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RESUMEN  

Los hidrocarburos policíclicos aromáticos (HPAs) son sustancias liposolubles que se forman como 

consecuencia de la combustión, el tratamiento del carbón residual, y la actividad petro-química, 

entre otras causas. Por otra parte, los compuestos farmacéuticos son sustancias bioactivas con 

una amplia distribución ambiental como consecuencia de su extensivo uso, incluso indiscriminado. 

En los últimos años, existe un interés creciente en el uso de la biotecnología con el objetivo de 

restaurar los ecosistemas contaminados con xenobióticos. En la literatura son pocos los reportes 

que hablan de los hongos extremófilos para la remoción de contaminantes, a pesar de que muchos 

ambientes contaminados con HPAs y compuestos farmacéuticos presentan características 

fisicoquímicas extremas, como elevada salinidad. Esta peculiaridad constituye un desafío 

adicional para las estrategias de biorremediación, y demandan del uso de organismos 

extremófilos. El objetivo del presente trabajo es: Evaluar en condiciones hipersalinas, tanto en 

medios sintéticos como en aguas residuales, la remoción de hidrocarburos policíclicos 

aromáticos y compuestos farmacéuticos, mediante las cepas halófilas Aspergillus sydowii-like H1 

y Aspergillus destrudens EXF-10411. En este trabajo se caracterizaron las actividades 

enzimáticas lacasa, esterasa y peroxidasa, durante la remoción de los contaminantes, y 

finalmente, se evaluó la remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos en mezclas y en 

presencia de condiciones hipersalinas (>1M NaCl). La toxicidad residual post-tratamiento se 

evaluó a través de ensayos de germinación de plántulas de pepino (Cucumis sativus). Ambas 

cepas demostraron ser efectivas en la remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos en 

presencia de condiciones hipersalinas; también fueron capaces de expresar enzimas 

extracelulares (lacasas, esterasas y peroxidasas) en estas condiciones. Siendo este el primer 

estudio que reporta la remoción de estos xenobióticos en condiciones de halofilia. 
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ABSTRACT 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (HPAs) are liposoluble substances that are formed because of 

combustion and the treatment of residual carbon, among other causes. On the other hand, 

pharmaceutical compounds are bioactive substances with a wide environmental distribution 

because of their extensive, even indiscriminate use. In recent years there is growing interest in the 

use of biotechnology with the aim of restoring ecosystems contaminated with xenobiotics. In the 

literature there are practically no reports on the potential of extremophile fungi for the removal of 

contaminants, although many environments contaminated with HPAs and pharmaceutical 

compounds have extreme physical-chemical characteristics, such as high salinity. These 

peculiarities constitute an additional challenge for bioremediation strategies and demand the use 

of extremophile organisms. The aim of the present work is: To evaluate, in hypersaline conditions, 

in both synthetic media and wastewater, the removal of aromatic polycyclic hydrocarbons and 

pharmaceutical compounds, by the halophilic strains Aspergillus sydowii-like H1 and Aspergillus 

destrudens EXF-10411. While Aspergillus sydowii-like H1 is a moderate halophilic fungus, 

Aspergillus destrudens EXF-10411 is an obligate halophilic fungus. In this work the enzymatic 

activities (laccase, esterase and peroxidase), were characterized during the removal of 

contaminants, and finally, the removal of HPAs and pharmaceutical compounds in mixtures in the 

presence of hypersaline conditions (> 1M NaCl) was evaluated. Post-treatment was evaluated 

through germination trials of cucumber seeds (Cucumis sativus). Both strains proved to be effective 

in the removal of HPAs and pharmaceutical compounds in the presence of hypersaline conditions, 

they were also able to express extracellular enzymes (laccases, esterases and peroxidases) under 

these conditions. This being the first study investigating the removal of these xenobiotics in 

halophilic conditions. 
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CAPÍTULO 1. INTRODUCCIÓN 

En términos ecológicos la contaminación ambiental se considera como el resultado del 

desequilibrio producido por la presencia, en cantidades críticas, de un agente externo dentro 

de un sistema particular. La existencia de estos agentes causa efectos no deseados y se 

refleja en el equilibrio biótico y abiótico de un ecosistema determinado (Fernández et al., 

2009). El desarrollo industrial de las últimas décadas ha implicado la liberación de grandes 

cantidades de compuestos químicos residuales, entre los que se destacan los HPAs y los 

compuestos farmacéuticos, los cuales presentan una elevada toxicidad y limitada posibilidad 

de biodegradación en los ecosistemas naturales (Majeau et al., 2010). 

Hasta la fecha existen numerosos estudios relacionados con la 

biodegradación/mineralización de estos compuestos, fundamentalmente en géneros 

bacterianos y hongos basidiomicetos, específicamente en aquellos conocidos como hongos 

de la podredumbre blanca (Bonugli-Santos et al., 2015). Sin embargo, para los ascomicetos 

y los hongos halófilos no existen estudios realizados. Los hongos poseen una gran 

versatilidad fisiológica que les permite realizar cambios en los ambientes que colonizan, 

deoendiendo de las características del sustrato y de las condiciones ambientales excistentes. 

Hasta la fecha se ha reportado que hongos de la podredumbre blanca, como es el caso de 

Phanaerochaete sp. y Trametes sp., son capaces de crecer en presencia de hasta 30 mg/L de 

HPAs (pireno y fenantreno) pero en medios suplementados con extracto de malta. Ambos 

microorganismos en presencia de estos compuestos presentan un porcentaje mínimo de inhibición 

en su crecimiento, por lo que fueron propuestos como agentes potenciales para la biodegradación 

de HPAs (Lee, et al., 2014). Estos hongos descomponen estos compuestos mediante la utilización 

de las enzimas extracelulares como lacasas y peroxidasas (Haritashi and Kaushik, 2009). Las 

especies del género Aspergillus se consideran dentro de un grupo importante para el estudio de 

la degradación de HPAs tanto de bajo peso molecular (2 o 3 anillos aromáticos) como de alto peso 

molecular (4 a 7 anillos aromáticos) (Haritashi, et al., 2009). Especialmente, se han aislado y 

descrito algunas especies del género Aspergillus como halotolerantes o halófilas, entre las que se 

encuentran A. niger, A. sydowii, A. flavus, A. tubingensis y A. versicolor. Aspergillus destaca de 

otros microorganismos debido a que algunas especies pueden crecer en condiciones extremas de 
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cultivo como, por ejemplo: amplios intervalos de temperaturas (10-50°C), pH (2-11) y salinidad (0-

34%), entre otras (Meyer et al., 2011).  

Estudios previos realizados por Batista-García y colaboradores del 2014 al 2016, están enfocados 

a la búsqueda de hongos halófilos y halotolerantes con actividades ligninolíticas. Lograron aislar 

cepas filamentosas, las cuales fueron identificadas como Aspergillus sydowii-like H1, Cadophora 

sp. TS2, Emericellopsis sp. TS11 y Pseudogymnoascus sp. TS12 y Aspergillus destrudens EXF-

10411 atendiendo a criterios taxonómicos, micromorfológicos y moleculares. Experimentos 

realizados mostraron un crecimiento de estas cepas ante la presencia de elevadas 

concentraciones de NaCl y la capacidad de producir enzimas extracelulares como peroxidasas, 

celulasas, esterasas y lacasas (Batista-García et al., 2014). Adicionalmente estas cepas halófilas 

crecen en medios hipersalinos con benzo (a) pireno o fenantreno como única fuente de carbono 

(concentración final 10 ppm) (Batista-García et al., 2017). Cabe destacar que estas 

características son de gran importancia para el uso de estas cepas en procesos de 

biorremediación de ambientes contaminados con HPAs, debido a la presencia en aguas 

residuales de altas concentraciones de NaCl (> 0.5M) ocasionada por la acumulación de 

HPAs. 

Para el caso específico de Aspergillus sydowii-like, adicionalmente a las potencialidades 

mencionadas anteriormente, también podemos agregar que fue aislado de la fermentación de un 

lote de bagazo de caña de azúcar. Estudios realizados ante la presencia de diferentes 

concentraciones de NaCl mostraron, que las actividades enzimáticas no variaban; se evidenciaron 

actividades de celulasas, esterasas, peroxidasas y lacasas. Batista y colaboradores en 2017 

evidenciaron que A. sydowii-like es capaz de crecer en presencia de xenobióticos presentes en 

aguas residuales, sin embargo, se requiere continuar la caracterización de cómo este hongo crece 

con HPAs como única fuente de carbono y cuáles son las actividades enzimáticas que requiere 

para poder metabolizarlos. A. destrudens por su parte, cuenta hasta la fecha con poca información. 

Se conoce que necesita para su crecimiento concentraciones de NaCl de 1.89 M, que fue aislado 

de la superficie de una pintura de caballete (cuadro) y que tiene la capacidad de soportar estrés a 

bajas o ninguna concentración de agua, por lo que se considera un bi-extremófilo (xerófilo y 

halófilo). 
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Hasta la fecha existen algunos estudios realizados por los laboratorios de Fisiología Molecular 

de Hongos Extremófilos del Centro de Investigación en Dinámica Celular de la UAEM 

(México), el Departamento de Biología de la Facultad de Biología de la Universidad de 

Ljubljana (Eslovenia) y el Departamento de Ingeniería Civil de la Universidad de Sherbrooke 

(Canadá), enfocados en determinar la tolerancia de cepas halófilas y halotolerantes ante la 

presencia de diferentes HPAs y compuestos farmacéuticos en diferentes concentraciones de 

salinidad, sirviendo de precedente para profundizar en los estudios referentes a los 

mecanismos enzimáticos presentes en los procesos de biodegradación ante concentraciones 

de NaCl  0.5 M, concentración final de HPAs: 100 ppm de una relación 1:1 de benzo (a) 

pireno y fenantreno) y de concentraciones establecidas de una mezcla de compuestos 

farmacéuticos por cepas pertenecientes a la división Ascomycota. Lo mencionado 

anteriormente nos muestra el camino ya recorrido y el que nos queda por recorrer en la 

búsqueda de los mecanismos bioquímicos presentes en las cepas en estudio, brindando de 

esta forma la importancia de las mismas en los procesos de biorremediación de ambientes 

contaminados con xenobióticos. 
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CAPÍTULO 1. ANTECEDENTES 

1.1. Hidrocarburos y contaminación 

Los hidrocarburos son compuestos formados únicamente por carbono e hidrógeno; sus 

cadenas de átomos de carbono pueden ser lineales o ramificadas y abiertas o cerradas. 

Atendiendo a la naturaleza de los enlaces entre los átomos de carbono, los hidrocarburos 

pueden clasificarse en dos tipos: alifáticos y aromáticos (Figura 1). Los hidrocarburos 

alifáticos carecen de anillos aromáticos y se clasifican en alcanos, alquenos y alquinos, en 

dependencia del tipo de enlace presente entre los átomos de carbono: simple, doble y triple, 

respectivamente. Los hidrocarburos aromáticos presentan fusionadas una o varias moléculas 

de benceno, los cuales pueden presentar sustituyentes como azufre, nitrógeno u otros grupos 

químicos como grupos amidas, aminas, y carboxilos, entre otros (E. Clar, 1964 y Revista 

Petroquímica, 2016).  

                               Figura 1. Clasificación de los hidrocarburos. 

La contaminación por hidrocarburos se puede evidenciar en diferentes ecosistemas, tales 

como: ríos, lagos, mares, suelos y aire (Carrera et al., 2001). De manera general el aire es la 

vía principal de exposición a los hidrocarburos, ya que los mismos se encentran en estado 
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gaseos en el aire y esto les permite depositarse en el suelo y/o en los cuerpos de agua. La 

deposición de los hidrocarburos en general está relacionada con sus propiedades 

fisicoquímicas, siendo capaces de adherirse, sedimentarse y/o solubilizarse parcialmente en 

dependencia de su peso molecular y complejidad estructural. La solubilidad de los 

hidrocarburos es inversamente proporcional a su peso molecular (Benavides et al. 2006). Una 

vez que los hidrocarburos se encuentran en los ecosistemas y se concentran en las cadenas 

tróficas, provocan afectaciones celulares y sistémicas en los organismos y, por tanto, pueden 

generar respuestas demográficas como cambios en el tamaño y crecimiento de las poblaciones 

de aquellas especies más vulnerables y/o susceptibles. Ejemplo de estas afectaciones se 

evidencia en los mamíferos marinos, los cuales al ingerir grandes cantidades de hidrocarburos 

sufren daños en su tracto respiratorio y la mucosa digestiva por efecto de estos contaminantes, 

los cuales les pueden ocasionar su muerte (Rodríguez-Trigo et al., 2007). 

La contaminación de las aguas por hidrocarburos es una consecuencia generada, principalmente, 

por la actividad del hombre, siendo motivo de preocupación la velocidad con la que a diario se 

deterioran los ecosistemas acuáticos debido a la contaminación generada por el aumento de las 

actividades antropogénicas en las últimas décadas (Gupta et al. 2015). La generación de residuos 

inorgánicos y orgánicos (Stauffer 2013) por parte de las industrias como la petroquímica, la 

farmacéutica, de insecticidas y fertilizantes, entre otras, han ocasionado uno de los problemas 

más serios en materia de contaminación, donde los hidrocarburos (Martínez-Prado et al. 2011), 

juntos a otros contaminantes, como por ejemplo los compuestos farmacéuticos (Escobar 2002; 

Kraemer et al. 2001), se encuentran entre los problemáticos. 

La estructura y propiedades químicas de los hidrocarburos definen su toxicidad. Los HPAs y los 

asfaltenos constituyen los hidrocarburos de mayor peso molecular y complejidad química. En 

particular, los HPAs han sido extensamente estudiados debido a sus propiedades químicas, 

toxicológicas y de biodegradación, las cuales los definen como un grupo de contaminantes 

ambientales estables y persistentes, que se consideran xenobióticos, con bajas tasas de 

biodegradación microbiana. 
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1.2. Hidrocarburos policíclicos aromáticos 

Los hidrocarburos policíclicos aromáticos se caracterizan por ser estructuras formadas por 

dos o más moléculas fusionadas de benceno. Son sustancias lipófilas, volátiles, persistentes 

en los ecosistemas y los procesos de fotooxidación ocacionan una inestabilidad 

fotoquímicamente en los mismos; la cual se acentúa con el aumento de su masa molecular 

(Clar, 1964; Patnaik, 1999). Presentan características generales como, altos puntos de fusión 

y ebullición y baja solubilidad en agua. Estudios realizados por Velasco y Sepúlveda en 2003, 

demuestran que el aumento en el número de los anillos de benceno unidos disminuye la 

solubilidad y aumenta la hidrofobicidad (Wilson & Jones 1993). La estructura tridimensional de los 

HPAs se describe como un sistema de enlaces π circular. Los electrones π son móviles y circulan 

en el plano del anillo de tal manera que la densidad de electrones está uniformemente distribuida 

en los planos ubicados por encima y por debajo del anillo (deslocalización) (Figura 2).  

Figura 2. Estructura tridemencional del benceno con enlaces π por encima y por debajo del anillo.  

Esta propiedad les confiere una mejor estabilidad química y hace que la estructura de la molécula 

sea diferente a la estructura de moléculas no aromáticas, aunque similares. Es por esta razón que 

los compuestos aromáticos tienden a mantener su estructura electrónica y conformación, debido 

a que sufren de reacciones de sustitución aromática pero no de adición electrofílica (Jakszyn et 

al., 2006; Agudo A, 2010; Schmidt et al., 2010). 

Los HPAs pueden generarse a partir de fuentes naturales como los incendios forestales 

(Ejemplo: benzo (a) pireno (BaP)) y/o a partir de fuentes antropogénicas como la quema de 

combustibles fósiles, madera, basura, la incineración de residuos sólidos municipales 

(Ejemplos: benzo (a) pireno, benceno, tolueno, xileno) y los derrames de petróleo (Ejemplos: 
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fenantreno (Fen), benceno) (Kaushik y Haritash, 2006) (Figura 3). La descomposición térmica 

de moléculas orgánicas, la combustión incompleta a altas temperaturas (500–800 °C) o la 

sujeción de material orgánico a bajas temperaturas (100–300 °C) por largos períodos de 

tiempo son otras de las fuentes que generan HPAs (Patnaik, 1999). Generalmente, el contenido 

de BaP es mayor y alcanza valores máximos en el aire situado en la parte superior de los hornos 

en fábricas de electrodos de grafito, plantas de aluminio y fundiciones, entre otras. El aire situado 

en la parte superior de los canales de humos y del precipitado de alquitrán es extremadamente 

rico en este compuesto como se mencionó anteriormente, con concentraciones de hasta 500 

mg/m3 de BaP (Mastandrea et al., 2005). 

                                   Figura 3. Ejemplos de fuentes que generan HPAs.  

Los HPAs son carcinógenos y mutágenos (Petit et al., 2013; Yang et al. 2015; Long et al. 2016; 

Madeen et al. 2016), en particular los compuestos de cinco y seis anillos de benceno unidos (IARC, 

International Agency for Research on Cancer y la IARC Working Group on the Evaluation of 

Carcinogenic Risks to Humans, 2010).  

Estudios en mamíferos han demostrado que la ingesta de HPAs está favorecida por la alta 

solubilidad lipídica que presenta el tracto gastrointestinal de estos animales (Heitkamp et al. 1988). 

A mayor número de anillos de benceno, mayor será la toxicidad de los HPAs debido a su alto peso 

molecular (Cerniglia 1992; Gupta et al. 2015). Los HPAs provocan carcinogenicidad al entrar en 

contacto con el organismo, lo cual ocasiona que la actividad metabólica iniciada forme aductos 

entre los HPAs y el ADN (Who, 2010; Shemer et al., 2007), ocasionando mutaciones en genes 

críticos como el p53 (gen supresor de tumores) finalizando con la ocurrencia de mutaciones 

(Krewski et al., 1989; Jones et al., 2000). Estudios en animales muestran afectaciones en una gran 

variedad de tejidos, como los pulmones, la piel, el hígado y el riñón ocasionadas por la exposición 

a HPAs (Dasenbrock et al. 1996). También se han realizado estudios de medición de los niveles 
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de HPAs en muestras pulmonares extraídas en autopcias de fumadores y no fumadores, en los 

cuales se ha evidenciado la formación de epóxido de bapiridiol resultante de la bioactivación 

metabólica del BaP mediante citocromos P450 1A1. El epóxido de bapiridiol obtenido se une al 

ADN para formar bapiperidiol-epóxido-ADN, cuyo nivel se puede utilizar como biomarcador para 

evaluar la exposición de los seres humanos al BaP (Lodovici et al. 1998; Vázquez Gómes et al., 

2016). 

Los HPAs también se caracterizan por ser disruptores endécrinos, a pesar de que los estrógenos 

endógenos presentan mayor potencialidad que éstos. Hasta el momento, no ha sido dilucidado si 

los humanos reciben un efecto estrogénico neto ante la presencia de HPAs (Liehr JG, 2000). Sin 

embargo, sí se conoce que compuestos químicos como los pesticidas, dioxinas, furanos y bifenilos 

policlorados, presentan actividad estrogénica in vitro. Alteraciones causadas en el funcionamiento 

normal de las hormonas esteroideas naturales, promueven o interfieren en las modificaciones de 

estas hormonas. Alteraciones en el número de receptores y se predisponen estos tejidos a 

posteriores respuestas anormales. Numerosos estudios han asociado diversas patologías 

observadas en distintas especies animales con la exposición a disruptores endócrinos. Entre los 

estudios podemos evidenciar las alteraciones de la función tiroidea en aves y peces; la disminución 

de la fecundidad en aves, peces, moluscos y mamíferos; la disminución de la eficacia en el proceso 

de incubación en peces, aves y tortugas; la desmasculinización y feminización de los machos en 

peces, aves y mamíferos; la desfeminización y masculinización de las hembras en peces, 

gasterópodos y aves; y alteraciones del sistema inmune en aves y mamíferos (Sherigan García, 

2014). 

La actividad genotóxica de los HPAs está relacionada con el aumento de su peso molecular, 

ya que al presentar mayor número de anillos de benceno, se dificulta el proceso de ruptura de los 

mismos en los organismos. Las características genotóxicas una vez que han sido transformados 

los HPAs, se manifiestan en intermediarios capaces de unirse covalentemente al ADN 

(Hussein and Mona, 2016). La oxidación de estos HPAs como se mencionó anteriormente origina 

los epóxidos (Esra, 2016). Entre los HPAs más peligrosos destacan los derivados de 

antraceno, como el benzo (a) pireno y dibenzeno (a, h) antraceno (Vives et al., 2001). La 

estructura del benzo (a) pireno presenta una región en su estructura con capacidad de captar 

electrones, lo que le permite con moléculas complejas como el ADN. El BaP es de los HPAs 
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más estudiado en modelos de experimentación. Produce tumores en diferentes tejidos, 

dependiendo de las especies sometidas en los ensayo y la vía de aplicación. En el BaP ha sido 

probada su carcinogenicidad por inhalación, produciendo tumores pulmonares en el hamster chino 

(Cricetulus griseus) y en ratas (Sprague Dawley) (Monroy et al., 2005; ATSDR, 2012). Existen 

también estudios realizados con la microalga marina Dunaliella tertiolecta para determinar el 

daño genotóxico provocado ante la exposición a diferentes concentraciones de BaP (1.0, 3.2 y 3.8 

μg·L-1), observándose conglomerados de moléculas de ADN (Montoya, 2011).  

Los HPAs presentes en el ambiente están propensos a procesos como volatilización, 

fotooxidación, oxidación química, adsorción por partículas del suelo y, degradación fúngica y 

microbiana en general (Hussein y Mona, 2016) (Figura 4). En la actualidad se han identificado 

aproximadamente 100 HPAs potencialmente carcerígenos (National Toxicological Program 

(NTP), 2002). El Comité Mixto de la Organización de las Naciones Unidas y la Organización 

Mundial de la Salud de conjunto con expertos en Aditivos Alimentarios (JECFA, 2005) y el 

Grupo de Expertos de Contaminantes de la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaria 

(EFSA, 2008) han determinado que 16 de estos 100 HPAs son indiscutiblemente genotóxicos 

y carcinógenos para el ser humano (Pelkonen y Nebert, 1982; Habe y Omori 2003). Estos 

hidrocarburos son clasificados como HPAs de alto peso molecular, los cuales se caracterizan 

por presentar dos o más anillos de benceno unidos, que pueden ser absorbidos por el suelo 

y los sedimentos (fluoreno, fenantreno y antraceno y derivados), propiedad que los define 

como compuestos recalcitrantes para el ambiente con limitadas potencialidades de 

biotransformación (Bisht et al., 2015). 
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Figura 4. Movilidad de los HPAs en el ambiente. 

En la Tabla 1 podemos encontrar algunas de las características fisicoquímicas de los 16 HPAs 

clasificados como prioritarios. Estudios realizados han indicado que los compuestos de uno, dos 

y tres anillos aromáticos son tóxicos agudos (Sims et al. 1983). Muchos de los HPAs son 

caracterizados como carcinógenos, por lo que es importante el estudio de los mismos como 

contaminantes ambientales (Yang et al. 2015; Long et al. 2016; Madeen et al. 2016).  

Tabla 1. Propiedades de los 16 HPAs incluidos en la lista de contaminantes prioritarios de la US-

EPA. 

Compuestos 
No de anillos 

aromáticos 

Peso 

molecular 

Solubilidad en agua 

(mg/L) 

Factor 

carcinogénico 

Naftaleno 

 

2 128 31.7 0.001 

Acenaftileno 

 

3 152 16.1 0.001 

Acenafteno 

 

3 154 3.9 0.001 

Fluoreno 

 

3 166 1.8 0.001 

Fenantreno 

 

3 178 1.3 0.001 

Antraceno 

 

3 178 0.07 0.01 

Flouranteno 

 

4 202 0.26 0.001 

Pireno 4 202 0.14 0.001 
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Benzo (a) antraceno 

 

4 228 0.002 0.1 

Criseno 

 

4 228 0.0006 0.01 

Benzo (b) flourantreno 

 

5 252 0.0012 0.1 

Benzo (κ) flourantreno 

 

5 252 0.00055 0.1 

Benzo (α) pireno 

 

5 252 0.0033 1 

Dibenzo (a,h) antraceno 

 

6 278 0.0005 5 

Indeno (1,2,3 cd) pireno 

 

6 276 0.062 0.1 

Benzo (g,h,i) perileno 

 

6 276 0.00026 0.01 

Entre los HPAs de alto peso molecular encontramos el benzo (a) pireno (BaP). Éste ha sido 

clasificado por la EPA como un contaminante prioritario, clasificación basada en su 

carcinogenicidad (Tabla 1) y toxicidad aguda. Estudios realizados con BaP en ratones hembras 

Balb/c han demostrado la carcinogenicidad de este HPA, evidenciándose afectaciones durante el 
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embarazo como: dificultades para reproducirse, defectos de nacimiento y peso corporal disminuido 

(Alfonso Díaz, 2016). Los niveles de BaP presentes en el medio ambiente son considerados a la 

hora de elaborar regulaciones de evaluación ambiental y saneamiento a nivel internacional 

(Juhasz and Naidu 2000). Oteropaternina y colaboradores en el 2013, demostraron que la 

microalga Chorella vulgaris disminuye la producción de clorofila, al ser expuestas a 

concentraciones de fenantreno mayores a 1 µg/L, una concentración cercana a la detectada en 

aguas residuales asociadas a la extracción petrolera (entre 1,1 y 9,3 µg/L) (Gordillo et al., 2006). 

Existen organismos capaces de degradar HPAs de bajo peso molecular, sin embargo, muy pocos 

son los géneros microbianos que han demostrado tener capacidad de degradar HPAs de alto peso 

molecular, como es el caso del BaP (Juhasz and Naidu 2000). Históricamente, tanto el benzo (a) 

pireno como el fenantreno se han utilizado ampliamente como HPAs modelos para los estudios 

de biodegradación y toxicidad a nivel de laboratorio. Una vez que el benzo (a) pireno y el 

fenantreno se encuentran en los ecosistemas acuáticos mediante procesos como 

evaporación, disolución, dispersión, emulsificación, fotooxidación y degradación microbiana, 

estos HPAs pueden moverse a otros ecosistemas. Para el caso del benzo (a) pireno y 

fenantreno específicamente presente en las columnas de agua, la sedimentación constituye 

el mecanismo de remoción primario (Cerniglia, 1992), lo cual provoca su acumulación en 

determinadas superficies favoreciendo de este modo su permanencia por largos períodos de 

tiempo. 

 

 

1.3. Fenantreno y benzo (a) pireno 

El benzo (a) pireno y el fenantreno han sido ampliamente estudiados debido a la presencia 

de ambos en diferentes ecosistemas. En ambientes contaminados éstos se encuentran en 

concentraciones elevadas, resultando de gran importancia su monitoreo, ya que debido a sus 

propiedades fisicoquímicas es que se encuentran en concentraciones elevadas. El BaP se ha 

encontrado en el aire en concentraciones de 0.1 ng/m3 y en la atmósfera urbana contaminada, 

llega a alcanzar valores de miles de veces superiores (Mastandrea et al., 2005). El fenantreno 
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predomina entre los HPAs aislados de las muestras de aire tomadas en industrias del gas y del 

coque, incluso en las instalaciones modernas. 

El fenantreno (Fen) es considerado junto con el fluoranteno y benzo (a) pireno entre los 

principales hidrocarburos que ocasionan contaminación atmosférica porque puede constituir 

hasta el 49% de los HPAs presentes en el ambiente (Orliski, 2002; Shimada et. al., 2004; Tang 

et al., 2005 y Nizetto et. al., 2008). El fenantreno se compone por tres anillos aromáticos 

unidos de benceno y se clasifica como un HPA de bajo peso molecular. Se emplea 

frecuentemente como HPA modelo para estudiar los efectos carcinogénicos en diferentes 

sistemas (Pelkonen y Nebert, 1982; Narro et al., 1992; Yang et al. 2015; Long et al. 2016; 

Madeen et al. 2016). Estudios realizados por Stephen S. Hecht en 2011, mencionan que el 

fenantreno es uno de los 18 HPAs presentes en el humo del tabaco, este provoca mutaciones 

en el ADN. Adicionalmente se ha utilizado el fenantreno para estudiar su efecto potencial 

sobre poblaciones microbianas. Este HPA induce cambios en la cromatina y es considerado un 

potente inhibidor de la comunicación intracelular y la respiración mitocondrial (Weis et al., 1998) 

en organismos como primates, roedores neonatales, humanos y ratas (Pariante y Lightman, 2008).  

Resultados obtenidos en monitoreos de calidad de las aguas, en la región de la Orinoquia 

colombiana utilizadas en los procesos de extracción de hidrocarburos, indican que los niveles de 

fenantreno pueden llegar hasta 134 µg/L en el agua residual asociada a la producción. Una vez 

que estas aguas son sometidas a los tratamientos establecidos en las industrias petroleras, estas 

concentraciones de fenantreno bajan a valores no detectables (<0,22 µg/L), aunque en ocasiones 

se han reportado concentraciones cercanas a 7 µg/L (Otero-Paternina et al., 2013). Cabe destacar 

entonces, la importancia de mejorar los procesos para la eliminación de HPAs en los desechos de 

las aguas residuales de las industrias. El uso combinado de métodos biológicos con fisicoquímicos 

resulta importante en la actualidad, obteniéndose de este modo una estrategia robusta para la 

eliminación de compuestos recalcitrantes como es el caso de los xenobióticos. 

Por su parte, el benzo (a) pireno (BaP) es un HPA de alto peso molecular compuesto por 

cinco anillos unidos de benceno. La persistencia en el ambiente de este HPA es de gran 

importancia ambiental (National Toxicological Program (NTP), 2002) debido a las 

características que presenta el mismo y la bioacumulación en los diferentes ecosistemas como 

es el caso de suelos, aguas y aire (McElroy et al., 1989). Referente a los efectos mutagénicos 

javascript:void(0);
javascript:void(0);


21 
 

y carcinogénicos de este HPA, se ha demostrado la inducción de aberraciones microsomales en 

peces cebras, así como hiperplasia y neoplasia epidermal, provocando afectaciones en la biota 

presente en los ecosistemas acuáticos (Montoya, 2011).  

El BaP es el HPA más estudiado, debido a que es representativo de los efectos causados por los 

HPAs de alto peso molecular. Este hidrocarburo se encuentra presente en asfaltos y forma parte 

de los gases de escape de los automóviles, humo de tabaco, aceites minerales, aceites 

usados de motor y de equipos dieléctricos. Es un compuesto altamente soluble en solventes 

apolares como benceno, tolueno, xileno, ciclohexano y éter, pero poco soluble en etanol, 

metanol y casi insoluble en agua (0.1 g/100 mL) (Schmidt et al., 2010). Cerniglia y 

colaboradores en 1986, evidenciaron se estabilidad relativa, sin embargo tanto la luz como el 

oxígeno ambiental lo pueden descomponer. Estudios realizados con BaP en la rizosfera vegetal 

de leguminosa guaje (Leucaena leucocephala), han demostrado la acumulación de este HPA en 

las raíces de las plantas modificando sus exudados y la población de microorganismos presentes 

en su rizosfera (Reilley et al 1996; Binet et al 2000; Rivera-Cruz 2001).  

El BaP es liposoluble, lo que no solamente facilita su adherencia a la grasa de los alimentos, sino 

también favorece su difusión y transporte a través de las membranas celulares de animales y 

específicamente de los mamíferos. Cuando se ingiere con los alimentos se absorbe en el intestino, 

pero también puede ingresar al organismo por fuentes no alimenticias, por ejemplo, por medio de 

los pulmones al ser inhalado, debido a que el compuesto en mención es altamente volátil o por 

vía cutánea. Su insolubilidad en agua provoca que los lípidos formen micelas con sales biliares 

para su digestión intestinal y posterior absorción de los productos de la misma (Henkjan, 2001), 

ya que la mayoría de los compuestos hidrofóbicos que ingresan al tracto gastrointestinal no 

pueden disolverse en el medio acuoso. Algunos factores involucrados en los procesos de digestión 

y absorción de los lípidos de la dieta, tales como la presencia de sales biliares, también afectan la 

absorción de los HPAs (Who, 2010).  

 

1.4. Compuestos farmacéuticos  
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Los compuestos farmacéuticos (PhCo) son sustancias químicas sintéticas o naturales que 

constituyen los núcleos bioactivos de las formulaciones de los medicamentos. Son un grupo 

de sustancias muy heterogéneo cuyos principios activos son diseñados para provocar efectos 

farmacológicos inmediatos, tempranos, tardíos, acumulativos y de largo plazo, entre otros. 

Los medicamentos se han convertido desde décadas en productos imprescindibles debido a 

los beneficios significativos que reportan para la sociedad. Sin embargo, se consideran 

contaminantes o xenobióticos emergentes del siglo XXI. La presencia de éstos en cuerpos de 

aguas potables aumenta la importancia del estudio de los mismos según la Organización 

Mundial de la Salud (OMS). 

La liberación de PhCo a ambientes acuáticos se produce a través de varias vías, entre las que 

podemos mencionar: vertimiento de aguas residuales domésticas, descargas hospitalarias, 

disposición inapropiada de los fabricantes, plantas de tratamiento de aguas residuales y plantas 

de tratamiento de agua municipales. En comparación con las aguas residuales domésticas, los 

efluentes hospitalarios generalmente presentan mayores frecuencias de detección y 

concentraciones de productos farmacéuticos (Kosma et al. 2010 y Yang et al. 2017).  

Los PhCo son generalmente absorbidos por los seres vivos una vez ingeridos; posteriormente son 

degradados metabólicamente. Sin embargo, las fracciones significativas de las sustancias 

originales a menudo se excretan a través de la orina o las heces en las aguas residuales crudas, 

que pueden o no ser tratadas (Quesada et al., 2009). Los PhCo pueden clasificarse en diferentes 

grupos de acuerdo con sus propiedades y propósitos, entre los que podemos encontrar 

antibióticos, hormonas, analgésicos, antiinflamatorios, reguladores de lípidos en sangre, β-

bloqueantes y fármacos citostáticos (Figura 5) (Yang et al. 2017), dentro de los cuales existen 

medicamentos que son de uso frecuente como la penicilina, la estrona, y el ibuprofeno, entre otros 

(Quesada et al., 2009 y Yang et al. 2017). 
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Figura 5. Compuestos farmacéuticos más frecuentes encontrados en el medio ambiente (Quesada 

et al., 2009). 

Es de vital importancia el estudio de los compuestos antiinflamatorios no esteroideos, debido a la 

abundancia en aguas residuales de los mismos (Verlicchi et al., 2012). Estos PhCo son 

bloqueadores de las enzimas ciclooxigenasas (COX) que catalizan la síntesis de diferentes 

prostaglandinas a partir del ácido araquidónico. Entre los antiinflamatorios tradicionales, los más 

ampliamente utilizados en Europa son el ibuprofeno, el naproxeno y el diclofenaco. El ibuprofeno 

también es uno de los diez medicamentos más vendidos a nivel mundial (Khetan y Collins, 2007). 

El 30% de los medicamentos son diseñados para mantener su estructura química durante 

largos períodos de tiempo, escapando de esta manera de la degradación en las plantas de 

tratamiento de residuos e incorporándose al medio ambiente. Los seres vivos excretan 

medicamentos al no ser metabolizados completamente en el organismo, juntamente con el 

vertimiento de medicamentos caducados, se consideran las causas que explican la presencia de 

PhCo en las columnas de agua (Khetan y Collins 2007). Los PhCo excretados pueden conservar 

sus concentraciones y estructuras originales o transformarse en otros compuestos activos (o 

inactivos) durante su vida útil en ecosistemas acúaticos. Los PhCo se encuentran en 

concentraciones de partes por billón (ng/L) en aguas superficiales, subterráneas, agua potable y 

de alcantarillado (Yang et al. 2017). 
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Los medicamentos altamente liposolubles pueden además acumularse en el tejido adiposo de los 

animales y pasar así a la cadena alimenticia. Estos productos se degradan al ser digeridos y 

metabolizados por los organismos, o bien a través de procesos fisicoquímicos en el suelo y el 

agua (Quesada et al, 2009 y Jean-Michel Pépin, 2006). Estudios de Oaks y colaboradores en 

2014, reportaron la muerte de miles de especies de buitres en el Subcontinente indio. La causa 

de muerte de estas aves necrófagas fue debido al envenenamiento por la presencia de diclofenaco 

en los cadáveres de los ganados bovinos y porcinos, debido a que éstos habían sido tratados con 

dicho antiinflamatorio poco antes de su muerte. Este antiinflamatorio no esteroideo es utilizado por 

los veterinarios para el tratamiento de inflamación, dolor y fiebre en ganado doméstico, y también 

es utilizado frecuentemente en humanos para tratar los mismos síntomas (Batlouni, 2009). 

En la actualidad, la presencia de compuestos farmacéuticos en columnas de aguas potables es 

considerada inferior a las dosis terapéuticas mínimas. Sin embargo, la combinación de varios de 

estos compuestos resulta importante estudiarla. Las características que presentan los PhCo, como 

su elevada actividad biológica y persistencia en los ecosistemas, provoca disímiles afectaciones 

en los diferentes ecosistemas (Quiroga-Alonso et al., 2015). En México no existen legislaciones 

publicadas que establezcan los límites máximos permisibles ante la presencia de PhCo en aguas, 

por lo que es de vital importancia realizar estudios que describan estos valores. 

La presencia de antibióticos ha sido frecuentemente encontrada en aguas potables, pero la 

información disponible sobre toxicidad ecológica está limitada a los efectos letales agudos. La 

toxicidad aguda de estos para organismos acuáticos tales como bacterias, invertebrados y peces 

se presenta ante concentraciones en el orden de los mg/mL (Ji et al., 2012). 

La existencia de efectos negativos sobre animales que se encuentran en contacto con los 

medicamentos presentes en las columnas de aguas se evidencia, por ejemplo, con la aparición 

de feminización de los peces machos (Mugil cephalus) que entran en contacto prologando con el 

etilestradiol (principio activo de las píldoras anticonceptivas), causando una disminución 

importante en la reproducción de las especies afectadas (Moreno-Ortiz et al., 2013). Todos los 

estudios realizados sobre hormonas y esteroides en flora y especialmente fauna que están en 

contacto continuo con estos residuos de medicamentos demuestran dos efectos principales. 

Primeramente, que si los animales tienen un receptor para la hormona a la cual son sometidos, 

se presenta un efecto exacerbado de la hormona, provocando cambios significativos sobre el 
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espécimen en cuestión. Y como segundo efecto tenemos que si las especies no poseen receptores 

específicos pueden presentar efectos secundarios negativos (Lai et al., 2002). 

Existe una relación directa entre la resistencia de los microorganismos y los antibióticos presentes 

en el agua, demostrado a través de la frecuencia de transferencia de plásmidos que confieren 

resistencia a oxitetraciclina en bacterias presentes en efluentes cercanos a hospitales. Se 

determinó que la mayoría de estas bacterias estudiadas, principalmente Aeromonas sp., tenían el 

plásmido de resistencia a oxitetraciclina y lo transferían a cepas de E. coli aislada de humanos 

cuando se encontraban en presencia del agua obtenida del efluente cercano al hospital, 

demostrándose una relación directa entre el agua obtenida y la transferencia del plásmido de 

resistencia (Rhodes et al., 2000). 

 

1.5. Aguas contaminadas por HPAs y compuestos farmacéuticos 

Compuestos manufacturados o de origen natural como fármacos, surfactantes, retardantes, 

plastificantes, esteroides y otros compuestos orgánicos que son sintetizados, usados y dispuestos 

por la sociedad moderna son ahora reconocidos como contaminantes ambientales. Muchos de 

los ambientes contaminados por HPAs, como los sitios de extracción de petróleo y las aguas 

residuales de la industria petroquímica, se caracterizan por ser salados o hipersalinos 

(concentraciones de NaCl por encima de los 0.5 M) (Gousmi et al., 2016). Tal es el caso de 

los derrames de petróleo en el mar, donde la concentración de NaCl alcanza valores de 0.5 M en 

adelante o en aguas residuales de las industrias, las cuáles utilizan aguas saladas en sus procesos 

y vierten una vez terminados los mismos, altas concentraciones de sal en sus aguas residuales (≈ 

10,000 mg/L) (Veerasingam et al., 2014). Estas altas concentraciones de NaCl constituyen un 

reto adicional para las estrategias de biorremediación en las mismas.  

Adicionalmente, la presencia de fármacos en aguas residuales es uno de los retos actuales 

en el control medioambiental. Forman parte de los denominados contaminantes emergentes 

y se encuentran muy extendidos en ríos y lagos, ya que se dispersan a través de las aguas 

residuales domésticas, hospitalarias e industriales. Durante los últimos años, se han 

identificado en las columnas de agua potable numerosos compuestos farmacéuticos, entre 
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ellos cabe destacar los que se consideran entre los más vendidos a nivel mundial: acetaminofen, 

cotinina, ibuprofeno, entre otros (Yang et al. 2017). 

En la actualidad muchos de los compartimentos del medio ambiente, como suelos, columnas de 

aguas saladas y dulces y el aire, presentan múltiples trazas de contaminantes orgánicos, entre los 

que podemos mencionar a los productos farmacéuticos como hormonas esteroideas y antibióticos 

(17 β estradiol y Amoxicilina respectivamente) y pesticidas como Benomyl y Permetrina. Estos 

contaminantes disminuyen considerablemente la biota presente en estos ecosistemas (Repetto et 

al., 1996; Haroune et al. 2016; Schaider et al. 2014). La industria farmacéutica elabora 

medicamentos con elevada biodisponibilidad y resistencia a la degradación. Ejemplo de éstos 

podemos mencionar a la cefalosporina, reconocida en el grupo de los antibióticos de tercera 

generación o ampio espectro. Los fármacos muestran elevada persistencia en los ambientes 

acuáticos y existen reportes de la aparición en moluscos bivalvos (mejillones y ostras) y peces 

hermafroditas debido a la exposición con estos PhCo, como es el caso de las hormonas 

esteroideas (Khetan y Collins 2007; Irwing et al., 2015).  

Los países industrializados han logrado controlar la contaminación de aguas industriales, sin 

embargo, muchos efluentes continúan deteriorando la calidad de los ecosistemas acuáticos 

e interfieren en el uso de éstos. Estos efluentes deben de ser tratados antes de su vertimiento 

a las masas de aguas, con el objetivo de modificar sus condiciones físicas, químicas y 

microbiológicas (Gousmi et al., 2016).  

 

1.6. Métodos biológicos para el tratamiento de aguas contaminadas  

Los procesos evolutivos y las estrategias de adaptación han provocado que existan 

organismos capaces de metabolizar xenobióticos mediante la utilización de un conjunto de 

enzimas, como es el caso de las ligninas peroxidasas, manganeso peroxidasas, lacasas, 

hidrolasas en general, y proteínas de membrana como los citocromos P450, entre otras. 

Debido a que distintos organismos cuentan con una bateria de enzimas para degradar 

compuestos como la lignocelulosa, cuyos componentes presentan estructuras similares a 

distintos xenobióticos, esto les ha permitido su degradación. Basado en las potencialidades 
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que presentan los organismo vivos para remover contaminantes en diversos ecosistemas, 

surge el concepto de biorremediación, el que se considera como el conjunto de metodologías 

o herramientas basadas en el uso de organismos o sus bioproductos para la remoción y/o la 

degradación parcial o total de xenobióticos presentes en el medio ambiente (Karimi y 

Hassanshahian, 2016).  

El uso en ambientes contaminados de organismos exógenos, endógenos, o la combinación 

de ambos, permite realizar los procesos de biorremediación (Cerniglia, 1992; Providenti et al., 

1993; Ward et al., 2003). Estos métodos pueden desarrollarse en condiciones aerobias, 

anaeróbicas o anóxicas, en dependencia del organismo a utilizar y de las características del 

ecosistema en particular (N. Balagurusamy, 2005). Entre las variables que se requieren 

controlar en estos procesos podemos mencionar: la temperatura, el oxígeno disuelto, el pH, 

las concentraciones de micro y macro nutrientes, la disponibilidad de agua y la presencia de 

inhibidores de reacciones biológicas (Balcázar-López et al., 2016).  

Teniendo en cuenta todos los aspectos mencionados anteriormente, cabe destacar el uso de 

organismos como plantas (fitorremediación) y microorganismos como hongos y bacterias, 

para poner en práctica los procesos de biorremediación. La utilización de un organismo u otro 

depende de las características del ambiente a biorremediar (Haritash and Kaushik, 2009). Se 

ha reportadoel uso de distintas especies de plantas (Zea mays L., Paspalum virgatum L., 

Sorghum vulgare L., Phaseolus vulgaris L., Phaseolus coccineus L., Hordeum vulgare L., entre 

otras) en la fitorremediación de ambientes contaminados con HPAs (Marín y Ordaz, 2013).  

Los géneros Penicillium, Trichoderma, o Aspergillus han sido caracterizados como degradadores 

de petróleo crudo y de BaP, tanto en medios de cultivo líquidos como en la rizosfera de plantas 

crecidas en ambientes contaminados (Pernía et al, 2012). El uso de microorganismos para realizar 

los procesos de biorremediación prevalece sobre los procesos de fitorremediación, debido a su 

fácil manejo, disminución del tiempo de tratamiento, metabolismo, y productos secundarios, entre 

otros. Es de resaltar que los microorganismos que habitan en ambientes contaminados son 

capaces de utilizar los contaminantes como fuente de energía, debido a su adaptabilidad genética 

(Gupta et al. 2015). Presentan la capacidad de utilizar una gran variedad de compuestos 

aromáticos y transformarlos en intermediarios centrales clave tales como el catecol, protocatequito 

y benzoil-CoA. Posteriormente se dividen los anillos aromáticos y se convierten los intermediarios 
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en metabolitos intermedios tales como acetil-CoA, succinil-CoA y piruvato, que pueden ser usados 

para el crecimiento microbiano (Fuchs et al. 2011).  

 

1.7. Microorganismos degradadores de HPAs y compuestos farmacéuticos 

Los microorganismos metabolizan xenobióticos mediante la oxidación y mineralización de los 

sustratos (Aranda, 2016). Los hongos filamentosos presentan ciertas ventajas sobre las 

bacterias en el ámbito de la biorremediación. Éstos tienen la capacidad de contar con una 

alta proliferación tanto en ecosistemas terrestres como acuáticos, y pueden adaptarse y 

colonizar diversos ecosistemas rápidamente, incluso en ambientes que pueden llegar a ser 

tóxicos para otras especies. El pH, la concentración de biomasa y las características de los 

contaminantes presentes en estos ambientes, son las condiciones fundamentales de los 

cuales depende el mecanismo de degradación realizado por los hongos (Abraham y García, 

2015). Estudios realizados demuestran que los hongos son capaces de oxidar BaP mediante 

mecanismos similares a los observados en los mamíferos (Mastandrea et al., 2005). Este 

mecanismo está mediado por mono-oxigenasas microsomales del citocromo P-450, en el quel 

ocurre la oxidación fúngica de BaP dando como resultado la formación de transdihidrodioles, lo 

que apoya la hipótesis de que la oxidación de BaP fúngico está mediada por el citocromo P-450 

(Heitkamp et al. 1988).  

Existen estudios que señalan a los citocromos (Cyt) P450 como las primeras enzimas en 

activarse al ponerse en contacto con ambientes contaminados con xenobióticos. También 

podemos encontrar las enzimas intra y extracelulares, las cuales se activan ante las mismas 

condiciones, pero cabe destacar una vez más su baja especificidad de sustrato, lo cual es de 

vital importancia para poder degradar diferentes sustratos (Aranda, 2016).  

Los mecanismos extracelulares presentes en hongos de la pudrición blanca de la madera 

(Basidiomicetos) están ampliamente estudiados y se ha demostrado que el mecanismo 

oxidativo de enzimas ligninolíticas (manganeso peroxidasa, lignina peroxidasa), cataliza la 

degradación de gran cantidad de xenobióticos incluyendo HPAs (Hammel et al., 1986; 

Christian et al., 2005; Quintero Díaz, 2011). El basidiomiceto más estudiado para los procesos 

de degradación de compuestos aromáticos tóxicos es Phanerochatete chrysosporium; además de 
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Trametes versicolor, Pleurotus ostreatus, Tyromyces palustris, Coniophora puteana, 

Gloeophyllum trabeum, Bjerkandera sp., Phlebia radiata, y Ceriporiopsis subvermispora entre 

otros (Quintero Díaz, 2011). Entre las enzimas reportadas para llevar a cabo estos procesos de 

degradación podemos mencionar a las peroxidasas como la lignino y manganeso peroxidasa (LiP 

y MnP) y las lacasas. 

Trabajos realizados indican que los basidiomicetos pueden degradar una amplia variedad de 

contaminantes ambientales (Bumpus et al., 1985; Quintero Díaz, 2011). Entre las ventajas 

que presentan estos hongos, encontramos la tolerancia a concentraciones altas de 

contaminantes y su capacidad para crecer a bajos valores de pH. Además, gracias a la 

extensión de sus hifas, estos pueden alcanzar contaminantes en el suelo, que no son 

biodisponibles ni biodegradables para otros organismos, y dado que requieren de sustratos 

lignocelulósicos para su crecimiento, es posible adicionar a los sitios contaminados, residuos 

de muy bajo costo como viruta de madera, carozo de maíz o paja de trigo, para promover su 

crecimiento e incrementar la degradación de los contaminantes (Aust y Benson, 1993; Barr y 

Aust, 1994; Quintero Díaz, 2011). El “sistema de degradación de lignina” (SDL) es el sistema 

catabólico inicial de la degradación de xenobióticos utilizado por estos hongos. La acción de este 

sistema es estrictamente extracelular y en el intervienen un grupo de hemoproteínas 

extracelulares denominadas enzimas peroxidasas, conocidas como lignino peroxidasas (LiPs) y 

manganeso peroxidasas (MnP), un grupo de enzimas productoras de H2O2, un grupo de oxidasas 

(lacasas), manganeso y ácidos orgánicos como oxálico o malónico, entre otras (Quintero Díaz, 

2011). 

La enzima lacasa cataliza la oxidación de sustratos fenólicos y otros sustratos como 

antraceno y BaP (Collins et al., 1996). En el Tabla 2 se presentan algunos compuestos que 

son degradados por las enzimas ligninolíticas. 

 

 

 

Tabla 2. Algunos compuestos orgánicos degradados por enzimas ligninolíticas (Quintero 
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Díaz, 2011). 

Compuestos Enzima Referencia 

Tinte Azul de metileno 

Tinte Poly R-478 

Benzo (a) pireno 

LiP+ AV 

MnP + Mn+2 

MnP + Mn+2 

(Ferreira et al., 2000) 

(Moreira et al., 2001) 

(Sack et al., 1997) 

Antraceno 

Lacasa 

LiP+ AV 

MnP + Mn+2 

(Vázquez et al., 1994) 

(Field et al., 1996) 

(Field et al., 1996) 

Cloro-hidroxibifenilos 

Diclorometano 

Lacasa 

LiP + AV 

(Nyholm et al.,1992 

(Khindaria et al., 1995) 

                             LiP: Lignino peroxidasa; AV: Alcohol veratrílico; MnP: Manganeso peroxidasa 

Estudios realizados mencionan la presencia de diferentes géneros de hongos filamentosos que 

pueden degradar HPAs, entre los que destacan géneros de basidiomicetos y ascomicetos como: 

Cladosporium, Aspergillus y Penicillium, además de levaduras como Candida sp. (Aranda, 2016; 

Nurdiani et al., 2015; Hazen et al., 2016). Los basidiomicetos han sido objeto de estudio por 

muchas décadas, debido a la eficacia de sus enzimas degradadoras de lignina (Aranda, 2016). 

Sin embargo, los hongos ligninolíticos no pueden competir en ambientes naturales en ausencia 

de estos sustratos lignocelulósicos, los cuales raras veces se encuentran en ambientes 

contaminados con HPAs y PhCo. (Aranda, 2016). Según reportes realizados, la mayoría de los 

suelos están colonizados principalmente por especies de Aspergillus, Penicillium, Fusarium, 

Trichoderma, Paecylomices y Debaryomyces, todos pertenecientes a la división Ascomycota 

(Hazen et al., 2016). Los Ascomycotas representan una de las divisiones con mayor número de 

especies, proporcionando una gran diversidad de estilos de vida (Aranda, 2016) (Tabla 3).  

Tabla 3. Referencias de cepas fúngicas que degradan HPAs. 

 Remoción División  

Cepa HPAs Ascomycota Basidiomycota Referencia 

T. viride 39% de benzo (a) pireno X  Verdin et al., 2004 

Trichoderma 

harzianum 

69.1% de la mezcla (naftaleno, 

acenafteno, fluoreno, fenantreno, 

antraceno, fluroanteno, pirenodel, 

antraceno, criseno, fluoranteno, 

pireno, dibenzo antraceno, pirileno) 

X  
Zafra y Cortés-

Espinosa, 2005 

Aspergillus sp. 60 % de benzo (a) pireno X  Wu et al., 2009 

A. sclerotiorum 76.6 % de benzo (a) pireno y 99.7% X  Passarini et al., 2011 
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de pireno 

A. versicolor 
19.9 de pireno, 15.5 de fluoranteno 

y 11.5 de antraceno 
X  Petit et al., 2013 

T. asperellum 
74% de fenantreno, 63% de pireno 

y 81% de benzo (a) pireno 
X  Zafra et al., 2015 

En los últimos años han aumentado los estudios de hongos en la degradación de PhCo, debido a 

su elevada persistencia en los ecosistemas y su resistencia a los tratamientos convencionales en 

plantas depuradoras de agua (Kosjek et al., 2007). En la actualidad existen estudios relacionados 

con la utilización de hongos ligninolíticos para remover compuestos farmacéuticos como 

diclofenaco, ibuprofeno, naproxeno, entre otros (Haroune et al. 2016). Entre las cepas estudiadas 

se encuentran: Ganoderma lucidum, Phanerochaete sordida, T. versicolor y Phanerochaete 

chrysosporium (Marco-Urrea et al., 2009; Marco-Urrea et al., 2010a; Rodríguez et al., 2010a, 

2010b; Hata et al., 2010ª; Cabana et al., 2011; Morató, 2013) (Tabla 4).  

Tabla 4. Referencias de cepas fúngicas que degradan PhCo.  

 Remoción División  

Cepa PhCo Ascomycota Basidiomycota Referencia 

P. sordida YK-624 

100% de diclofenaco y 90% de 

ácido mefetamínico 
 X 

Hata et al., 2010 

80% de bisfenol A (disruptor 

endócrino) 
Wang et al., 2013 

T. versicolor 

95% de ketoprofeno  

 X 

Marco-Urrea et al., 

2010  

95 - 100 % de acetaminofén, 

ibuprofeno, naproxeno, 

keptoprofeno e indometacina 

Haroune et al., 2014 

P. chrysosporium 
100% de naproxeno y 80% de 

carbamazepina 
 X Li et al., 2015 

Todos los estudios mencionados anteriormente demuestran la evidencia de hongos 

basidiomicetos y ascomicetos capaces de remover HPAs y PhCo. Sin embargo, no existen 

reportes que mencionen la excistencia de ascomicetos degradadores de HPAs y PhCo en 

presencia de halofilia. La importancia de realizar estudios con cepas que presenten estas 

características está relacionada con la presencia de condiciones extremas en los ecosistemas 

acuáticos contaminados con HPAs y PhCo, como es el caso de elevados valores de salinidad (> 

0.5 M), bajos valores de pH (≈ 2 - 4), entre otros. 
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1.8. Hongos halófilos  

En las últimas décadas, se ha propuesto el uso de microorganismos extremófilos para la 

biodegradación de xenobióticos como una alternativa muy atractiva, debido a que estos poseen 

extremoenzimas que facilitan la degradación de contaminantes en condiciones extremas. Los 

organismos extremófilos crecen de manera óptima ante la presencia de una condición 

fisicoquímica extrema como altas o bajas temperaturas (termófilos y psicrófilos respectivamente), 

pHs extremadamente ácidos o alcalinos (acidófilos y alcalófilos) y altas concentraciones de sal 

(halófilos/halotolerantes), entre otros (Dopson et al., 2016). Se define como condición extrema de 

crecimiento aquella que dista notablemente de las condiciones definidas como idóneas para la 

vida de los seres humanos: 25 ºC, 1 atm de presión, pH neutro, salinidad menor a 0.3 M. Los 

organismos extremófilos son capaces de degradar xenobióticos mediante la excreción de 

extremoenzimas, las cuales son secretadas en condiciones extremas, sin embargo, también 

son encontradas en condiciones normales. Ejemplo de estas enzimas podemos mencionar 

las lacasas y peroxidasas excretadas ante la presencia de compuestos ligninolíticos o xenobióticos 

tanto en basidiomicetos como en ascomicetos (Nigam, 2013).  

Los hongos halófilos son microorganismos que alcanzan su crecimiento óptimo en presencia de 

concentraciones de sal mayores a 0.5 M, por lo que son considerados extremófilos.La 

utilización de hongos halófilos es considerada una estrategia atractiva para atender a las 

necesidades de los ecosistemas contaminados y generar soluciones ambientales dirigidas a la 

restauración de los mismos (Naranjo-Briceno and Perniam, 2013). Estos microorganismos 

requieren de adaptaciones en su pared celular y en la composición lipídica de sus membranas 

citoplasmáticas para poder efectuar su ciclo de vida. Tales adaptaciones les permiten la 

acumulación de compuestos iónicos o no iónicos u orgánicos de bajo peso molecular como: 

K+, Cl-, aminoácidos y azúcares, entre otros, que les permiten sobrevivir a las condiciones de 

actividad de agua y/o toxicidad (Neifar et al., 2015). 

Especies como Debaryomyces hansenii, Hortaea werneckii y Wallemia ichthyophaga, han sido 

reportados como cepas fúngicas aisladas de ambientes hipersalinos (Gunde-Cimerman et al., 

2009). Entre las especies del género Aspergillus que se han aislado y descrito como halotolerantes 

o halófilas, se encuentran A. niger, A. sydowii, A. flavus, A. tubingensis y A. versicolor. Aspergillus 
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destaca de otros microorganismos debido a que algunas especies, pueden crecer en condiciones 

extremas de cultivo como, por ejemplo: amplios intervalos de temperaturas (10-50°C), pH (2-11) 

y salinidad (0-6.34 M), entre otras, así como degradar y metabolizar HPAs (Verdin et al. 2004; 

Atagana 2009; Meyer et al., 2011).  

A pesar de lo mencionado anteriormente, existen pocos estudios relacionados con la 

degradación de xenobióticos mediante la utilización de hongos aislados de ambientes 

hipersalinos (>0.5M). Cabe destacar de igual manera, que no existen estudios relacionados 

con la degradación de PhCo mediante la utilización de cepas halófilas, como tampoco existen 

reportes hasta el momento de cepas fúngicas halófilas capaces de degradar HPAs y PhCo en 

condiciones hipersalinas. Por lo tanto, resulta de gran interés la búsqueda de hongos halófilos con 

estas capacidades, debido a la presencia de altas concentraciones de sales en las aguas 

residuales (tratadas y no tratadas) de las industrias farmacéuticas y petroleras, como se ha 

mencionado anteriormente. Estudios previos realizados por Batista-García y colaboradores en el 

período del 2014 al 2016, se enfocaron en la búsqueda de hongos halófilos y halotolerantes con 

actividades ligninolíticas en presencia de HPAs y PhCo. Atendiendo a criterios taxonómicos, 

micromorfológicos y moleculares, se identificaron cepas de Aspergillus sydowii-like H1, Cadophora 

sp. TS2, Emericellopsis sp. TS11 y Pseudogymnoascus sp. TS12, los cuales son capaces de 

degradar HPAs y PhCo en condiciones hipersalinas, sin embargo, cabe destacar que los mismos 

no fueron aislados de condiciones hipersalinas, con excepción del primero. 
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HIPÓTESIS 

Las cepas Aspergillus sydowii-like H1 y Aspergillus destrudens EXF-10411 serán capaces de 

degradar compuestos de naturaleza aromática (HPAs y farmacéuticos) en condiciones 

hipoersalinas. 

 

OBJETIVO GENERAL 

Cuantificar la eficiencia de remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos de las cepas 

Aspergillus sydowii-like H1 y Aspergillus destrudens EXF-10411 en condiciones hipersalinas. 

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

1. Evaluar la tolerancia de A. sydowii-like H1 y A. destrudens EXF-10411 a benzo (a) pireno y 

fenantreno en medio salino y suplementado. 

2. Evaluar la eficiencia de remoción de A. sydowii-like H1 y A. destrudens EXF-10411 en 

medios de cultivos con HPAs y compuestos farmacéuticos como única fuente de carbono.  

3. Evaluar la eficiencia remoción de A. sydowii-like H1 y A. destrudens EXF-10411 de HPAs 

en aguas residuales reales provenientes de una biorrefinería de Quebec (Canadá). 

4. Determinar la actividad enzimática extracelular lacasa, peroxidasa y esterasa en la 

remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos. 

5. Evaluar la toxicidad de los sobrenadantes del proceso de remoción de HPAs y compuestos 

farmacéuticos sobre la germinación de Cucumis sativus. 
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CAPÍTULO 2  

2.1. Microorganismos y reactivos 

Las cepas fúngicas utilizadas durante este trabajo fueron Aspergillus sydowii- like H1 y 

Asperguillus destruden EXF-10411, las cuales pertenecen al phylum Ascomicota y fueron 

aisladas de una fermentación en estado sólido de bagazo de caña de azúcar y de una pintura 

de caballete en Eslovenia, respectivamente. Estas cepas fueron conservadas en placas Petri 

sobre Agar Extracto de Malta (AEM) a 4 
º
C. Adicionalmente, se conservaron esporas de estas 

cepas en una solución de glicerol 20% a -80 
º
C. 

Para todos los experimentos se utilizó 1.0 y 1.9 M de NaCl, concentración óptima para el 

crecimiento de A. sydowii y A. destrudens, respectivamente. 

Todos los reactivos utilizados en este trabajo fueron adquiridos de las firmas: Merck (Cloruro 

de sodio (NaCl) y Hexano); Sigma-Aldrich (Benzo (a) pireno, Fenantreno, Tritón, 2-Naftil 

acetato, Fast Garnet, ABTS (2,2'-azino-bis (3-ethylbenzothiazoline-6-sulphonic acid) y 

Extracto de Malta) y Bio- Rad (Seroalbúmina Bovina (BSA), Reactivo de Bradford y Folin-

Ciocalteu). 

 

2.2. Medios de cultivo y soluciones stock  

Preparación de medio salino 

Medio salino (modificación del medio Vogel, 1956): Para la preparación de medio salino se 

utilizaron los siguientes reactivos a las concentraciones indicadas para 1 L de agua destilada: 

7.8 mg de CuSO4 x 5H2O, 18 mg de FeSO4 x 7H2O, 500 mg de MgSO4 x 7H2O, 10 mg de 

ZnSO4, 50 mg de KCl, 1 g de K2HPO4 y 2 g de NH4NO3. Luego se ajustó el pH a 6 con ácido 

fosfórico – KOH al 0.25 N y se esterilizó en autoclave. Se adicionó 2% de agar cuando se 

requirió preparar medio de cultivo sólido. 
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Buffer de Citrato (0.01 M), pH 5: Se preparó una solución de citrato de sodio, la cual contenía 

1,47 g de citrato de sodio en 100 mL de agua destilada. Posteriormente se obtuvo una 

solución de ácido cítrico, para lo cual se adicionó 0.96 g del ácido en 100 mL de agua 

destilada. Por último, se mezcló en un vaso de precipitado, 60 mL de la solución de citrato de 

sodio y 40 mL de la solución de ácido cítrico, para obtener un volumen final de 100 mL. Se 

ajustó el pH a 5. 

Buffer fosfato (PBS 10 X), pH 7: En 1 L de agua destilada se adicionó: 80g de NaCl, 2 g de 

KCl y 14.4 g de Na2HPO4. Posteriormente se ajustó el pH a 7.  

Buffer fosfato (PBS 1X): Se preparó una solución que contenía 80 mL de agua destilada y 

20 mL de PBS 10X. 

Buffer fosfato (PBS 1X) - Tritón 0.1%: Se preparó una solución que contenía 50 mL de PBS 

1X y 50 μL de Tritón 100X (comercial: Sigma-Aldrich, 21568-2500). 

Solución de 2-Naftil acetato, 250 mM: Se adicionó 5 mg de 2-naftil acetato (comercial: 

Sigma-Aldrich, N-6875) en 500 µL de acetato de sodio (58 %). 

Solución de Fast Garnet : Se adicionó en 100 µL de PBS 1X – Tritón (0.1%), 10 mg de Fast 

Garnet (comercial: Sigma-Aldrich, F8761-5G). 

Buffer fosfato (PBS 1X) con Tritón 0.1%: Se adicionó en 90 mL de agua destilada, 100 µL 

de Tritón 100X y 10 mL de PBS 10X. 

Preparación de sustratos para la medición de las actividades enzimáticas:  

Solución para esterasas 

Se preparó una solución que contenía 10 mL de PBS 1X – Tritón (0.1 %), 50 µL de 2-naftil 

acetato y 10 µL de Fast Garnet. 

Solución de ABTS, 30 mM 

Se adicionó en 10 mL de agua destilada, 164.6 mg de ABTS (comercial: Sigma-Aldrich, A 1888-

5G). Al finalizar la preparación se cubrió el frasco con papel de aluminio, debido a que el reactivo 
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es fotosensible. 

Solución de peróxido al 3 % 

Se añadió en 10 mL de agua destilada, 170 µL de peróxido de hidrógeno al 30 % (comercial: 

Sigma-Aldrich, 216763-100ML). 

Reactivo de Bradford 

En agua destilada estéril se realizó una mezcla con una relación 1:4 del reactivo de Bradford 

(comercial: Bio- Rad, B 6916). 

Reactivo de Lowry (reactivo de Biuret y reactivo de Folin-Ciocalteu)  

Reactivo de Biuret: En 50 mL de 0.1 N de hidróxido de sodio se agregó 1g de carbonato de sodio. 

Posteriormente se añadieron 500 uL de sulfato de cobre 1% y 500 uL de tartrato de sodio potasio 

2%. 

Reactivo de Folin-Ciocalteu: Se realizó una disolución 1:2 del reactivo de Folin-Ciocalteu 2N 

(comercial: Bio- Rad, 2790) en agua destilada. 

 

2.3. Crecimiento óptimo en presencia de HPAs en condiciones hipersalinas 

Se obtuvo un cultivo fresco (7 días) de cada cepa sobre medio agar extracto de malta. El 

preinóculo fue incubado a 28
 º
C. Luego, se inocularon cajas Petri con medio salino (MS) 

agarizado suplementado con 1 y 1.9 M de NaCl para el cultivo de A. sydowii-like y A. 

destrudens, respectivamente, atendiendo a las concentraciones de NaCl para su crecimiento 

óptimo. Al medio de cultivo, una vez esterilizado, se adicionó una mezcla de benzo (a) 

pireno:fenantreno (1:1) hasta alcanzar concetraciones finales de 60, 120, 200 y 240 ppm. 

Para la preparación de las cajas Petri suplementadas con HPAs se adicionó en condiciones 

estériles 30 mL de medio de cultivo e inmediatamente se agregó el volumen de HPAs de la 

solución stock correspondiente a cada concentración de HPAs deseada. Se agitó cuidadosamente 

y se dejó solidificar. En este caso, la mezcla de HPAs constituyó la única fuente de carbono. 

Las cajas Petri fueron inoculadas con un cilindro de inóculo de 7 mm de diámetro y fueron 
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incubadas a 28
 º
C por 15 días. Cada 24 h se procedió a medir el diámetro de la colonia hasta 

obtener la misma medición por 3 día consecutivos.  

Se obtuvieron curvas de crecimiento a partir de los valores del diámetro de la colonia crecidas 

en MS sólido suplementado con las diferentes concentraciones de benzo (a) pireno: 

fenantreno como única fuente de carbono, como se explicó en el párrafo anterior. A partir de 

estos valores se calculó la velocidad específica de crecimiento de cada cepa en cada 

concentración ensayada de benzo (a) pireno:fenantreno y en cada ensayo. La velocidad 

específica de crecimiento se obtuvo a partir de gráficas logaritmicas donde se graficó el 

diámetro de la colonia (eje y) vs el tiempo (eje x). Posteriormente se realizó un ajuste lineal de 

los datos de acuerdo al método de mínimos cuadrados y se obtuvo la ecuación correspondiente a 

una recta (ecuación del tipo ax+by+c=0). El valor de la pendiente resultante se definió como la 

velocidad específica de crecimiento (µ). 

También se obtuvo la velocidad especifica de crecimiento para cada una de las cepas en 

medio AEM suplementado con hidrocarburos (benzo (a) pireno:fenantreno 1:1). Para ello, se 

realizó exactamente el experimento descrito anteriormente. Se realizaron tres experimentos 

independientes cada uno con tres réplicas. 

 

2.4. Tolerancia de A. sydowii-like y A. destrudens a diferentes concentraciones de HPAs  

Con el objetivo de determinar la tolerancia de las cepas en estudio a diferentes concentraciones 

de BaP y Fen, se realizaron curvas de crecimiento en AEM suplementados con benzo (a) pireno: 

fenantreno (1:1) (60, 120, 200 y 240 ppm, concentración final). El medio AEM fue preparado con 

medio salino en lugar de agua destilada. En todos los casos se adicionó BaP y Fen en 

concentraciones de 30:30 ppm, 60:60 ppm, 100:100 ppm y 120:120 ppm, a partir de una solución 

stock de 7,000 ppm de los HPAs en acetona. Simultáneamente, se inoculó un control sin la adición 

de HPAs, el cual consistió solamente en AEM suplementado con el mismo volumen de acetona 

utilizado en los tratamientos. En todos los casos, se utilizó la concentración de NaCl definida para 

el crecimiento óptimo de cada cepa.  

De igual manera para la preparación de las cajas Petri suplementadas con HPAs se adicionó en 
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condiciones estériles 30 mL de medio de cultivo e inmediatamente se agregó el volumen de HPAs 

de la solución stock correspondiente a cada concentración de HPAs deseada. Se agitó 

cuidadosamente y se dejó solidificar. Posteriormente se inoculó un cilindro de inóculo de 7 mm 

de diámetro sobre las placas ya solidificadas, las cuales fueron incubadas a 27°C durante 18 días. 

Como control se inoculó en placas sin HPAs. El experimento se realizó por triplicado. 

Se midió el crecimiento radial de la colonia, cada 24 h, restando en todos los casos el diámetro 

del cilindro de inóculo (7 mm). Las mediciones se tomaron hasta obtener un valor constante de 

diámetro por 3 días consecutivos.  

Se calculó la Tasa de Tolerancia (TR) expresada como porcentaje de la inhibición del crecimiento 

micelial (% MGI, siglas en inglés, Micelyum Growth Inhibition) según Lee et al. 2014:  

TR= (FGR/GCR) ∗ 100  

donde:  

FGR: Tasa de crecimiento del hongo 

GCR: Tasa de crecimiento del cultivo control  

TR: Tasa de tolerancia 

 

2.5. Remoción de HPAs en medios de cultivos sintéticos y aguas residuales 

Para cada cepa en estudio se obtuvieron cultivos frescos de 7 días sobre AEM. 

Posteriormente 2 cilindros de inóculos de 7 mm de diámetro cada uno se inocularon en 

matraces de 500 mL que contenían 100 mL de medio líquido extracto de malta. Los matraces 

fueron incubados por 4 días a 28 º
C y 150 rpm con el propósito de obtener biomasa 

(preinóculo). Para la obtención del preinóculo se utilizaron las concentraciones de NaCl para 

el crecimiento óptimo de cada cepa. Posteriormente, el cultivo del preinóculo fue centrifugado 

para obtener la biomasa, la cual fue lavada tres veces consecutivas con solución salina 0.1%, 

con el objetivo de eliminar el exceso de medio extracto de malta.  

Se prepararon matraces de 250 mL que contenían 100 mL de medio salino suplementado 

con NaCl (concentración óptima de crecimiento para cada cepa en estudio) y una 

concentración final de 100 ppm de benzo (a) pireno: fenantreno (1:1). Los matraces de MS 

con NaCl suplementados con HPAs, se inocularon con 2.5 g de micelio húmedo (preinóculo) 
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obtenido como se describió en el párrafo anterior. Los cultivos se incubaron durante 12 días 

a 28 
º
C y 150 rpm. Se tomaron muestras de sobrenadantes (3 mL) a 0, 4, 8 y 12 días del 

experimento. Las muestras fueron centrifugadas a 10,000 g durante 20 minutos. De esta 

manera se obtuvo el sobrenadante para determinar la concentración residual de benzo (a) 

pireno y fenantreno. 

Para la determinación de los HPAs a partir de los sobrenadantes obtenidos, se realizaron 3 

extracciones consecutivas líquido-líquido utilizando hexano puro. Para ello se tomaron 3 mL de 

sobrenadantes y se mezclaron con 3 mL de hexano, se agitaron vigorosamente por 2 minutos y 

se dejaron separar las fases para colectar la fase hexánica (conteniendo HPAs) y a la fase acuosa 

se le realizaron 2 extracciones más de igual manera. Se concentraron los ≈ 9 mL de hexano 

extraídos hasta 1 mL para ser utilizados en la determinación de benzo (a) pireno y fenantreno 

mediante cromatografía de gases acoplada a espectrómetro de masas (GC-MS).  

Para determinar la adsorción de los HPAs al micelio, se tomaron 2.5 g de la biomasa contenida 

en los matraces a los días 0 y 12 del experimento. Se centrifugó la biomasa y se realizaron las 

extracciones líquido-sólido con 3 mL de hexano. Se agitó vigorosamente por 2 minutos (formar 

emulsión), se dejaron reposar para separar las fases y se realizó la extracción de la fase hexánica 

(conteniendo HPAs) y a la fase acuosa-sólida se le realizaron 2 extracciones más de igual manera. 

Se concentraron los ≈ 9 mL de hexano extraídos hasta 1 mL (pasando por una corriente de aire 

para evaporar el solvente) para ser utilizados en la determinación de benzo (a) pireno y fenantreno, 

de igual manera en GC-MS. 

La determinación de benzo (a) pireno y fenantreno se llevó a cabo en un cromatógrafo de gases-

espectrómetro de masas (GC-MS) bajo los procedimientos descritos por (Lee et al., 2010, 2014). 

El análisis de GC-MS se realizó en un cromatógrafo de gases G1800A (Hewlett-Packard, Palo 

Alto, CA) equipado con un detector de ionización de electrones y una columna de sílice fundida 

HP-5 MS (30 mx 0,25 mm id, 0,25 mm de espesor de película) (Hewlett-Packard, Palo Alto, CA). 

La remoción de HPAs en aguas residuales se realizó bajo las mismas condiciones descritas 

anteriormente, solamente se empleó agua residual conteniendo los HPAs en lugar de medio 

salino con HPAs. La concentración de NaCl en el agua residual se estimó ≈ 1M por 

conductividad. Se determinaron las concentraciones de los HPAs presentes en los 
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sobrenadantes y micelio, de la manera antes descrita. Todos los experimentos y análisis se 

realizaron por triplicado.  

 

2.6. Remoción de compuestos farmacéuticos en medios de cultivos sintéticos 

Primeramente, se llevó a cabo el proceso de peletización, mediante una adaptación del método 

de Marco-Urrea et al., 2008. En matraces de 500 mL que contenían 125 mL de EM se inocularon 

dos cilindros de inóculos de cada una de las cepas en estudio. Los matraces fueron incubados 

durante 7 días a 26 
º
C y 135 rpm. Posteriormente, se filtró la biomasa obtenida y se enjuagó con 

solución salina estéril al 0.1%. Posteriormente la biomasa obtenida se mezcló con solución salina 

y se almacenó a 4
 º
C por 24 h, esta primera mezcla lleva por nombre “Solución de Grumos” (SG). 

A continuación, se añadieron 2 mL de la SG en un matraz de 1 L que contenía 250 mL de medio 

de cultivo EM, el cual fue incubado por 7 días a 26 
º
C y 135 rpm. La biomasa obtenida se filtró y 

se lavó con solución salina estéril 0.1%; esta biomasa se mezcló con solución salina estéril 0.1% 

y se almacenó a 4
 º
C por 24 h. Esta segunda mezcla obtenida se nombró “Solución de micelio” 

(SM), la cual le da las formas de gránulos más reproducibles al micelio (tamaño y forma 

homogénea) (Haroune et al., 2014, Marco-Urrea et al., 2008). 

Los estudios de biodegradación se realizaron en matraces de 250 mL que contenían 50 mL de 

medio de cultivo con 0.5 mL de la solución de micelio. Los matraces fueron incubados durante 2 

días a 26 
º
C y 135 rpm se obtuvieron gránulos homogéneos de micelio y se añadió 50 μL de una 

solución que contenía 5 PhCo (acetaminofén, ibuprofeno, indometacina, ketoprofén y ácido 

mefenámico) en una concentración de 100 mg L-1 cada uno, para una concentración final de 500 

mg/L. Cada 3 días, se colectaron alícuotas de cada matraz (tres repeticiones) y se filtraron a través 

de un filtro de jeringa de 0.22 μm (Haroune et al., 2016), para realizar la cuantificación de PhCos. 

Los sobrenadantes para la cuantificación de PhCo se analizaron siguiendo la metodología de 

Haroune et al, 2014, que propone utilizar una fuente de ionización por electrospray positiva 

(ESI +) en el modo de Monitoreo de Multi-Reacción en un espectrómetro de masas Acquity 

UPLC XEVO TQ (Waters Corporation, Milford, MA) equipado con una columna Acquity UPLC 

HSS-T3 mm x 2,1 mm, 1,8 lm). 
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2.7. Cuantificación de la concentración de enzimas extracelulares en la remoción de 

HPAs y compuestos farmacéuticos en medios sintéticos y aguas residuales. 

Se determinaron cuantitativamente las actividades lacasas, esterasas y peroxidasas, así como las 

concentraciones de proteínas totales a partir de los sobrenadantes colectados en los experimentos 

de remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos en medios sintéticos y de HPAs a partir de 

aguas residuales reales. 

2.7.1. Cuantificación de la actividad peroxidasa  

La reacción enzimática consistió en 80 µL de buffer citrato al (0.01 M) pH 5, 10 µL de ABTS 

(concentración final en la mezcla de reacción de 1 mM), 10 µL de peróxido de hidrógeno al 0.005 % 

y 200 µL de sobrenadante, para un volumen final de 300 µL. Las reacciones se realizaron en 

placas de 96 pocillos. Una vez que se añadió el ABTS a la reacción, se monitorearon las 

absorbancias por triplicado a una longitud de onda de 420 nm durante 18 minutos y en intervalos 

de 3 minutos. El coeficiente de extinción molar del ABTS fue de 36,000 M-1 cm-1 (Haroune et al. 

2014; Touahar et al. 2014). El blanco utilizado incluyó 280 µL de buffer citrato, 10 µL de ABTS y 

10 µL de peróxido de hidrógeno.  

2.7.2. Cuantificación de la actividad lacasa  

La reacción enzimática consistió en 90 μL de buffer citrato al (0.01 M), 10 μL de ABTS 

(concentración final en la mezcla de reacción de 1 mM) y 200 μL de sobrenadante para un volumen 

final de 300 µL. Las reacciones se realizaron en placas de 96 pocillos. Una vez que se añadió el 

ABTS a la reacción, se monitorearon las absorbancias por triplicado a una longitud de onda de 

420 nm durante 18 minutos y en intervalos de 3 minutos. El coeficiente de extinción molar del 

ABTS fue de 36,000 M-1 cm-1 (Haroune et al. 2014; Touahar et al. 2014). El blanco utilizado incluyó 

110 μL de ABTS y 90 μL de buffer citrato. 

2.7.3. Cuantificación de la actividad esterasa 

La reacción enzimática consistió en 200 μL del sustrato para esterasas preparado anteriormente 

y 100 μL de sobrenadante para un volumen final de 300 µL. Las reacciones se realizaron en placas 

de 96 pocillos. Una vez que se añadió el sustrato para esterasas a la reacción se monitorearon 
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las absorbancias por triplicado a una longitud de onda de 538 nm durante 30 minutos y en 

intervalos de 5 minutos. El coeficiente de extinción molar utilizado fue de 23 598 M-1cm-1. (Batista-

García et al. 2014). El blanco utilizado incluyó 200 μL y 100 μL de buffer PBS 1X-Tritón (0.1 %). 

Las actividades enzimáticas se monitorearon mediante un espectrofotómetro UV-Vis (SpectraMax 

Plus 384, Molecular Devices Corporation, Sunnyvale, CA) de acuerdo con las metodologías 

anteriormente descritas. 

Se graficaron los valores de absorbancia obtenidos en el equipo (eje y) contra los tiempos (eje x). 

Los datos se ajustaron a una línea recta garantizando un R2 > 0.99. Se determinó la pendiente en 

cada caso y se utilizó la siguiente fórmula para determinar la actividad volumétrica: 

AV (UI / L) = ΔDO / minuto * Vf / ε * b * V.enz 

donde:  

AV (UI / L): actividad volumétrica en unidades internacionales por litro 

ε: coeficiente de extinción molar de la absorbancia que absorbe a la λ del análisis 

b: trayectoria óptica = 1 cm 

Vf: volumen final  

V.enz: volumen de reacción enzimática 

 

2.8. Ensayos toxicológicos 

Se utilizó como ensayo toxicológico el ensayo de germinación de semillas de pepino (Cucumis 

sativus), modelo que ha sido ampliamente utilizado en la literatura (UNICHIM 1651, Critto et al., 

2007 y Roig et al., 2012; Hussain et, al, 2015). Los ensayos de germinación de las semillas de 

pepino se realizaron en algodones estériles que contenían los sobrenadantes extraídos en cada 

uno de los experimentos realizados. A continuación, se muestra en detalle cómo se realizó este 

ensayo.  

A partir de los sobrenadantes obtenidos a tiempo 12 de los experimentos de remoción de HPAs y 

compuestos farmacéuticos, se realizó una extracción líquido-líquido como se explicó en la sección 

2.5 para recuperar los contaminantes. Esta extracción también sirvió para eliminar el NaCl 

presente en los sobrenadantes. Los contaminantes, tanto HPAs como fármacos, se 
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resuspendieron en 2 mL de acetona 100%, la solución se rotoevaporó hasta 1 mL. Se mezcló la 

solución de acetona con contaminantes con 19 mL de agua destilada estéril para alcanzar un 

volumen final de 20 mL. Se adicionó esta mezcla a tubos Falcon estériles de 50 mL, los cuales 

contenían en su interior 2 g de algodón, previamente esterilizado. Se aplicaron 5 semillas de 

pepino por tubo Falcon y se incubaron en la oscuridad por 7 días a 25 
º
C. Posteriormente se midió 

el tamaño de las plántulas. Los controles utilizados en este experimento fueron los siguientes: 

como control positivo (agua destilada sin esterilizar) y como control negativo (sobrenadantes sin 

inocular). Se realizó el ensayo por triplicado.  

 

2.9. Diseño experimental y análisis estadístico  

Se llevaron a cabo métodos estadísticos aplicando análisis de varianza (ANOVA) para 

determinar diferencias significativas entre los valores obtenidos en cada uno de los 

experimentos. Primeramente, se verificó el análisis de homogeneidad de varianza (prueba de 

Levene) y distribución normal (pruebas de Kolmogorov-Smirnov y Lilliefors) mediante 

ANOVA. Posteriormente se realizaron ANOVA para demostrar similitudes o diferencias entre 

las mediciones de los datos y finalmente, se realizó un análisis post hoc Tukey HSD (diferencia 

de significación honesta), este análisis indica la naturaleza de las diferencias encontradas en 

los ANOVAs. Los niveles de significación siempre se expresan como un valor de p <0,05. Todos 

los experimentos se realizaron por triplicado (n = 3). Se utilizó el software de análisis de datos 

StatSoft, Inc. (2004) STATISTICA software, versión final).  
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CAPÍTULO 3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

3.1. Crecimiento de A. sydowii-like y A. destrudens en presencia de benzo (a) pireno 

y fenantreno en condiciones hipersalinas 

La Tabla 5 muestra los valores obtenidos luego de calcular las velocidades específicas de 

crecimiento (µ) y el porcentaje de tolerancia a HPAs de A. sydowii-like y A. destrudens 

posterior a 20 días de crecimiento. Se evidenció que los valores de µ obtenidos para los 

controles (MS y AEM, ambas condiciones sin presencia de HPAs) de A. sydowii-like y A. 

destrudens, no mostraron diferencias estadísticamente significativas para cada una de las 

especies. Las velocidades específicas de crecimiento obtenidas a partir de los controles 

evidencian que A. sydowii-like muestra una tasa de crecimiento mayor que A. destrudens. En 

el caso de A. sydowii-like se observó un crecimiento lento en presencia de 60 ppm (µ= 0.1 ± 

0.01 1/día), mientras que a 120, 200 y 240 ppm de la mezcla benzo (a) pireno:fenantreno no 

se evidenció crecimiento. Por su parte, A. destrudens no mostró crecimiento en ninguna de 

las cuatro concentraciones de HPAs utilizadas como única fuente de carbono. Al analizar los 

resultados del experimento en presencia de AEM suplementado con HPAs, A. sydowii-like 

presentó mayor crecimiento que A. destrudens. Estos resultados sugieren que cuando estos 

hongos se encuentran en presencia de HPAs como única fuente de carbono su crecimiento 

es limitado al compararlo con el crecimiento en presencia de un medio enriquecido como es 

el caso de AEM. 

Tabla 5. Velocidades específicas de crecimiento y tolerancia en presencia de benzo (a) pireno y 

fenantreno en condiciones hipersalinas a los 20 días. 

Especies Parámetros Control 

B(a)P:Fen (1:1) 

Concentración (ppm) 

60 120 200 240 

A. sydowii 
µ en AEM (1/día) 1.3 ± 0.2a 0.9 ± 0.1b 1.0 ± 0.2b 1.0 ± 0.2b 0.8 ± 0.1b 

Tolerancia (%) 100a 69.2 ± 3.1b 76.9 ± 3.3b 76.9± 5.8b 61.5 ± .2.6c 

A. destrudens 
µ en AEM (1/día) 0.7 ± 0.1b 0.3 ± 0.01d 0.2 ± 0.01d 0.2 ± 0.01d 0.2 ± 0.01d 

Tolerancia (%) 100a 42.9 ± 0.4d 28.6 ± 1.3e 28.6 ± 1.1e 28.6 ± 0.3e 

       µ: Velocidad específica de crecimiento; AEM: Agar Extracto de Malta. 

       B(a)P: Benzo (a) pireno; Fen: Fenantreno. 

       a, b, c, d y e como superíndice: Órdenes estadísticos diferentes. 



46 
 

Estudios realizados en el Laboratorio de Biología Molecular de Hongos (LBMH) de la Universidad 

Autónoma del Estado de Morelos (UAEM) en 2017 (Ide-Pérez, 2017, Tesis de licenciatura), revelaron 

que A. sydowii-like tiene la capacidad de tolerar 100 ppm de benzo (a) pireno o fenantreno de manera 

independiente, es decir en presencia de uno u otro compuesto. Al comparar los valores obtenidos en el 

LBMH en 2017, se evidenció que existen mayores valores de µ para el caso de A. sydowii-like 

cuando crece en presencia de 100 ppm de benzo (a) pireno o fenantreno por separado, 

respecto a la mezcla de ambos. Los resultados anteriores demuestran que el efecto tóxico 

sobre la fisiología del hongo se agudiza en presencia de dos hidrocarburos policíclicos 

aromáticos en lugar de uno solo, independientemente que se mantenga la misma 

concentración final de compuestos policíclicos. Para el caso de 60 ppm de la mezcla de HPAs 

(30:30) se obtuvo una µ= 0.1 ± 0.01 1/día, sin embargo, según los reportes obtenidos 

anteriormente en el LBMH, para 60 ppm se obtuvo una µ= 1.6 ± 0.08 1/día en el caso de 

fenantreno y una µ= 2.3 ± 0.04 1/día para benzo (a) pireno. Se evidenció de este modo la dificultad 

a la que se enfrentan estas cepas fúngicas al ser crecidas en HPAs como única fuente de carbono 

y mostrando que la mezcla de HPAs resulta un factor importante en la inhibición del crecimiento, 

debido posiblemente a la unión de los efectos citotóxicos de ambos HPAs (Sharma et al., 2016). 

Zafra y colaboradores en 2014 reportaron los valores de velocidad específica de crecimiento de 

A. flavus (2.2 1/día), A. nonius (2.1 1/día) y T. asperellum (4.7 1/día) en presencia de una mezcla 

de HPAs (fenantreno, pireno y benzo (a) pireno) en concentraciones de 1,000; 2,000; 4,000 y 

6,000 ppm. Los hongos estudiados en nuestro trabajo evidencian mejores tasas de crecimiento 

que los anteriormente reportados, debido a que las concentraciones de sustratos utilizado por 

Zafra y colaboradores se encuentra mil veces por encima de las utilizadas en nuestro 

experimento. Batista y colaboradores en el 2017 reportaron a Cadophora sp. TS 2 con una µ= 0.5 

± 0.1 1/día y a Emericellopsis sp. TS 11 con una µ= 0.5 ± 0.3 1/día; ambas cepas pertenecientes 

a la división ascomicetos. Sin embargo, cabe destacar que estas µ fueron obtenidas de 

concentraciones totales de 10 ppm de una mezcla de HPAs. Se pudo evidenciar una similitud 

con los valores de µ de A. sydowii-like ante la mezcla de HPAs en la concentración de 60 

ppm total (30:30) (µ= 0.1 ± 0.01 1/día) con los valores de µ de ambos ascomicetos 

mencionados anteriormente.  

Al analizar los resultados de tolerancia obtenidos en A. sydowii - like y A. destrudens se 

observó un elevado porcentaje de tolerancia, con intervalos de 66 ± 17 a 84 ± 10 % para el 
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caso de A. sydowii-like y de 89 ± 9 a 90 ± 9 % en A. destrudens. A. destrudens mostró 

porcentajes de tolerancia mayores que A. sydowii-like. A. sydowii-like mostró un 

comportamiento creciente de tolerancia a la mezcla de HPAs, al aumentar las 

concentraciones totales de benzo (a) pireno y fenantreno, desde valores de 66 ± 17 % en 60 

ppm hasta 84 ± 10 % en 200 ppm, valor que se mantuvo constanste hasta las 240 ppm. Se 

determinó de esta forma que A. sydowii-like presenta la capacidad de tolerar altas 

concentraciones de la mezcla de HPAs, hasta 240 ppm. A. destrudens mostró en 200 ppm su 

mayor porcentaje de tolerancia (90 ± 9 %), obteniéndose su menor porcentaje en presencia 

de 240 ppm (79 ± 18 %). 

Además, Ide-Pérez en 2017, también determinó que A. sydowii-like es capaz de tolerar hasta 100 

ppm de benzo (a) pireno y fenantreno por separado, con valores de 96 % para benzo (a) 

pireno y 64 % para fenantreno. Estos reportes previos evidencian que A. sydowii-like es capaz 

de crecer en un amplio intervalo de concentraciones HPAs, desde 10 ppm hasta 240 ppm. 

Inspecciones visuales de la morfología de la colonia no revelaron cambios en la textura, forma 

y color de la colonia. Hasta la fecha no existen reportes sobre la tolerancia de A. destrudens ante 

la presencia de HPAs, ni en mezclas, ni por separado. Basándonos en los resultados obtenidos 

en este estudio, podemos concluir que esta cepa es capaz de tolerar altas concentraciones de 

HPAs (desde 60 ppm hasta 240 ppm), mostrando porcentajes de tolerancia por encima del 50 % 

en todos los casos. Cabe destacar que no existen reportes sobre tasas de crecimiento de hongos 

en presencia de HPAs en condiciones de hipersalinidad, como las utilizadas en nuestro 

estudio. Argumedo-Delira y colaboradores en 2012, reportaron que 8 cepas de Thricoderma son 

capaces de tolerar un 89% de fenantreno en concentraciones de 0.1 mM (≈ 17.8 ppm) en cultivos 

líquidos a los 10 días del experimento (Hadibarata et al., 2007). Este resultado nos demuestra que 

tanto A. sydowii-like como A. destrudens son capaces de tolerar estas concentraciones de HPAs 

en forma de mezclas, al paso de los 12 días del experimento y obteniendo porcentajes elevados 

similares a los reportados con anterioridad. 
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3.2.  Remoción de de benzo (a) pireno y fenantreno en medios sintéticos y aguas 

residuales. 

Luego de caracterizar la cinética de crecimiento de A. sydowii-like y A. destrudens en las 

condiciones descritas en la sección anterior, se procedió a la evaluación de sus 

potencialidades para la remoción de benzo (a) pireno y fenantreno a partir de medios 

sintéticos y aguas industriales. 

3.2.1. Remoción de benzo (a) pireno y fenantreno en medios sintéticos. 

Ambos hongos evidenciaron una excelente potencialidad para la remoción de benzo (a) 

pireno y fenantreno como se muestra la Tabla 6. En total ambas cepas removieron más del 

97 % de benzo (a) pireno o fenantreno a partir de mezclas que contenían 100 ppm de 

concentración total (1:1). Como se pudo observar en A. sydowii-like el proceso de 

biodegradación fue el que prevaleció, logrando un 98.1 ± 1.6 y 99.0 ± 1.5 % de remoción de 

benzo (a) pireno y fenantreno, respectivamente. Sin embargo, para el caso de A. destrudens la 

adsorción fue un fenómeno de marcada relevancia en la remoción de benzo (a) pireno (44.6 ± 3.7) 

y no así para la remoción de fenantreno, donde el total removido correspondió a procesos de 

biodegradación. 

Tabla 6. Degradación, adsorción al micelio y remoción total de benzo (a) pireno y fenantreno en 

condiciones hipersalinas a los 12 días.  

Cepas 

Benzo (a) pireno Fenantreno 

Biodg (%) 
Adsorción 

(%) 
Rem. total (%) Biodg (%) 

Adsorción 
(%) 

Rem.total 
(%) 

A. sydowii 98.1 ± 1.6a ND 98.1 ± 1.6 99.0 ± 1.5a ND 99.0 ± 1.5 

A. destrudens 54.6 ± 4.6b 44.6 ± 3.7c 99.2 ± 0.8 97.3 ± 1.5a ND 97.3 ± 1.5 

         Rem. total: Remoción total 
         Biodg: Biodegradación 
         ND: No detectado 

Con el objetivo de analizar la cinética de los procesos de remoción en el tiempo, se evaluó la 

contribución de los mecanismos de bioadsorción y biodegradación a los 4, 8 y 12 días del 

experimento para A. sydowii-like (Figura 6) y A. destrudens (Figura 7). Nótese que ambas cepas 

mostraron valores similares de remoción al octavo día del experimento, alcanzando casi el 100 %. 

Sin embargo, al cuarto día del experimento ambas cepas mostraron valores de remoción 
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marcadamente diferentes, con valores cercanos al 80 % en A. sydowii-like (Figura 6-A) y al 60 % 

en A. destrudens (Figura 7-A). Al analizar los procesos de bioadsorción se pudo evidenciar que A. 

sydowii-like mostró valores entre un 40 y 50 % al día 4 de la remoción de benzo (a) pireno y 

fenantreno (Figura 6-B). Al día 8 del experimento, ambos HPAs son mayormente biodegradados, 

con valores de bioadsorción inferiores a un 15 % para A. sydowii-like. Al día 12 del experimento 

se observó que el 100% el benzo (a) pireno y el fenantreno removido fue mediante biodegradación. 

Sin embargo, A. destrudens mostró valores de bioadsorción aproximadamente entre un 30 y un 

50 % al remover benzo (a) pireno, evidenciándose al paso del tiempo un aumento tanto en la 

biodegradación, como en la bioadsorción (Figura 7-B). Para el caso de la remoción de fenantreno 

mediante A. sydowii-like, se observó que pasado los 12 días del experimento solamente se 

evidenciaron procesos de biodegradación. De manera general podemos mencionar que en A. 

sydowii-like los procesos más importantes para la remoción fueron los procesos de 

biodegradación; sin embargo, en A. destrudens los procesos de bioadsorción también tienen 

relevancia a lo largo del tiempo. 

Figura 6. A. sydowii-like: (A) Remoción total de benzo (a) pireno y fenantreno en tiempo 0, 4, 

8 y 12 del experimento. (B) Bioadsorción y biodegradación de benzo (a) pireno y fenantreno 

en tiempo 4, 8 y 12 del experimento.  
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Figura 7. A. destrudens: (A) Remoción total de benzo (a) pireno y fenantreno en tiempo 0, 4, 

8 y 12 del experimento. (B) Bioadsorción y biodegradación de benzo (a) pireno y fenantreno 

en tiempo 4, 8 y 12 del experimento. 

Basado en los reportes existentes hasta la fecha, los cuales se muestran en la Tabla 3 presente 

en el Capítulo 1, podemos comparar la remoción de HPAs llevada a cabo por nuestras cepas con 

las reportadas hasta el momento. Podemos mencionar que A. sydowii-like y A. destrudens 

presentaron valores de remoción de ≈ 80 y ≈ 60 % respectivamente a los 4 días del experimento 

(Figura 6-A y 7-A), siendo estos valores mayores a los reportados por Wu y colaboradores en 2009 

(Tabla 3), los cuales partieron de una concentración inicial de 10 ppm de benzo (a) pireno. De 

igual manera se obtuvieron valores de remoción mayores a los reportados por Verdin y 

colaboradores en 2004 (concentración inicial de BaP 10 ppm) y por Passarini y colaboradores en 

2011 (concentración inicial de BaP de 424 ppm) (Tabla 3). Es importante destacar que A. sydowii-

like y A. destrudens mostraron ser eficientes en la remoción de HPAs al transcurrir los primeros 

cuatro días del experimento, al compararlas con los reportes existentes (Tabla 3), los cuales se 

realizaron en mayor cantidad de días. Destacar de igual manera que la cepa A. destrudens a los 

12 días del experimento presentó un comportamiento diferente al obtenido en presencia de Fen, 

así como el observado en A. sydowii tanto para BaP como para Fen. Este comportamiento nos 

indica que al final del experimento, esta cepa presenta porcentajes de bioadsorción de BaP. Una 

alternativa para solucionar este comportamiento se basaría en realizar el experimento por más 

tiempo, de este modo la cepa pudiera activar al máximo su mecanismo de biodegradativo y 

minimizar el BaP bioadsorvido al micelio.  
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3.2.2. Remoción de benzo (a) pireno y fenantreno en aguas residuales reales. 

Una vez demostrada la potencialidad de A. sydowii-like y A. destrudens de remover la mezcla 

de benzo (a) pireno: fenantreno 1:1 presentes en medios sintéticos, se procedió a explorar 

sus potencialidades para la remoción de HPAs en aguas residuales reales provenientes de 

una biorrefinería de la provincia de Quebec en Canadá. Este experimento se realizó con el 

objetivo de analizar la potencialidad de estas cepas para remover HPAs en mezclas 

complejas, las cuales estaban compuestas de HPAs de 2, 3, 4 y 5 anillos aromáticos unidos 

y otros sustituyentes cíclicos presentes en aguas industriales reales (Tabla 7). Al finalizar el 

experimento con ambas cepas, se logró obtener un 100% de remoción de los 13 HPAs presentes 

en las aguas residuales. 

Tabla 7. Remoción de HPAs presentes en las aguas residuales mediante las cepas A. sydowii-like 

y A. destrudens a los 12 días del experimento. 

HPAs Estructuras Concentración inicial 
(ppm) 

Concentración final 
(ppm) 

A. sydowii A. destrudens 

Naftaleno 
 

11.8 No detectado No detectado 

Acenafteno 

 

11.9 No detectado No detectado 

Fluoreno  
 

18.4 No detectado No detectado 

Antraceno  
 

13.7 No detectado No detectado 

Fenantreno  

 

212.0 No detectado No detectado 

Fluoranteno  

 

121.4  No detectado No detectado 

Benzo(a)antraceno  

 

18.8  No detectado No detectado 

Criseno  

 

9.4 No detectado No detectado 

Pireno 

 

86.8 No detectado No detectado 

Benzo(a)fluoranteno 

 

8.4 No detectado No detectado 

Benzo[k]fluoranteno 

 

2.9 No detectado No detectado 

Benzo(j)fluoranteno 

 

3.2 No detectado No detectado 

Benzo(a)pireno 

 

3.3 No detectado No detectado 

 Concentración total 522 No detectado No detectado 
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El porcentaje de remoción obtenido en A. sydowii-like (100%) ante la presencia de los quince 

HPAs, se encuentra por encima del obtenido por Batista y colaboradores en 2017, en el cual se 

obtuvo un 87.5 % de remoción al paso de los 12 días, tiempo final utilizado en nuestro experimento 

(12 días). En la literatura no existen reportes sobre A. destrudens removiendo HPAs, por lo que 

este es el primer estudio que demuestra la potencialidad de este hongo para la remoción de HPAs 

a partir de efluentes industriales. Los resultados obtenidos evidencian que las cepas A. sydowii-

like y A. destrudens presentan un elevado porcentaje de remoción de benzo (a) pireno y 

fenantreno (100%), siendo relevantes para los procesos de biorremediación. Existen pocos 

estudios relacionados con la remoción de HPAs en aguas residuales reales mediante hongos 

ascomicetes, sin embargo, existen reportes de Petit y colaboradores en 2013 que caracterizaron 

un grupo de cepas fúngicas (Acremonium, Aspergillus, Fusarium, Paecillomyces, Penicilium y 

Trichoderma) aisladas de aguas contaminados con petróleo.  

 

3.3.  Remoción de compuestos farmacéuticos en medios sintéticos 

 Debido a que muchas de las enzimas, tanto extracelulares como intracelulares, que participan en 

la remoción de HPAs, también se ha demostrado que son importantes en la remoción de 

compuestos farmacéuticos, se decidió probar la potencialidad de estos hongos para la remoción 

de cinco compuestos farmacéuticos (acetaminofén, ácido mefenámico, ketoprofeno, indometacina 

e ibuprofeno) en presencia de hipersalinidad (Tabla 8). Al analizar los valores obtenidos pudimos 

evidenciar que A. sydowii-like como A. destrudens, mostraron valores superiores al 50.3 % de 

remoción, observándose este valor para el caso del acetaminofén. Los valores de remoción 

de ácido mefenámico e ibuprofeno fueron mayores en A. sydowii-like y en A. destrudens, 

mostrando un intervalo de 99.0 a 100%. A. sydowii-like mostró menores porcentajes de 

biodegradación en la mezcla de compuestos farmacéuticos (3.76 a 40.7 %), respecto a A. 

destrudens (0 a 100 %). Sin embargo, A. sydowii-like mostró valores de bioadsorción entre 

los 58.9 y 79.3 %, mientras que en A. destrudens se evidenció un intervalo de 0 a 24%, 

excepto para el caso del ibuprofeno, en el cual se obtuvo un 100 % de bioadsorción.  
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Tabla 8. Remoción (%) de compuestos farmacéuticos a los 7 días del experimento para las cepas 

A. sydowii-like y A. destrudens. 

 

 

 

 

 

 

 

Basado en los reportes existentes hasta la fecha (Tabla 4) presentes en el Capítulo 1, podemos 

comparar la remoción de PhCo llevada a cabo por nuestras cepas en estudio, con las existentes 

en la literatura. Al concluir este experimento se pudo evidenciar que tanto A. sydowii-like como 

A. destrudens mostraron porcentajes de remoción similares a los reportados en cepas 

basidiomycotas. Haroune y colaboradores en 2014, mencionan que T. versicolor removió 

ibuprofeno entre un 70 - 90 % al quinto día del experimento, partiendo de una concentración 

inicial de ≈ 20 – 500 x10-6 ppm. De igual manera Hata y colaboradores en 2010, publicaron que 

Phanerochaete. sordida YK-624 removió un 90% de ácido mefenámico pasados los seis días del 

experimento ante una concentración inicial de ≈ 250 ppm. Al comparar estos resultados con los 

obtenidos en A. sydowii-like y A. destrudens, se evidenció que al paso de los 7 días ambas cepas 

mostraron porcentajes elevados de remoción de la mezcla de PhCo utilizada. Estos resultados 

nos permiten determinar que ambas cepas en estudio son capaces de remover compuestos 

farmacéuticos con la misma eficiencia que los basidiomicetos, lo cual pone en ventaja a los 

ascomicetos utilizados. De igual manera cabe destacar que este es el primer trabajo realizado 

con ascomycetes que degradan compuestos farmacéuticos activos, a pesar de haberse 

utilizado bajas concentraciones de estos xenobióticos en el experimento. 

 

Compuestos Estructuras (%) 
Cepas 

A. sydowii-like A. destrudens 

Acetaminofén 
 

Biodegradación 19.4 ± 4.9 53.4 ± 4.3 

Remoción total 94.8 ± 3.2 56.9 ± 4.7 

Ác. Mefenámico 
 

Biodegradación 38.5 ± 5.9 99.2 ± 4.2 

Remoción total 99.1 ± 3.9 100 

Ketoprofeno 
 

Biodegradación 4.9 ± 1.3 58.9 ± 7.1 

Remoción total 96.6 ± 7.4 59.4 ± 4.3 

Indometacina 

 

Biodegradación 15.6 ± 4.9 58.3 ± 2.9 

Remoción total 93.4 ± 6.6 83.6 ± 5.8 

Ibuprofeno 
 

Biodegradación 23.9 ± 3.7 0 

Remoción total 100 100 
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3.4. Cuantificación de las actividades enzimáticas 

Durante la remoción de HPAs tanto en medios sintéticos como en aguas residuales y durante 

la remoción de compuestos farmacéuticos, se determinaron algunas de las actividades 

enzimáticas extracelulares involucradas en estos procesos (lacasa, esterasa y peroxidasa) 

(Martínez-Martínez et al., 2004; Casieri et al., 2010; Haroune et al., 2014; Aranda, 2016 y 

Sharma et al., 2016). A. destrudens presentó valores de las tres enzimas en estudio 

superiores a las de A. sydowii-like. La actividad esterasa encontrada en ambas cepas y en las 

tres condiciones estudiadas, fue más elevada que las actividades lacasa y peroxidasa. La 

presencia de altos valores de esterasas es de gran relevancia en este experimento, debido a 

que esta enzima no se encuentra reportada entre las más estudiadas en los procesos de 

hidrólisis y mineralización de HPAs (Martínez-Martínez et al., 2014 y Sharma et al., 2016). A 

pesar de ser bajas las actividades lacasas y peroxidasas encontradas, éstas se consideran 

importantes en la remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos en aguas contaminadas, 

debido a que son las principales enzimas citadas en estos procesos (Casieri et al., 2010; 

Haroune et al., 2014). Las lacasas son proteínas que catalizan la oxidación de compuestos 

aromáticos y no aromáticos con bajo potencial redox. Se conoce que las lacasas son capaces 

de catalizar la oxidación de HPAs en presencia de mediadores. Estos mediadores son oxidados 

mediante la remoción de un electrón que, en la mayoría de los casos, genera un radical libre. 

Algunos de estos radicales libres tienen la capacidad de oxidar HPAs. Las peroxidasas por su 

parte también son enzimas oxidativas, las cuales utilizan peróxido de hidrógeno como aceptor 

final de electrones y catalizan la oxidación de uno o dos electrones de sustratos orgánicos; esta 

enzima se encuentra reportada en numerosos estudios en la remoción de fenantreno (Song 

HG, 1999; Sing H, 2006; Haritash y Kaushik, 2009; Agrawal et al., 2018). 

3.4.1. Cuantificación de las actividades enzimáticas en medios sintéticos y aguas 

reales con HPAs. 

Al analizar los valores de actividades obtenidas en medios sintéticos con HPAs (Figura 8 y 

Tabla 9), se observó que A. destrudens mostró su menor actividad lacasa al día 4 y su mayor 

actividad al octavo día, disminuyendo los valores de actividad hasta el día 12. A. sydowii-like 

mostró su menor actividad lacasa en tiempo 8 y la mayor en el día 12. Al octavo día del 

experimento ambas cepas mostraron comportamientos totalmente diferentes, observándose 
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el mayor valor de actividad lacasa para A. destrudens y el menor para A. sydowii-like. Por otra 

parte, los valores obtenidos de actividades peroxidasas mostraron un comportamiento similar 

en ambas cepas, sin embargo, A. destrudens obtuvo mayor actividad enzimática que A. 

sydowii-like. La mayor actividad peroxidasa para ambas cepas se obtuvo al cuarto día para 

disminuyendo hasta tiempo 12. Al analizar las actividades esterasas, se evidenció que A. 

destrudens obtuvo su mayor actividad en el día 4 la cual decreció hasta tiempo 12 del 

experimento. Sin embargo, el comportamiento de A. sydowii-like fue completamente diferente, 

obteniéndose valores mínimos en el cuarto día hasta alcanzar su máxima actividad en tiempo 

12. 

Tabla 9. Valores de actividad enzimática lacasa (Lac.), peroxidasa (Perx.) y esterasa (Est.)  

las cepas A. destrudens y A. sydowii en medio sintético con HPAs a los 4-8 y 12 días. 

Cepas 

Tiempo 4 Tiempo 8 Tiempo 12 

Actividad enzimática (UI/L) 

Lac. Perx. Est. Lac. Perx. Est. Lac. Perx. Est. 

A. sydowii 
0,34 ± 
0,03 

0,93 ± 
0,10 

1,59 ± 
0,18 

0,49 ± 
0,05 

0,33 ± 
0,00 

3,10 ± 
0,54 

0,62 ± 
0,05 

0,42 ± 
0,01 

8.90 ± 
0,66 

A. destrudens 
0,92 ± 
0,17 

9,30 ± 
1,48 

13,52 ± 
1,76 

2,89 ± 
0,44 

4,34 ± 
0,84 

11,60 ± 
1,10 

1,12 ± 
0,45 

4,52 ± 
0,89 

4,95 ± 
1,19 

 

Figura 8. Valores de actividades enzimáticas lacasas (A), peroxidasas (B) y esterasas (C) de A. 

sydowii-like y A. destrudens en medio sintético con HPAs a los 4-8 y 12 días. 

Para el caso de las actividades enzimáticas en aguas residuales reales (Figura 9 y Tabla 10), 

las actividades lacasas reportadas para ambas cepas tuvieron un comportamiento similar. El 

menor valor de actividad lacasa se obtuvo al cuarto día para ambas cepas y con el paso del 

tiempo esta fue aumentando hasta tiempo final del experimento, día 12. Los valores de 

actividades peroxidasa obtenidos en ambas cepas incrementaron a partir del día 4 hasta 



56 
 

tiempo 12 para A. sydowii-like y para A. destrudens. Las actividades esterasas, también 

mostraron un comportamiento similar en ambas cepas, sin embargo, cabe destacar en este 

caso se evidenciaron valores mínimos de actividad esterasa en el octavo día para A. sydowii-

like y para A. destrudens, mostrando sus máximos en tiempo 12. 

Tabla 10. Valores de actividad enzimática lacasa (Lac.), peroxidasa (Perx.) y esterasa (Est.)  

las cepas A. destrudens y A. sydowii en aguas residuales reales a los 4-8 y 12 días. 

Cepas 

Tiempo 4 Tiempo 8 Tiempo 12 

Actividad enzimática (UI/L) 

Lac. Perx. Est. Lac. Perx. Est. Lac. Perx. Est. 

A. sydowii 
0,04 ± 
0,02 

0,15 ± 
0,08 

2,83 ± 
0,73 

1,17 ± 
0,10 

0,84 ± 
0,17 

1,97 ± 
0,16 

1,37 ± 
0,15 

0,93 ± 
0,10 

8,45 ± 
1,27 

A. destrudens 
0,07 ± 
0,06 

0,34 ± 
0,03 

2,89 ± 
0,57 

0,35 ± 
0,08 

0,49 ± 
0,05 

1,52 ± 
0,76 

0,60 ± 
0,10 

0,62 ± 
0,05 

11,28 ± 
1,32 

 

Figura 9. Valores de actividades enzimáticas lacasas (A), peroxidasas (B) y esterasas (C) de A. 

sydowii-like y A. destrudens en aguas residuales reales a los 4-8 y 12 días. 

Reportes sobre Neosartoria fischeri (ascomiceto) mostraron que esta cepa es capaz de crecer 

en presencia de asfalteno e HPAs como indeno (1, 2, 3-cd) pireno, benzo (g, h, i) perileno y 

coroneno como única fuente de carbono en concentraciones de hasta 50 ppm iniciales. Esta 

cepa mostró ante estas condiciones baja actividad lacasa y ausencia de actividad peroxidasa. 

Este resultado corrobora lo reportado por Uribe-Alvarez y colaboradores en 2011, los cuales 

reportaron valores de actividad lacasa de 12.7 UI/L a las 7 semanas del experimento en 

Neosartorya fischeri (Hernández et al., 2016). Este valor de actividad lacasa reportado se 

encuentra por encima de los valores obtenidos en A. sydowii-like y en A. destrudens al día 12 

del experimento con HPAs. Zafra y colaboradores en 2015 reportaron que la cepa 
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Trichoderma asperellum H15 (ascomiceto) mostró actividades peroxidasas y lacasas, 

evidenciándose un aumento de la actividad lacasa en presencia de HPAs (fenantreno y 

pireno) en tiempo 4 y 8 del experimento (determinación cualitativa). Al comparar este 

resultado con el obtenido para las cepas en estudio en nuestro trabajo en presencia de aguas 

residuales reales, las cuales presentaban pireno y fenantreno, se observó que la mayor 

concentración de actividad lacasa se obtuvo en tiempo 12 tanto para A. sydowii-like, como 

para A. destruden. Existen reportes de Phanerochaete chrysosporium removiendo benzo (a) 

pireno mediante la excreción de peroxidasas (Liao et al., 1997) y en 2002, Zheng y 

colaboradores reportaron a esta cepa con la capacidad de remover pireno, fenantreno y 

benzo (a) pireno mediante las enzimas ligninolíticas MnP, con valores reportados entre los 

10–100 U/L. Al comparar estos valores con los obtenidos en nuestro trabajo, podemos 

evidenciar que A. sydowii-like y A. destrudens mostraron valores menores de actividades 

peroxidasas totales en la remoción de HPAs. Cabe destacar que existen pocos reportes sobre 

la remoción de HPAs mediante enzimas esterasas, sin embargo, Sharma y colaboradores en 

2016, reportaron al consorcio de Serratia marcescens L-11, Streptomyces rochei PAH-13 y 

P. chrysosporium VV-18 como cepas que remueven fluoreno, antraceno, fenantreno y pireno 

mediante la excreción de esterasas. Este dato pudiera sustentar las altas concentraciones de 

actividades esterasas presentes en nuestro experimento tanto para A. sydowii-like y A. 

destrudens. 

3.4.2. Cuantificación de las actividades enzimáticas en medios sintéticos con 

compuestos farmacéuticos. 

Los medios sintéticos con compuestos farmacéuticos inoculados con A. sydowii-like y A. 

destrudens mostraron los siguientes comportamientos al determinar las actividades 

enzimáticas lacasas, esterasas y peroxidasas (Figura 10 y Tabla 11). Para el caso de las 

actividades lacasas se pudo evidenciar que A. destrudens obtuvo su menor valor de actividad 

al día 1 y su máximo valor al séptimo día, evidenciándose un incremento en los valores de 

actividad al paso del tiempo. Sin embargo, para el caso de A. sydowii-like, el menor valor de 

actividad se obtuvo en tiempo 1 y su máximo al día 4. Las actividades peroxidasas mostraron 

un comportamiento similar en ambas cepas, obteniéndose su mínimo en tiempo 1 y su 

máximo al cuarto día. Las actividades esterasas obtenidas para A. destrudens mostraron su 



58 
 

menor valor de actividad al cuarto día del experimento y el mayor a tiempo 7; sin embargo, A. 

sydowii-like mostró una curva decreciente de actividad, donde se obtuvo un máximo a tiempo 

1 y su mínimo al séptimo día. 

Tabla 11. Valores de actividad enzimática lacasa (Lac.), peroxidasa (Perx.) y esterasa (Est.)  

las cepas A. destrudens y A. sydowii en medios sintéticos con compuestos farmacéuticos a los 

1, 4 y 7 días. 

Cepas 

Tiempo 1 Tiempo 4 Tiempo 7 

Actividad enzimática (UI/L) 

Lac. Perx. Est. Lac. Perx. Est. Lac. Perx. Est. 

A. sydowii 
0,12 ± 
0,03 

0,03 ± 
0,01 

7,76 ± 
1,26 

0,51 ± 
0,16 

0,53 ± 
0,09 

6,41 ± 
1,06 

0,21 ± 
0,03 

0,33 ± 
0,06 

3,24 ± 
0,55 

A. destrudens 
0,21 ± 
0,04 

0,04 ± 
0,02 

5,45 ± 
0,21 

0,28 ± 
0,08 

0,66 ± 
0,09 

4,40 ± 
0,84 

1,65 ± 
0,16 

0,43 ± 
0,02 

17,27 ± 
1,06 

 

Figura 10. Valores de actividades enzimáticas lacasas (A), peroxidasas (B) y esterasas (C) de A. 

sydowii-like y A. destrudens en medios sintéticos con compuestos farmacéuticos a los 1, 4 y 7 

días. 

Existen pocos estudios relacionados con la remoción de compuestos farmacéuticos mediante la 

utilización de enzimas extracelulares en ascomicetos. Hata y colaboradores en 2010, publicaron 

que P. sordida YK-624 es capaz de remover ácido mefenámico al paso de los 7 días del 

experimento, mostrando valores de lacasas, Mn-peroxidasas y Li-peroxidasas hasta 0.0003 

UI/mL. Este valor es inferior a los obtenidos para las actividades lacasas y peroxidasas totales 

obtenidas en nuestro experimento al paso de los 7 días para ambas cepas. Al analizar los 

resultados obtenidos en nuestro experimento, cabe destacar la presencia de actividad 

enzimática extracelular ante compuestos farmacéuticos como única fuente de carbono, lo cual 

pudiera ser una alternativa para utilizar estas cepas en procesos de biorremediación.  
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Al comparar los porcentajes de remoción de los compuestos farmacéuticos con los valores 

de actividad enzimática encontradas para ambas cepas, podemos llegar a la conclusión que 

la remoción de estos compuestos no se llevó a cabo solamente mediante las enzimas 

extracelulares cuantificadas en este experimento. Es importante destacar que, para el caso 

de la degradación de compuestos farmacéuticos, existen de igual manera que para los HPAs, 

reportes de la actividad monooxigenasa del Cyt P-450. Esto nos permite pensar en la 

posibilidad de que la primera y mayor remoción de estos compuestos farmacéuticos se está 

llevando a cabo mediante algunos de los Cyt P-450 presentes.  

 

3.5. Ensayos toxicológicos 

Con el objetivo de corroborar la remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos en medios 

sintéticos y aguas residuales, se llevaron a cabo ensayos toxicológicos con el fin de evaluar 

la toxicidad de estos xenobióticos en la germinación de Cucumis sativa.  

Al analizar el comportamiento obtenido en la germinación de las semillas de pepino en 

presencia de benzo (a) pireno y fenantreno en medios sintéticos (Figura 11 y Tabla 12), se 

evidenció que las plántulas germinadas en los sobrenadantes tratados con A. sydowii - like a 

los 12 días del experimento mostraron mejores crecimientos que los tratados con A. 

destrudens al ser comparados con el control positivo (agua). A. destrudens no mostró 

diferencias significativas al ser comparada con el control negativo (sobrenadante sin inocular). 

Tabla 12. Valores del crecimiento de las plántulas de pepino (mm) en presencia de los 

controles – y +, así como de los sobrenadantes a tiempo final del experimento (Tiempo 12) 

de los medios sintéticos con HPAs tratados con A. sydowii y A. destrudens. 

Cepas 
Tiempo 

12 
Control - Control + 

A. sydowii 7,70 ± 0,42 

4,90 ± 0,13 7,30 ± 1,79 A. 
destrudens 

5,00 ± 0,78 
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Figura 11. Ensayos toxicológicos en semillas de pepino con sobrenadantes de A. sydowii-like y A. 

destrudens a los 12 días del experimento con medios sintéticos con HPAs. 

El crecimiento de las plántulas en presencia de aguas residuales reales (Figura 12 y Tabla 13), 

mostraron que las semillas crecidas en los sobrenadantes tratados con A. destrudens 

obtuvieron valores similares en tiempo 12 del experimento al ser comparada con el obtenido 

para el control positivo, no existiendo de este modo diferencias estadísticamente 

significativas. Al comparar este valor con el control negativo utilizado se obtuvieron diferencias 

estadísticas, aunque estas no fueron muy marcadas. Este resultado nos demuestra que los 

sobrenadantes tratados con esta cepa al paso de los 12 días presentaron una toxicidad similar 

a la inicial, debido a que las plántulas no mostraron un crecimiento razonable al compararlo 

con los porcentajes de remoción de HPAs obtenidos para este ensayo. La cepa A. sydowii-

like por su parte, mostró diferencias estadísticamente significativas en el crecimiento de las 

plántulas en tiempo 12 respecto al control positivo utilizado en este experimento. Este 

resultado nos proporciona que esta cepa es capaz de eliminar satisfactoriamente la toxicidad 

presente en estas aguas residuales reales y que los sobrenadantes resultantes de la cinética 

no producen metabolitos más tóxicos que los contaminantes degradados. De igual forma es 

importante destacar que los valores de crecimiento de las plántulas en aguas residuales 

reales fueron mayores que los obtenidos en los sobrenadantes de medios sintéticos con 

benzo (a) pireno y fenantreno. Este resultado pudiera deberse a la presencia en las aguas 

residuales de compuestos orgánicos que favorecieran el crecimiento de las plántulas. 
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Tabla 13. Valores del crecimiento de las plántulas de pepino (mm) en presencia de los 

controles – y +, así como de los sobrenadantes a tiempo final del experimento (Tiempo 12) 

de aguas residuales reales tratados con A. sydowii y A. destrudens. 

 

 

Figura 12. Ensayos toxicológicos en semillas de pepino con sobrenadantes de A. sydowii-like y A. 

destrudens a los 12 días del experimento con aguas residuales reales. 

Los resultados obtenidos para el caso de las plántulas crecidas en presencia de los 

sobrenadantes de los compuestos farmacéuticos se muestran en la Figura 13 y Tabla 14. Se 

evidenció que las plántulas crecidas en presencia de los sobrenadantes obtenidos con A. 

destrudens mostraron diferencias estadísticamente significativas en tiempo 7 del experimento 

al ser comparadas con los controles negativos y positivos, evidenciando de este modo que A. 

destrudens es capaz de remover eficientemente los compuestos farmacéuticos presentes en 

el medio. A. sydowii-like por su parte, también mostró diferencias estadísticamente 

significativas en tiempo 7 del experimento al ser comparada con los controles utilizados, sin 

embargo, al observar los valores podemos inferir que los sobrenadantes obtenidos al paso 

de los 7 días seguían siendo tóxicos para las plántulas. Este comportamiento pudiera ser 

debido a una respuesta de adaptación homeostática, la cual se basa en el aumento de las 

defensas naturales de la planta (Calabrese y Baldwin, 2003) a las concentraciones de 

Cepas Tiempo 12 Control - Control + 

A. sydowii 32,18 ± 4,84 

15,84 ± 5,29 20,59 ± 5,43 A. 
destrudens 

19,60 ± 6,65 
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compuestos farmacéuticos utilizados en este experimento. Este fenómeno conduce a una 

estimulación preliminar, pero al paso del tiempo estos compuestos se pueden volver tóxicos 

para la planta (Calabrese y Baldwin, 2003, Amendola et al., 2006 y Baderna et al., 2014). 

Tabla 14. Valores del crecimiento de las plántulas de pepino (mm) en presencia de los 

controles – y +, así como de los sobrenadantes a tiempo final del experimento (Tiempo 7) de 

los medios sintéticos con compuestos farmacéuticos tratados con A. sydowii y A. destrudens. 

Cepas Tiempo 7 Control - Control + 

A. sydowii 91,70 ± 5,89 

128,00 ± 0,14 153,00 ± 1,18 A. 
destrudens 

178,00 ± 2,12 

Figura 13. Ensayos toxicológicos en semillas de pepino con sobrenadantes de A. sydowii-like y A. 

destrudens a los 7 días del experimento con compuestos farmacéuticos. 

Estudios previos realizados de germinación de semillas para el caso de plantas como berro 

hortelano (Lepidium sativum), soya verde (Vigna radiata), quimbombó (Abelmoschus esculentus) 

y pepino (Cucumis sativus) han demostrado la toxicidad de metales pesados como Cu, Mn, Cr, Ni 

y Zn en estas semillas (Visioli et, al, 2014 y Hussain et, al, 2015). El crecimiento de las plántulas 

de pepino (Cucumis sativus) han sido también estudiados para la medición de la toxicidad por 

inhibición de derivados fenólicos sustituidos como el 2-Nitrofenol, 3-Nitrofenol, 2-Clorofenol, 4-

Fluorofenol, entre otros (Wang et, al, 2002). También existen reportes en 2004 de Y.-J. An, en el 

cual se evaluó la toxicidad aguda en plántulas de pepino (Cucumis sativus) ante bajos niveles de 
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una mezcla de tolueno, benceno, etilbenceno y xileno. Se evidenció de esta forma que la mezcla 

de xenobióticos provocó a largo plazo efectos adversos crónicos en esta planta. Cabe destacar 

que los resultados obtenidos en nuestro experimento nos demuestran que ambas cepas en 

estudio son capaces de eliminar del medio de cultivo tanto los compuestos farmacéuticos, como 

los HPAs utilizados. Sin embargo, el modelo utilizado para los ensayos toxicológicos en este caso 

no resultó ser el más adecuado, debido a que las plántulas germinaron en los controles negativos.   
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CONCLUSIONES 

Los resultados obtenidos en este estudio nos permitieron concluir que se cumplió la hipótesis 

mencionada, la cual plantea que, las cepas Aspergillus sydowii-like H1 y Aspergillus 

destrudens EXF-10411 serán capaces de degradar compuestos de naturaleza aromática 

(HPAs y farmacéuticos) en condiciones hipoersalinas. Basándonos en los resultados 

obtenidos podemos resumir que ambas cepas mostraron actividad enzimática (lacasa, 

peroxidasa y esterasa) en condiciones hipersalinas. De igual manera, ambas cepas 

mostraron ser eficientes en la remoción de HPAs y compuestos farmacéuticos.  
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PERSPECTIVAS  

• Analizar el transcriptoma comparativo de A. destrudens en condiciones hipersalinas y en 

presencia de HPAs.  

• Analizar la remoción de HPAs al inhibir los citocromos P 450 y las enzimas extracelulares 

(lacasas, esterasas y peroxidasas) presentes en las cepas A. sydowii – like y A. destrudens 

en condiciones hipersalinas y en presencia de HPAs.  

 

Anexo perspectivas más amplias según exigencias del Posgrado en Ciencias de la Universidad 

Autónoma del Estado de Morelos. 
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Anexo: Perspectivas 

Las perspectivas de este trabajo se describen a continuación, con el objetivo de llevar a cabo 

experimentosque permitan concluir algunas premisas evaluadas en este trabajo.  

Objetivo general 

Analizar intracelularmente los mecanismos de remoción de HPAs de las cepas A. sydowii – like y 

A. destrudens en condiciones hipersalinas. 

Objetivos específicos 

1. Analizar el transcriptoma comparativo de A. destrudens en condiciones hipersalinas y con 

la presencia de HPAs.  

2. Analizar la inhibición de los citocromos P 450 de las cepas A. sydowii – like y A. destrudens 

en condiciones hipersalinas y en presencia de HPAs.  

Justificación 

Debido a la necesidad de llevar a cabo una investigación más profunda acerca de las cepas en 

estudio, se propone llevar a cabo la determinación de los mecanismos moleculares por los cuales 

estas cepas realizan la remoción de HPAs en condiciones hipersalinas. La realización de un 

transcriptoma comparativo en condiciones hipersalinas, tanto con HPAs como con glucosa, nos 

llevará a dilucidar a través de que vías los hongos halófilos degradan HPAs. Importante mencionar 

que ya existen estudios previos en el Laboratorio de Biología Molecular de Hongos de la UAEM 

(Peidro, 2018, Tesis de Maestría) en el cual se llevó a cabo el transcriptoma comparativo para el 

caso de A. sydowii-like, por lo que  faltaría realizar el de A. destrudens. El objetivo de llevar a cabo 

esta técnica es que la misma nos permite determinar celularmente la información genética cifrada 

en el ADN y contenida en los genes expresados. 

Al analizar los resultados obtenidos en esta investigación, nos lleva a pensar que existen otros 

mecanismos que se están activando en la célula para remover estos xenobióticos. De esta forma, 

surge la idea de realizar un estudio en el cual se inhiba el Citocromo P 450 (Cyt-P450) con el 
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objetivo de determinar si este es el causal o no de la elevada remoción de xenobióticos en lugar 

de ser las enzimas extracelulares excretadas por A. sydowii-like y A. destrudens. Las enzimas del 

citocromo P450 (EC 1.14.14.1) son hemoproteínas que catalizan las reacciones de hidroxilación, 

epoxidación y monooxigenación, que son comunes en el metabolismo de xenobióticos. En los 

hongos, los Cyt P-450 desempeñan un papel fundamental en la biosíntesis de metabolitos 

secundarios y ergosterol, la esporogénesis y en las reacciones catabólicas en la degradación de 

compuestos xenobióticos. Las mismas tiene la capacidad de igual forma de agregar átomos de 

oxígeno a los anillos de los HPAs, formando moléculas más solubles en agua, que posteriormente 

son excretadas (Goodsell, 2004). Recientemente, se ha explorado una divergencia a gran escala 

de los Cyt P-450 dentro del reino fúngico mediante estudios bioinformáticos (Doddapaneni et al., 

2005; Deng et al., 2007; Intikhab et. al., 2007; Park, et al., 2008). Además de los impactos 

biológicos de los Cyt P-450 fúngicos, es de gran interés utilizar sus funciones catalíticas en los 

procesos de biotecnología (B. Sutherland et al., 1991; Ichinose et al 1999; Guengerich 2002; Kasai 

et al., 2009, 2010a). 

Metodología 

1. Transcriptoma comparativo de A. destrudens en condiciones hipersalinas y en presencia 

de HPAs 

1.1. Extracción del ARN total de A. destrudens 

Primeramente, se llevará a cabo la purificación de ARN mediante el método de Tri Reagent 

(SIGMA), seguido de la construcción de las bibliotecas; así como la secuenciación de ARNm 

mediante la técnica RNA Seq. Las bibliotecas se agruparán y por último, se analizará la calidad 

de las secuencias mediante el software FASTQC (Andrews, 2014).  

1.2. Transcriptoma: ensamblaje de novo y anotación funcional 

Se realizará el ensamblaje de novo de las secuencias mediante la utilización del software Trinity 

(Haas, 2013). Posteriormente, mediante BLAST se llevará a cabo la anotación de las secuencias 

ensambladas en la base de dato UniProt utilizando el software Blast2Go. 

1.3. Análisis de los niveles de expresión y expresión diferencial 
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Los datos de expresión se normalizarán mediante el algoritmo RUVseq. Posteriormente, se 

analizará la expresión diferencial de los genes mediante la herramienta DESeq2.  

1.4. Análisis de enriquecimiento de términos GO y vías metabólicas 

Por último, se llevará a cabo la anotación de los términos de GO mediante el programa Blasr2GO 

y se obtendrán los gráficos correspondientes a las rutas y vías metabólicas en base a los términos 

correspondientes a las ontologías.  

Validar por RT-qPCR el transcriptoma de los transcritos que se encuentran regulados positivos o 

negativos en las condiciones evaluadas. 

2. Inhibición del Citocromo P 450 en condiciones hipersalinas de las cepas A. sydowii-like 

y A. destrudens 

Se utilizarán proinóculos de ambas cepas, de las cuales se obtendrán 10 g de micelio en peso 

húmedo para cada cepa. Se dejará el micelio recuperar durante 24 horas y posteriormente se 

procederá a la inhibición de los citocromos. Se adicionarán 5 mM de cada inhibidor: ABT 

(aminobenzotiazol) y PB (piperonil butoxido). Se dejarán raeccionar durante 72 horas y 

posteriormente se realizarán las mediciones de las actividades enzimáticas lacasa, esterasa y 

peroxidasa. Por último, se analizarán las muestras mediante HPLC (Marco-Urrea et al., 2015; 

Zahmatkesh et al., 2016).  

 

Cronograma de actividades 

Actividades E F M A M A S O N 

2018 

Preparación de los materiales      X    

Transcriptoma comparativo      X X   

Procesamiento y análisis de datos X X      X X 

Participación en Taller de micorremediación        X  

Participación en el Congreso Internacional de Extremófilos         X 

2019 

Inhibición del Citocromo P 450 X X        

Procesamiento y análisis de datos   X X X     

Participación en congresos       X X  

2020 - 2022 

Escritura de borrador de tesis X X X X X X X X X 
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Publicar un artículo científico        X  

Participación en congresos  X     X   

Presentación de Tesis Doctoral     X     
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