

Concentración (C) 1 1013.3778 .0001 *** 

Interacción 

A*B 8 7620.5024 .0001 *** 

A*C 4 1849.4200 .0001 *** 

B*C 2 99.43822 .0001 *** 

A*B*C 8 108.8473 .0001 *** 

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 

CONT2 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 

significativa 

Tratamiento Media N Diferencia 

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 8.5333 3 O 

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 54.5333 3 G T25 6.0000 3 QR 

T13 53.3000 3 G T24 4.5000 3 RS 

T16 53.1333 3 G T29 4.3000 3 ST 

T9 48.2333 3 H T20 3.6333 3 ST 

T10 45.1000 3 I T22 2.8667 3 TU 

T4 40.8667 3 J T19 1.4333 3 UV 

T1 33.7667 3 K T23 1.3000 3 UV 

T7 30.2000 3 L T21 1.1000 3 V 

Para T ver tabla 5.4 

 

 

 




