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Resumen 

La biorremediación microbiana surge como una tecnología ecológicamente amigable y 

costo-efectiva para el tratamiento de la contaminación ambiental. Tradicionalmente la 

búsqueda de microorganismos con potencial en biorremediación se ha basado en la selección 

de cepas aisladas capaces de remover un contaminante específico. Sin embargo, esta 

estrategia ha tendido a ser reemplazada en los últimos años por la búsqueda de cultivos 

microbianos eficientes para remediar mezclas de compuestos tóxicos de diferente naturaleza, 

considerando que la contaminación mixta es una realidad global. 

El Cr(VI) y el fenol constituyen un ejemplo de contaminantes comúnmente 

encontrados en efluentes industriales de nuestro país y que han sido detectados 

conjuntamente en numerosas fuentes de agua naturales. Con el objetivo de seleccionar 

microorganismos capaces de remover simultáneamente ambos tóxicos, en esta tesis doctoral 

se aisló el cultivo mixto SFC 500-1, compuesto por dos cepas que se identificaron como 

Acinetobacter guillouiae SFC 500-1A y Badilas sp. SFC 500-1E. Dicho cultivo mixto redujo Cr(VI) 

a Cr(III) hasta 35 mg/I y degradó fenol hasta 1000 mg/I. Además, fue capaz de remover 

simultáneamente esos compuestos en un amplio rango de pH y temperaturas y en diferentes 

medios de cultivo, inclusive en un efluente de curtiembre. Se demostró que el cultivo mixto co-

remedió hasta 23 mg/I de Cr(VI) y 750 mg/I de fenol en 120 horas, bajo condiciones óptimas de 

operación que consistieron en un medio nutritivo de pH 7, 200 rpm de agitación y 30°C. 

El escalado del proceso en un reactor de tanque agitado de 5 litros requirió reajustar 

las condiciones de operación para lograr la misma capacidad de remoción que en Erlenmeyers, 

aunque en tiempos más prolongados. Por otra parte, la inmovilización de las bacterias en una 

matriz de alginato de calcio resultó una estrategia útil para incrementar la eficiencia de 

remoción simultánea, incluso de concentraciones de los contaminantes que las células libres 

fueron incapaces de tolerar. La posibilidad de reutilización del cultivo mixto inmovilizado 

durante 5 ciclos consecutivos de remoción, así como su estabilidad durante el almacenamiento 

a 4°C constituyeron otras de sus importantes ventajas. 

La implicancia de cada cepa en la detoxificación de los contaminantes se evaluó 

empleando ensayos de remoción y técnicas bioquímicas y moleculares. De esta manera se 

determinó que ambas bacterias reducirían Cr(VI) con diferente potencial, mediante cromato 

reductasas intracelulares dependientes de NADH. La localización de esas enzimas y su 

expresión en presencia de Cr(VI) y fenol varió de acuerdo a la cepa. Además, en Badilas sp. se 

detectaron codificantes genéticos de bombas de expulsión de cromato tipo ChrA, 

posiblemente implicadas en su tolerancia al metal. 

Por otro lado, se demostró que aunque ambas bacterias pueden crecer en presencia 

de elevadas concentraciones de fenol, sólo A. guillouiae posee la maquinaria enzimática capaz 
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Resumen 

de degradarlo a través de la orto-oxidación del anillo aromático y asimilar los productos 

formados vía ciclo de Krebs y del glioxilato. La tolerancia de esta cepa al compuesto se asoció 

con una reestructuración lipídica de sus membranas y la activación de mecanismos de defensa 

antioxidante. Tales procesos de respuesta al estrés se potenciaron en presencia de ambos 

contaminantes, ya que la reducción de Cr(VI) a Cr(III), posiblemente catalizada por una 

ferredoxin NADP reductasa, causaría daño oxidativo y alteración de estructuras esenciales para 

el funcionamiento celular. 

En conclusión, en esta tesis doctoral se demostró la eficiencia de remoción simultánea 

de Cr(VI) y fenol del cultivo mixto SFC 500-1 bajo diferentes condiciones de operación, y se 

aportaron nuevos conocimientos para dilucidar los mecanismos de detoxificación de las cepas 

que lo componen. Esos resultados permiten proponer al cultivo mixto SFC 500-1 como un 

sistema biológico adecuado para ser aplicado en el tratamiento de soluciones o efluentes 

contaminados con Cr(VI) y fenol, ya sea en condiciones libres o inmovilizadas. 
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A bst ract 

Bioremediation has emerged as an eco-friendly and cost-effective technology for the 

treatment of environmental pollution. Traditionally, searching for microorganisms with 

bioremediation potential has been based on selection of isolated strains able to remove a 

specific pollutant. However, this strategy is being replaced nowadays by the searching of 

native bacterial cultures efficient to remediate mixtures of toxic compounds, considering that 

co-pollution is a global problem. 

Cr(VI) and phenol are pollutants commonly found in argentinean industrial effluents, 

which have been detected in many aquatic natural sources. With the aim of selecting 

microorganisms able to simultaneously remove these toxics, in this doctoral thesis the mixed 

culture SFC 500-1 was isolated. It was composed by two different strains, identified as 

Acinetobacter guillouiae SFC 500-1A and Bacillus sp. SFC 500-1E. Such mixed culture reduced 

Cr(VI) to Cr(III) up to 35 mg/I and degraded phenol up to 1000 mg/I. It was also capable of 

simultaneously remove these compounds in a broad range of pH, temperature and different 

culture media, even in a tannery effluent. It was demonstrated that mixed culture co-

remediated Cr(VI) up to 23 mg/I and phenol up to 750 mg/I in 120 hours under optimal 

operational conditions (nutritive medium, pH 7, 200 rpm of agitation and 30 °C). 

For increasing the work volume to a stirred tank reactor (5 liters) it was necessary to 

reset operational conditions. However, under optimal circumstances, removal in a pilot scale 

was slower than in Erlenmeyer flasks. 

On the other hand, bacterial immobilization in a Ca-alginate matrix resulted to be a 

useful strategy to increase the simultaneous removal efficiency regarding to free cells. Other 

important advantages of immobílized bacteria were their reusability along 5 consecutive 

removal cycles, as well as their stability during storage at 4 °C. 

The involvement of each strain in detoxification of contaminants was evaluated using 

removal assays and molecular and biochemical techniques. It was determined that both 

bacteria would reduce Cr(VI) with different potential, employing NADH-dependent 

intracellular chromate reductases. The location of these enzymes and their expression in 

presence of Cr(VI) and phenol varied according the strain. Moreover, Bacillus sp. would contain 

genetic codifiers of extrusion pumps like ChrA, possibly implied in Cr(VI) tolerance. 

Furthermore it was demonstrated that both bacteria grew in the presence of high 

concentrations of phenol, but only A. guillouiae contains the enzymatic machinery to degrade 

this compound through ortho-oxidation, and assimilation via Krebs and glyoxylate cycle. In this 

strain, phenol tolerance was associated with the lipid restructuring of cell membranes and 

activation of antioxidant mechanisms. Such responses to stress increased in the presence of 

both pollutants, due to intracellular reduction of Cr(VI) to Cr(III), possibly catalyzed by a 



Abstract 

ferredoxin NADP-reductase, which usually causes oxidative damage and disruption of cellular 

structures. 

In conclusion, in this doctoral thesis the capability of mixed culture SFC 500-1 for 

simultaneously removal of Cr(VI) and phenol, under different operational conditions was 

demonstrated and new knowledge was provided to clarify the detoxification mechanisms of its 

component strains. These results allow us to propose the mixed culture SFC 500-1 as a 

biological suitable system to be applied for the treatment of effluents or solutions polluted 

with Cr(VI) and phenol, both in free or immobilized conditions. 
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1.1. Contaminación ambiental 

Toda sustancia no deseada que es introducida en el medioambiente se considera 

contaminante, más aún si genera algún tipo de riesgo ecológico o daño en la salud humana 

(Marcano y col., 2003). Si bien los contaminantes ambientales pueden provenir de procesos 

naturales, tales como la actividad volcánica o geotérmica, el crecimiento poblacional y el 

desarrollo industrial han constituido los principales causales de contaminación en los últimos 

siglos (Megharaj y col., 2011). 

Se estima que a lo largo de la historia de la humanidad, se han sintetizado más de 6 

millones de compuestos químicos, la mayoría de ellos durante el siglo XX (Alloway y Ayres, 

1993). Actualmente, alrededor de 1000 nuevos químicos son producidos cada año, y más de 

250.000 están disponibles comercialmente (CAS, 2011). Si bien el desarrollo de estos 

compuestos ha jugado un rol preponderante en el mejoramiento de la calidad de vida y el 

crecimiento económico global, no hay que perder de vista los efectos nocivos que traen como 

consecuencia su producción, comercialización y consumo. Esta situación se agrava si se 

considera que una tendencia creciente durante las últimas décadas es trasladar los procesos 

productivos a países en desarrollo, con limitada capacidad para gestionar los impactos 

ambientales que los mismos generan. La mezcla de los desechos industriales con los 

municipales es otro grave problema en estos países, que exponen a la población a 

combinaciones de sustancias peligrosas que no son eficientemente tratadas (Osibanjo y col., 

2012). 

El incremento en el daño ambiental, así como el interés por un desarrollo sustentable, 

han provocado una creciente preocupación social por la preservación del medioambiente, 

como así también por la recuperación de áreas afectadas tras siglos de prácticas incorrectas. 

Debido a ello, durante las últimas décadas se ha logrado un importante avance en la creación e 

implementación de políticas públicas a nivel global para combatir el deterioro 

medioambiental. En este contexto, los avances científicos han sido cruciales a la hora de 

desarrollar nuevas tecnologías para el tratamiento de desechos químicos de diversa naturaleza 

(Michel-Guillou y Moser, 2006). 

1.2. Clasificación de los contaminantes ambientales 

De acuerdo a su naturaleza físico-química los contaminantes ambientales se pueden 

separar en dos grandes grupos, los compuestos inorgánicos y orgánicos. Los compuestos 

inorgánicos se clasifican en metales, metaloides y radionucleidos. Entre ellos, los metales 

revisten especial importancia debido a su amplia distribución en la naturaleza y su potencial 
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peligro para los organismos. Algunos metales como hierro, cobre, zinc, cobalto o níquel son 

micronutrientes esenciales para el desarrollo de una gran variedad de actividades celulares. 

Sin embargo, por encima de ciertas concentraciones éstos pueden ser perjudiciales para los 

seres vivos y se consideran contaminantes. Además, iones de otros metales como cromo, 

cadmio, plomo y mercurio suelen ser disruptivos para las funciones biológicas en 

concentraciones mucho más bajas que los anteriores (Gasic y Korban, 2006). 

Los metales plomo, cromo, cadmio y mercurio junto con el metaloide arsénico 

conforman un grupo especial de compuestos químicos llamados metales pesados. La principal 

característica físico-química que comparten dichos metales pesados es su densidad superior a 

5 g/cm3. Además, desde un punto de vista ecológico, todos ellos presentan elevada toxicidad y 

capacidad para acumularse en la cadena alimenticia (Srivastava y Goyal, 2010). La 

contaminación con metales pesados es un serio problema asociado al incremento en 

actividades antropogénicas que involucran su extracción, producción y aplicación en diversos 

procesos. 

Como se puede observar en la figura 1, una investigación realizada por la Agencia de 

Protección medioambiental de los Estados Unidos (US EPA) determinó que los sitios 

declarados en emergencia debido a su grado de contaminación se encuentran afectados 

principalmente por metales pesados. Uno de los más frecuentemente encontrados es el cromo 

(Cr), en su forma hexavalente [Cr(VI)]. 
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Figura 1: Principales contaminantes detectados en sitios prioritarios 
enumerados por la US EPA debido a su grado de polución. Un sitio puede 
contener más de uno de esos compuestos. (Extraída de Dhal y col., 2013). 
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Por otro lado, los desarrollos industriales y urbanos sumados a las prácticas agrícolas 

modernas han provocado un incremento en la contaminación por sustancias de naturaleza 

orgánica, muchas de ellas de origen sintético, que se conocen como xenobióticos. Entre esos 

compuestos orgánicos se puede mencionar a los hidrocarburos (alifáticos, monoaromáticos o 

policíclicos), compuestos halogenados, nitroaromáticos, organofosforados, solventes y 

pesticidas (Megharaj y col., 2011). La peligrosidad de estos compuestos radica en su toxicidad 

y potencial de bioacumulación en tejido graso debido a su hidrofobicidad. Asimismo, la 

mayoría de los contaminantes orgánicos sintéticos son extremadamente resistentes a 

procesos de degradación natural, característica que los hace muy persistentes en la naturaleza. 

El proceso de biomagnificación hace que estos compuestos resulten más nocivos para los 

organismos superiores, como el hombre, que para aquellos pertenecientes a niveles tráficos 

más bajos (McGuinness y Dowling, 2009). 

En la figura 2 se indican algunos de los contaminantes orgánicos más importantes que 

pueden ser encontrados en la biósfera. Entre ellos, los compuestos aromáticos liberados 

principalmente a partir de la actividad petrolera y la industria química constituyen el grupo 

más numeroso. 
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Figura 2: Clasificación de los contaminantes orgánicos según su estructura química. 
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1.3. El metal pesado cromo 

El cromo (Cr), como se ha mencionado previamente, es uno de los metales pesados 

más frecuentemente empleados en diferentes actividades industriales y se encuentra 

clasificado entre los más peligrosos para los seres vivos (Chrysochoou y Jhonston, 2012). En la 

naturaleza sólo se encuentra en forma combinada, fuertemente unido a diferentes minerales. 

La especie más importante desde un punto de vista económico es la cromita (Fe0Cr203), la 

cual contiene en condiciones ideales, alrededor de un 46% de Cr (US EPA, 1984). Si bien este 

metal presenta nueve estados de oxidación, las especies Cr(III) y Cr(VI) son las más estables y, 

por lo tanto, más significativas en el medioambiente (Emsley, 1989). 

La forma trivalente, Cr(III), es la más abundante en la naturaleza y menos tóxica, ya 

que forma óxidos insolubles, hidróxidos y sulfatos, que en general no atraviesan las 

membranas celulares y tienden a complejarse con sustancias orgánicas y precipitar (Cervantes 

y col., 2006). Esta especie es utilizada comúnmente como fijador de pigmentos y catalizador en 

la industria del cuero, fabricación de ladrillos refractarios, cerámica y pinturas 

(http://www.npi.gov.au; Sinha y col., 2002). 

La forma hexavalente, Cr(VI), es alrededor de 1.000 veces más tóxica que la trivalente 

(Cervantes, 1991), y corresponde a la segunda forma más estable del metal, es un fuerte 

agente oxidante, que predomina en medio ácido formando cromato y dicromato (Lai y Lo, 

2008). Estos compuestos de Cr(VI) ingresan al ambiente mayormente a través de procesos 

industriales, tales como la galvanoplastia y metalurgia, fabricación de acero y cemento, 

curtido, producción textil, de pigmentos y automotriz y conservación de la madera, entre otros 

(Thacker y col., 2006). La peligrosidad del Cr(VI) radica en su elevada solubilidad; esta 

propiedad hace que el metal liberado a partir de efluentes industriales pueda contaminar 

rápidamente fuentes de agua superficiales y subterráneas y afectar organismos de diferentes 

niveles ecológicos. La elevada solubilidad del Cr(VI) facilita también su ingreso a la célula, 

induciendo estrés oxidativo y daño sobre lípidos, proteínas y ácidos nucleicos. De acuerdo con 

la US EPA, el Cr(VI) se encuentra dentro de los 17 químicos más peligrosos para el hombre, 

debido a su carcinogenicidad, mutagenicidad y teratogénesis, por inhalación, contacto o 

ingestión (Thacker y col., 2006). 

Con el fin de reducir los niveles de Cr(VI) en el ambiente, diversos Organismos 

Regulatorios nacionales e internacionales han establecido límites máximos aceptables del 

metal. En Argentina, por ejemplo, se permite una concentración máxima de 2 mg/! de Cr total 

para vertidos de establecimientos industriales, reduciéndose dicho valor a 0,2 mg/I para Cr(VI). 

Para aguas de bebida, por otro lado, el Código Alimentario Argentino (CAA) indica un máximo 
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permisible de 0,5 mg/I de Cr total y 0,05 mg/I de Cr(VI). Más allá de ello, la concentración de 

este metal en aguas de uso industrial y de consumo, supera muchas veces los límites 

establecidos por la regulación vigente. Esta realidad plantea la necesidad de emplear diversas 

tecnologías para el tratamiento de efluentes contaminados descargados en el ambiente y para 

el saneamiento de sitios que se encuentren contaminados de forma crónica con el metal. 

1.4.EI fenol como compuesto aromático modelo 

Los fenoles son un grupo importante de compuestos aromáticos, que se encuentran 

ubicados en el puesto once de una lista de 126 contaminantes prioritarios publicada por la US 

EPA (Nayak y Singh, 2007). El fenol, también llamado ácido carbólico o hidroxibenceno, es uno 

de los miembros más representativos de este grupo (figura 3). Presenta un grupo hidroxilo 

como sustituyente del primer carbono en su anillo bencénico, que actúa como ácido débil 

altamente oxidable, soluble en numerosos compuestos orgánicos pero con limitada solubilidad 

en agua a temperatura ambiente. 

OH 

Br 

Fenoles halogenados 

Alquilfenoles 

OH 

3 

OH 

CH3

OH 

FENOL 

C6H60 

OH 

NO, 

Mtrofenoles 

Pollfenoles 

OH OH 

Figura 3: Estructura química del fenol y algunos de sus derivados. 

En la naturaleza, el fenol puede ser producido a partir de la descomposición de materia 

orgánica, combustión de la madera, estiércol o alquitrán de hulla. La extracción de 

combustibles fósiles y ciertos procesos químicos son actividades humanas responsables de la 

generación de fenoles (Busca y col., 2008). Su principal aplicación industrial es en la síntesis de 
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resinas, como baquelita. También puede ser convertido en xileno, alquilfenoles, clorofenoies, 

anilinas y otros intermediarios secundarios en la producción de surfactantes, fertilizantes y 

agroquímicos, explosivos, pinturas, en la industria textil, del caucho y antioxidantes (Basha y 

col., 2010). 

El efecto adverso de los compuestos fenólicos sobre los seres vivos se debe al daño 

que generan sobre la membrana plasmática, por alteración en la estructura lipídica e inducción 

de estrés oxidativo. Su peligrosidad para el medioambiente se asocia a su elevada toxicidad 

aún a bajas concentraciones, y a su persistencia, pudiendo causar la muerte en casos de 

exposición extrema (Yang y Lee, 2007). 

El vertido de aguas residuales contaminadas con fenol y sus derivados sin tratar o 

sometidos a un tratamiento deficiente puede provocar serios impactos sobre los ecosistemas 

acuáticos y la salud humana. En muchos países, entre ellos Argentina, los procesos de 

potabilización de agua empleados no permiten la eliminación de fenoles. Por el contrario, se 

adiciona cloro, generándose compuestos fenilpoliclorados, que se encuentran entre los 

derivados fenólicos halogenados más tóxicos (Bravo y col., 1998; Michatowicz y Duda, 2007). 

Esta situación demuestra la necesidad de limitar los vertidos de aguas residuales, 

reducir la concentración permitida de estos compuestos en fuentes hídricas y disponer de 

adecuados procesos de tratamiento. En este sentido, existe una diversidad de 

reglamentaciones nacionales e internacionales que definen los límites permitidos de fenoles 

en los efluentes industriales. En particular, la US EPA determina que el nivel de fenol en aguas 

residuales no debe exceder 0,17 mg/I (Bhattacharya y col., 2014) mientras que en Argentina, la 

ley de vertido de residuos industriales (Ley 24.051, anexo II) establece un nivel guía de fenol 

y/o fenoles totales de 1 pg/I para agua dulce superficial y agua de consumo humano 

(www.cecopal.org). Sin embargo, más allá de los esfuerzos por restringir el uso y eliminación 

desmedidos de estas sustancias al medioambiente, existen reportes internacionales que 

informan sobre la presencia de fenol y sus derivados en elevadas concentraciones, en 

diferentes efluentes industriales y cursos de agua naturales (Petroutsos y col., 2008). Nuestro 

país no está exento de esa problemática, ya que se han detectado concentraciones de fenol 

que superan ampliamente los límites permitidos en diferentes fuentes hídricas, no sólo de uso 

industrial sino también de consumo humano (http://www.holistica2000.com.ar; Paisio y col., 

2012). 
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1.5. Contaminación mixta por Cr(VI) y fenoles 

El grado de contaminación ambiental y su alcance han cambiado en los últimos años. Ello 

se debe a diversos factores, pero probablemente uno de los más destacados hace referencia a 

la dispersión de contaminantes de diferente naturaleza desde sus sitios de 

producción/liberación hacia áreas remotas. Un claro ejemplo es la detección de contaminantes 

orgánicos persistentes, como muchos pesticidas, combinados con metales pesados en aguas 

antárticas (Bargagli, 2008). 

La coexistencia de compuestos tóxicos orgánicos e inorgánicos en un mismo ambiente altera 

su comportamiento individual y exacerba su eco-toxicidad, debido a efectos de interacción 

(Cheng y col., 2015). Por ejemplo, se conoce que la presencia de metales pesados en el suelo 

reduce la adsorción de lindano, favoreciendo su drenado y lixiviación (Guo y col., 2015). Esta 

situación permite comprender por qué los sitios más problemáticos en el mundo debido a su 

grado de polución se encuentran co-contaminados con metales y xenobióticos. La 

contaminación mixta además afecta seriamente la posibilidad de saneamiento, considerando 

que las tecnologías desarrolladas para el tratamiento de contaminantes orgánicos no 

necesariamente son adecuadas para la remediación de sustancias inorgánicas y viceversa 

(Sandrin y Maier, 2003). 

En ese sentido, la contaminación mixta puede ocurrir por la combinación de diversos 

efluentes industriales en un receptor común, o bien por el vertido simultáneo de sustancias 

tóxicas a partir de una actividad industrial específica. En el último caso, la presencia de Cr(VI) y 

compuestos fenólicos en aguas residuales de diversas industrias, es una situación ampliamente 

reconocida. El tratamiento de maderas, refinado de petróleo, curtido y metalurgia son algunas 

de las actividades industriales responsables del vertido de estos compuestos entre sus 

residuos de producción (Liu y col., 2008). 

En nuestro país existen diversos informes que indican la presencia combinada de metales 

y compuestos orgánicos en ríos o sus afluentes. Puede citarse, por ejemplo, la cuenca del río 

Bermejo, donde se detectó contaminación por residuos provenientes de petroleras de la zona 

y el río de La Plata, donde la presencia de Cr, plomo y compuestos fenólicos, provenientes de 

fuentes urbanas e industriales inadecuadamente controladas, constituyen un peligro para la 

población (http// www.cicplata.org). Por su parte, Castañé y col. (2006) informaron 

concentraciones de metales pesados (cromo, cobre, plomo, arsénico) y fenoles superiores a las 

permitidas, en las aguas del Río Reconquista. 

Asimismo, una de las principales fuentes de contaminación mixta por Cr y fenol son las 

curtiembres. En ese sentido, se han detectado elevados niveles de esos contaminantes en 
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fuentes de agua de consumo humano de la región centro-norte de nuestro país 

(http//www.greenpeace.org.ar: Campaña Riachuelo 2012, http//www.cicplata.org). La 

problemática de la contaminación ocasionada por curtiembres, se asocia al empleo de 

compuestos tóxicos durante las diferentes etapas del curtido, siendo los más peligrosos el 

Cr(III) con la posible oxidación a Cr(VI) durante el curtido propiamente dicho, y sustancias 

químicas como pigmentos, productos fluorados, polímeros, fenoles, ésteres de ftalato, 

desengrasantes como el percloroetileno y tricloroetileno, empleados en los tratamientos 

posteriores, como teñido, re- curtido o desengrasado (Forcillo, 2002). 

1.6. Estrategias para el tratamiento de aguas residuales y saneamiento ambiental 

La atenuación natural hace referencia a todos aquellos procesos físico-químicos o 

biológicos que ocurren espontáneamente y favorecen la remediación de ambientes 

contaminados. El problema de estos procesos naturales es que son lentos y por lo tanto, 

incapaces de contrarrestar la contaminación generada por la actividad humana al ritmo en que 

ésta se desarrolla en la actualidad (Dua y col., 2002). Por ello, y más aún en casos de 

contaminación extrema (vertidos, derrames accidentales, etc.), se emplean métodos 

alternativos para tratar de reducir la concentración de los contaminantes. 

De acuerdo a lo establecido por la US EPA (2000), una tecnología de tratamiento 

implica cualquier operación unitaria o serie de operaciones que alteren la composición de una 

sustancia peligrosa o contaminante, a través de acciones físicas, químicas o biológicas, de 

manera que se reduzca la toxicidad, movilidad o volumen del material contaminando (Volke 

Sepúlveda y Velasco Trejo, 2004). Las metodologías de remediación pueden clasificarse dentro 

de dos grandes grupos, las físico-químicas y las biológicas. 

1.6.1. Tecnologías físico-químicas de remediación 

Estas tecnologías son las más antiguas y han sido tradicionalmente utilizadas. Pueden 

aplicarse in situ o ex situ, y consisten en destruir, separar o contener el compuesto a tratar, de 

acuerdo a sus propiedades físicas y químicas y el medio en el que se encuentre. Las principales 

metodologías físico-químicas empleadas para la decontaminación de metales pesados se 

basan en procesos de óxido-reducción, precipitación química, filtración, tratamientos 

electroquímicos, evaporación, intercambio iónico y ósmosis inversa (Malik, 2004). En el caso 

de los contaminantes orgánicos, se aplican procedimientos como extracción por solventes, 

oxidación química, incineración, fotocatálisis, ultrasonido y estabilización con aditivos 

inmovilizantes, entre otros (Atterby y col., 2002; Wessels Perelo, 2010). A pesar de que estas 
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metodologías se han utilizado durante varias décadas para el tratamiento de grandes 

extensiones de áreas contaminadas, presentan serias desventajas, como su reducido costo-

efectividad y la toxicidad de varios de los reactivos empleados o bien de los productos 

secundarios formados en ciertos procesos. Estas desventajas pueden ser más pronunciadas y 

los costos se agravan en el caso de aguas subterráneas contaminadas, desechos de minería y 

otras aguas residuales industriales, cuando los efluentes son voluminosos y contienen 

combinación de metales pesados y sustancias orgánicas (Malik, 2004; McGuinness y Dowling, 

2009). 

Las desventajas de estos sistemas han planteado la necesidad de encontrar 

metodologías alternativas para el tratamiento de contaminantes. Por lo tanto, en las últimas 

décadas, se ha incrementado significativamente el estudio de tecnologías biológicas, que 

prometen complementar eficientemente a los métodos de remediación físico-químicos (Paul y 

col., 2005). 

1.6.2. Tecnologías biológicas de remediación 

La remediación biológica se basa en la utilización de las capacidades metabólicas de los 

organismos para degradar, transformar, secuestrar y/o detoxificar contaminantes ambientales 

de naturaleza orgánica o inorgánica. El término biorremediación se aplica principalmente a la 

utilización de microorganismos, mientras que la fitorremediación se refiere al uso de plantas y 

órganos vegetales para el tratamiento de compuestos químicos tóxicos (Glick, 2010). Más 

recientemente, han emergido la rizorremediación, tecnología que aprovecha los beneficios 

combinados de plantas y microorganismos rizosféricos para la remoción de contaminantes 

(Thijs y Vangronsveld, 2015) y la vermirremediación, que se refiere a la aplicación de 

nematodos y sus productos de digestión con el mismo fin (Sinha y col., 2009). 

La figura 4 esquematiza las mencionadas estrategias de remediación. 
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Plantas .. 

+ Microorganismos rizosféricos 

Figura 4: Estrategias de remediación biológica. (Adaptada de Paisio y col., 2012). 

Con el avance científico, cada vez existen más variantes de estas tecnologías, aplicadas 

al tratamiento de compuestos de diversa naturaleza. Por ejemplo, el empleo de órganos 

vegetales aislados y plantas transgénicas ha dado buenos resultados en la remoción de 

contaminantes orgánicos y metales pesados (lbañez y col., 2014), mientras que el desarrollo de 

las tecnologías "ómicas" ha permitido comprender la dinámica de comunidades microbianas 

durante los procesos de biorremediación y rizorrennediación (El Amrani y col., 2015). 

Asimismo, las técnicas de biorremediación libres de células, empleando enzimas microbianas 

han sido exitosamente desarrolladas para el tratamiento de químicos persistentes (Tanokura y 

col., 2015). 

Este tipo de procesos biológicos presenta una amplia variedad de ventajas frente a los 

métodos físico-químicos convencionalmente empleados, destacándose su costo-efectividad, la 

necesidad de mínimos tratamientos posteriores, el empleo de los componentes del medio 

como fuentes únicas de nutrientes en muchos casos y sobre todo, su elevada aceptación 

pública, asociada posiblemente a que son tecnologías ambientalmente amigables y poco 

destructivas (Cordova-Rosa y col., 2009). Más allá de las ventajas previamente citadas, es 

importante destacar que no todas las tecnologías biológicas de remediación son igualmente 

eficientes. Muchos sistemas plantean algunos inconvenientes en cuanto a su aplicación, tales 

como lentitud, demandas geológicas, climáticas y nutricionales específicas y baja predictividad. 
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1.6.2.1. Biorremediación 

La biorremediación microbiana es quizás, la más prometedora de las tecnologías 

biológicas previamente mencionadas. Diversos autores han descripto la elevada capacidad de 

los microorganismos para tolerar y remediar contaminantes ambientales, destacando a las 

bacterias entre los sistemas de biorremediación más eficientes (Singh y col., 2011). Éstas 

poseen la maquinaria metabólica necesaria para llevar a cabo la detoxificación de compuestos 

químicos de diversa naturaleza de manera rápida y efectiva. La principal ventaja de las 

bacterias sobre las plantas, además de su rápido crecimiento y adaptabilidad, es la posibilidad 

de degradar completamente compuestos orgánicos recalcitrantes, mineralizándolos a CO2 Y 

H20 (Wood, 2008). A diferencia de lo que ocurre con los contaminantes orgánicos, los metales 

no pueden ser degradados, por lo que la biorremediación de estos compuestos por 

microorganismos se basa en la oxidación-reducción a formas menos tóxicas y/o biodisponibles 

(Malik, 2004). Otros fenómenos, como la absorción y adsorción a estructuras celulares de 

forma pasiva o activa ocurren para ambos tipos de compuestos (Wang y Chen, 2009). 

La biorremediación microbiana puede aplicarse tanto in situ como ex situ. Los procesos 

in situ son los más atractivos debido a que en ellos los contaminantes pueden ser tratados 

directamente en el sitio afectado, reduciendo los riesgos de exposición y diseminación de la 

contaminación a través del transporte de los compuestos a tratar (Ortiz-Hernández y col., 

2014). Las técnicas in situ pueden clasificarse, a su vez en dos grandes grupos: la 

bioestimulación y el bioaumento. La primera permite incrementar el crecimiento de los 

microorganismos preexistentes a través del agregado de algún nutriente beneficioso y la 

segunda se basa en la inoculación de bacterias biorremediadoras, cuando la microbiota 

autóctona no tiene el potencial detoxificador necesario (Villegas y col., 2014). 

Por otro lado, las principales técnicas de biorremediación ex situ son landfarming, 

compostaje y construcción de biopilas, aplicables a la remediación de suelos y sedimentos 

contaminados, o bien los biorreactores, que involucran el tratamiento de material líquido o 

sólido en el interior de un sistema controlado, que permite lograr elevadas velocidades de 

operación y alta eficiencia de remediación (Villegas y col., 2014). 

En general, por tratarse de un proceso natural, la biorremediación cuenta con elevada 

aceptación pública. Además, las ventajas de su aplicación sumadas a sus reducidos costos, la 

convierten en una prometedora técnica para el tratamiento de efluentes industriales o de sus 

sedimentos contaminados. Sin embargo, entre algunas de sus desventajas se puede mencionar 

el prolongado tiempo necesario para una efectiva decontaminación de ciertos compuestos y 

su baja predictibilidad ante condiciones medioambientales diversas (Wessels Perelo, 2010). 
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El sistema de biorremediación más utilizado que aplica el metabolismo microbiano 

para tal fin es el de los lodos activados, donde una mezcla compleja de microorganismos crece 

en reactores aireados oxidando la materia orgánica biodegradable y eliminando desechos 

fosforados y nitrogenados (Erijman y col., 2011). Sin embargo, estos sistemas suelen ser 

sensibles a la presencia de metales pesados, tales como el Cr(VI), lo cual implica una 

importante limitación para su aplicación en la remediación de efluentes con elevado contenido 

de estas sustancias tóxicas (Stasinakis y col., 2003). 

En base a los antecedentes presentados es evidente el incremento de los niveles de 

contaminación por mezclas de sustancias de diversa naturaleza, tales como Cr(VI) y fenol, que 

se encuentran comúnmente juntos en diversos efluentes industriales y que han sido 

detectados en elevadas concentraciones en cursos de agua de nuestro país. Resulta relevante, 

por lo tanto, encontrar métodos efectivos y económicos para el tratamiento de efluentes 

industriales contaminados con esos compuestos. El desarrollo de sistemas de biorremediación 

utilizando microorganismos eficientes y con buena adaptabilidad a condiciones 

medioambientales diversas podría ser crucial para tal fin, así como la comprensión de los 

mecanismos implicados en la remoción simultánea de estos contaminantes. En este contexto, 

nos planteamos la siguiente hipótesis de trabajo: 

1.7. Hipótesis 

"Bacterias nativas de la región, tolerantes a Cr(VI) y fenol, adaptadas a las condiciones 

climáticas y edáficas de zonas contaminadas, pueden ser utilizadas para la biorremediación 

eficiente de efluentes industriales o en aplicaciones ambientales (bioaumento), 

contribuyendo a optimizar la eliminación de estas sustancias tóxicas. El uso de matrices 

simples de inmovilización permite incrementar la eficiencia del proceso de biorremediación, 

la reutilización de biomasa y su implementación a mayor escala". 
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2.1. Objetivo General 

Se propuso como objetivo general de este trabajo de tesis aislar, caracterizar e 

identificar microorganismos de sitios contaminados de la provincia de Córdoba; con capacidad 

para tolerar y remediar elevadas concentraciones de Cr(VI) y fenol simultáneamente. Por un 

lado se planteó evaluar su potencial para biorremediar ambos compuestos bajo diferentes 

condiciones ambientales y volúmenes de trabajo, en condiciones libres e inmovilizadas. Por 

otra parte se analizaron los mecanismos bioquímicos, fisiológicos y moleculares desarrollados 

en las bacterias ante la presencia de los contaminantes y que podrían ser responsables de la 

detoxificación. 

2.2. Objetivos específicos 

1. Aislar, caracterizar e identificar cepas bacterianas nativas tolerantes a Cr(VI) y fenol, 

a partir de muestras proveniente de zonas contaminadas de la provincia de Córdoba 

(cuenca del arroyo El Barrea 1-Elena). 

2. Evaluar la remoción de Cr(VI) y fenol, de manera independiente y simultánea, 

modificando y optimizando las condiciones de cultivo para mejorar la eficiencia del 

proceso en diferentes escalas de trabajo. 

3. Analizar la eficiencia de remediación de Cr(VI) y fenol utilizando las bacterias 

inmovilizadas en diferentes matrices, determinando los ciclos de reutilización de las 

células inmovilizadas. 

4. Dilucidar los mecanismos bioquímicos y moleculares involucrados en la tolerancia 

y/o detoxificación de Cr(VI) y fenol en el/los aislamiento/s seleccionado/s. 

El siguiente diagrama representa la organización general de esta tesis e indica en qué 

secciones de la misma se describirán los resultados obtenidos en base a cada objetivo 

propuesto. 



CAPÍTULO I: "Aislamiento y caracterización de microorganismos capaces de tolerar y remover simultáneamente Cr(VI) y fenol. Optimización de las 
condiciones de remoción" 

• Caracterización de la zona de muestreo 

• Aislamiento y selección de bacterias en base a su tolerancia y capacidad de remoción de Cr(VI) y fenol 

• Remoción individual y simultánea de los contaminantes en diferentes condiciones de cultivo 

• Efecto del cambio de escala en la remoción simultánea 

[ Objetivos 1 y 2 

CAPÍTULO II: "Empleo de la inmovilización bacteriana como estrategia para mejorar la remoción simultánea de Cr(VI) y fenol por los aislamientos 

seleccionados" 

• Inmovilización de los aislamientos seleccionados en una matriz de alginato de calcio 

• Optimización de las condiciones de remoción de las células inmovilizadas 

• Reutilización de las bacterias inmovilizadas 

• Caracterización de los productos de remoción 

Objetivo 3 

CAPÍTULO III: "Mecanismos bioquímicos y moleculares implicados en la tolerancia y detoxificación de Cr(VI) y fenol por las bacterias en estudio" 

• Mecanismos de tolerancia a Cr(VI) y de reducción de Cr(VI) a Cr(III) 

• Vía de degradación de fenol 

• Desarrollo/Mitigación de procesos de estrés a causa de la exposición a los contaminantes 

CAPÍTULO IV: "Conclusiones y perspectivas" 

1 

Objetivo 4 



Capítulo 1 

Aislamiento y caracterización de microorganismos 

capaces de tolerar y remover simultáneamente Cr(VI) 

kl
, y fenol. Optimización de las condiciones de remoción. 
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3.1. Empleo de microorganismos ambientales en biorremediación 

Los microorganismos pueden ser aislados prácticamente de todos los ambientes 

terrestres, ya que son capaces de adaptarse a condiciones tan diversas y extremas como 

temperaturas bajo cero, desecación, presiones elevadas de oxígeno o anaerobiosis. La 

presencia de compuestos tóxicos no representa, por lo tanto, una limitación para el 

crecimiento de muchos de ellos (Vidali 2001). Esta elevada adaptabilidad de los 

microorganismos en relación a otros sistemas biológicos, junto con su gran potencial 

metabólico, los hacen altamente atractivos para ser aplicados en la remediación de 

contaminantes. En este sentido, muchas bacterias adaptadas a crecer en ambientes 

contaminados con ciertos químicos tóxicos, han demostrado capacidad para metabolizarlos in 

vitro e incluso para detoxificar compuestos de estructura similar (Ojo y col., 2007). La presión 

selectiva y la transferencia horizontal de genes serían las principales causas de tal 

comportamiento (Cervantes y col., 2001; Watanabe, 2001; Wang y col., 2007). Además, se ha 

demostrado que la pe-adaptación de cultivos bacterianos en presencia de contaminantes 

durante tiempos prolongados a escala laboratorio puede inducir su tolerancia y su potencial 

para remediarlos (Ojo, 2007). Por lo tanto, el aislamiento de bacterias ambientales y su 

posterior mantenimiento en el laboratorio en presencia de los contaminantes, han sido 

estrategias ampliamente empleadas para desarrollar sistemas eficientes de biotratamiento de 

xenobióticos y metales pesados. 

Los últimos avances en el área de la química analítica y la biología molecular han 

permitido incrementar el conocimiento del potencial biotecnológico de los microorganismos 

ambientales en el ámbito de la biorremediación. La compresión de las vías implicadas, el co-

metabolismo de sustratos y las relaciones simbióticas entre microorganismos han sido de gran 

ayuda a la hora de seleccionar cepas e incluso crear artificialmente cultivos mixtos aplicables 

en la detoxificación de compuestos recalcitrantes (Hays y col., 2015). 

3.2. Cultivos mixtos versus cepas aisladas para biorremediar contaminantes 

El estudio de microorganismos individuales ha sido muy útil hasta ahora para la 

comprensión de los distintos genes, vías metabólicas y enzimas involucrados en los procesos 

de biorremediación. Sin embargo, en los últimos años ha ganado importancia el concepto de 

cooperación metabólica, el cual indica que las poblaciones microbianas en el ambiente están 

compuestas por diversas comunidades, sinérgicas o antagónicas en lugar de cepas aisladas. De 

acuerdo a ese criterio, la detoxificación de contaminantes en la naturaleza ocurriría como 
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consecuencia de la interacción entre las cepas que coexisten en ella (Pazos y col., 2003; Trigo y 

col., 2009). 

Si se considera a la contaminación ambiental desde un punto de vista global, hay que 

tener en cuenta que no existen actualmente áreas contaminadas con un solo tipo de 

compuesto; sino que la mayoría de los sitios afectados del planeta presentan combinaciones 

de contaminantes de diferente naturaleza. Por esta razón, encontrar un solo microorganismo 

capaz de detoxificar mezclas de los mismos es un objetivo altamente ambicioso y difícil de 

cumplir. En los últimos años se ha incrementado el uso de consorcios bacterianos con elevada 

eficiencia para biorremediar xenobióticos recalcitrantes o mezclas de tóxicos, gracias a la 

acción sinérgica de las capacidades metabólicas de sus componentes. Como muchos de esos 

consorcios son aislados directamente de zonas afectadas, tienen además, elevado potencial 

para adaptarse a las variaciones climáticas propias de esas zonas y para ser aplicados en 

bioaumento (Angelim y col., 2013). 

Las técnicas actuales independientes de cultivo permiten comprender las interacciones 

microbianas, potencial genético y capacidades metabólicas de los consorcios bacterianos 

presentes en áreas contaminadas. Esta es una gran ventaja a la hora de seleccionar 

potenciales sitios de aislamiento de microorganismos aplicables en biorremediación (Vila y 

col., 2015). 

3.3. Biorremediación de Cr y fenol por bacterias de origen ambiental 

Los metales pesados no son degradables y por lo tanto su biotratamiento se basa en la 

inmovilización o transformación química a especies menos tóxicas (Wessls- Perello, 2010). En 

el caso particular del Cr, la reducción de Cr(VI) a Cr(III) implica una disminución significativa de 

su toxicidad y la posibilidad de su inmovilización, lo cual además es una ventaja a la hora de 

reducir su diseminación en el ambiente (Focardi y col., 2013). 

Los mecanismos de reducción bacteriana de Cr(VI) pueden ser variables, y dependen 

de la naturaleza y el potencial de cada cepa. Algunas especies son capaces de efectuar 

procesos de reducción tanto aeróbicos como anaeróbicos, aunque la mayor parte de las 

bacterias descriptas lo hacen en presencia de oxígeno. En anaerobiosis el Cr(VI) actúa como 

aceptor final de electrones y en aerobiosis dicha reducción puede ser tanto enzimática como 

no enzimática (Dhal y col., 2013). También existen microorganismos capaces de inmovilizar Cr 

por adsorción o absorción a sus estructuras celulares. Aunque esta propiedad ha sido 

extensamente asociada a hongos y algas, ciertas bacterias pertenecientes principalmente a los 

géneros Bacillus, Pseudomonas y algunas actinobacterias han demostrado buen potencial 
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como agentes inmovilizadores del metal, antes, durante o después de su reducción de Cr(VI) a 

(Mishra y Doble, 2008). 

Por otro lado, también se conoce la capacidad de muchos microorganismos para 

degradar compuestos fenólicos a sustancias menos tóxicas, tanto en condiciones aeróbicas 

como anaeróbicas. Sin embargo, debido a su elevada tolerancia y capacidad metabólica, las 

proteobacterias y actinobacterias se encuentran entre las mejor caracterizadas (Ruck y col., 

2015). 

Las bacterias son capaces de transformar compuestos fenólicos a un reducido número 

de intermediarios, que luego son convertidos en compuestos metabolizables a través de una 

serie de vías catabólicas, entre ellas el ciclo de Krebs. En el caso del fenol, uno de esos 

intermediarios es el catecol, que en condiciones ideales es mineralizado completamente a CO2 

y H20 (Ruck, 2015). 

Si bien queda claro que tanto la biorremediación de Cr(VI) como la de fenol por 

bacterias han sido procesos ampliamente estudiados, el desarrollo de sistemas bacterianos 

capaces de remover esos compuestos simultáneamente no ha resultado tan sencillo. En ese 

sentido, aunque algunas cepas aisladas presentaron buen potencial para remover mezclas de 

esos contaminantes, los cultivos bacterianos mixtos naturales o generados en el laboratorio 

han resultado, en general, más eficientes (Shen y Wang, 1995; Srivastava y col., 2007; Liu y 

col., 2008; Tziotzios y col., 2008; Song y col., 2009). Sin embargo, existe escasa información 

sobre el efecto de factores ambientales en el proceso de remoción simultánea (Gunasundari y 

Muthukumar, 2013). La influencia del Cr(VI) sobre la detoxificación de fenol y viceversa 

tampoco han sido analizadas en profundidad, aunque se conozca claramente el impacto 

negativo de combinar sustancias tóxicas sobre las capacidades metabólicas de las bacterias 

involucradas (Sandrin y Maier, 2003). 

3.4. Potencialidades y limitaciones de la biorremediación y su aplicación a campo 

El principal objetivo de los estudios de biorremediación es transferir los resultados 

obtenidos en el laboratorio hacia el tratamiento in situ de áreas contaminadas. Sería 

arriesgado, entonces, creer que la simple selección de microorganismos en base a su 

tolerancia y capacidad de remoción in vitro permitiría obtener sistemas confiables y 

predecibles para ser aplicados a campo (Thompson y col., 2005). En ese sentido, existe una 

innumerable cantidad de factores bióticos y abióticos que influyen directamente en el 

rendimiento de los microorganismos, tales como la competencia con la flora nativa, 

temperatura, pH, concentración de oxígeno, disponibilidad de dadores y aceptores finales de 
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electrones y presencia de otros compuestos tóxicos co-contaminantes, entre otros (Pandey y 

Fulekar, 2012). Esto explica que muchas bacterias seleccionadas in vitro por su elevado 

potencial para remover contaminantes, fueran poco efectivas para el bioaumento de 

efluentes contaminados (Tyagi y col., 2011). Por lo tanto uno de los pasos fundamentales al 

momento de seleccionar microorganismos aplicables en biorremediación es evaluar su 

eficiencia en una amplia variedad de condiciones de cultivo. El aislamiento de cepas 

autóctonas y su posterior empleo para la remoción de contaminantes es recomendable en 

cuanto a la seguridad ecológica que implica la posibilidad de reintroducir estas especies en la 

comunidad natural, así como también en la alta eficiencia del proceso, ya que los 

microorganismos autóctonos son fisiológicamente compatibles con su ambiente (Atlas y 

Bartha, 2001). Esta estrategia reduce, además, la competencia con la flora nativa, la posible 

patogenicidad sobre otros seres vivos y el riesgo de transferencia horizontal de genes 

(Boopathy, 2000). 

Otro factor crucial para evaluar la aplicabilidad de microorganismos en el tratamiento 

de efluentes contaminados es la influencia que el cambio de escala pueda tener sobre el 

proceso, ya que la modificación en el volumen de trabajo de un Erlenmeyer a un recipiente de 

varios litros puede acarrear cambios drásticos en la mayoría de los parámetros de cultivo y la 

presión hidrostática del sistema. Esto implica que las condiciones de operación a pequeña 

escala no sean completamente extrapolables a escala industrial y un manejo erróneo de las 

mismas podría provocar importantes pérdidas económicas (Galindo y col., 2008). 

Una solución para este tipo de problemas es la realización del escalado gradual del 

volumen de trabajo hasta alcanzar una escala industrial. Dicho proceso se centra en regular al 

menos tres parámetros centrales: la aireación, el mezclado y la eliminación del calor. En este 

sentido, el uso de biorreactores permite optimizar la transferencia de oxígeno a través de un 

adecuado control del flujo de aire y de la velocidad de agitación. Dicha agitación favorece, 

además, el mezclado y la disipación de calor (Najafpour, 2015). 

La figura 5 resume algunas de las ventajas y limitaciones de la biorremediación 

empleando microorganismos, además de posibles alternativas para superar tales limitaciones, 

que han sido mencionadas a lo largo de esta introducción. 
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Figura 5: Ventajas y desventajas de la biorremediación microbiana. 

3.5. Reactores a escala piloto para biorremediación de contaminantes 

Los biorreactores o fermentadores son muy variables y se clasifican de acuerdo a su 

configuración, tamaño y forma en la que se operan. Pueden ser tan pequeños como un matraz 

de laboratorio o llegar a contener volúmenes de hasta cientos de miles de litros, en el caso de 

los fermentadores industriales a gran escala. Según la manera en la que se produce la 

aireación éstos pueden ser tanques aireados agitados, tanques de recirculación y reactores 

tubulares (Najafpour, 2015): 

Los tanques aireados agitados son los más tradicionales. Consisten en un cilindro vertical con 

un eje central con hélices responsables de llevar a cabo la agitación mecánica. Además 

contienen deflectores que permiten la formación de corrientes de circulación durante la 

agitación y la distribución de las burbujas de aire insuflado. Los tanques de recirculación 

presentan tubos de aspiración interna y conductos de recirculación externa. Mediante este 

diseño, el flujo del medio de cultivo ocurre en una dirección definida, donde la fuerza motora 

se desarrolla a través del ascenso de burbujas de aire o por un sistema de flujo hidrodinámico. 

Por último, los reactores tubulares (Air lift) tienen forma de columna, por la que se introduce 

aire en la base del tubo y el ascenso de burbujas de aire constituye el único tipo de agitación 
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existente. Este tipo de reactores no permiten trabajar con concentraciones tan elevadas de 

biomasa como los de tanque agitado, pero son más económicos y simples de manipular. 

Por otro lado, de acuerdo al modo de operación, un cultivo desarrollado en un biorreactor 

puede ser clasificado como batch, batch alimentado y continuo (Rao, 2010): 

En los cultivos tipo batch todos los reactivos son incorporados al inicio del proceso, sin 

posterior entrada o salida de materiales. De esta manera se hace crecer a los microorganismos 

en un medio adecuado hasta el agotamiento de algún sustrato o la acumulación de posibles 

inhibidores. Los cultivos operados en modo batch alimentado (fed batch), por el contrario, 

presentan una corriente paulatina de alimentación pero sin una corriente de salida. Este 

método se emplea cuando se quieren evitar fenómenos de inhibición por carencia de sustrato 

y se requiere alcanzar una alta concentración de biomasa. Cuando en el biorreactor se 

incorpora medio de cultivo fresco a un ritmo constante y en la misma proporción sale medio 

con células, el proceso se opera en modo continuo. En este tipo de sistema se puede controlar 

la velocidad específica de crecimiento y producción. 

Los experimentos de biorremediación en biorreactores a nivel laboratorio apuntan a 

simular las condiciones a las que serán expuestos los microorganismos en caso de una 

aplicación real. Los mismos permiten operar el proceso de forma controlada, rápida y disponer 

de la biomasa y los residuos generados al finalizar los experimentos (Kathiravan y col., 2011; 

Ahluwalia, 2014). En particular, los cultivos en sistema batch permiten estudiar el efecto de la 

concentración inicial de los contaminantes sobre la capacidad de remoción de los 

microorganismos y establecer las condiciones óptimas de cultivo, mientras que los sistemas 

continuos son útiles para el tratamiento de efluentes industriales durante tiempos 

prolongados. En general, los biorreactores aireados de tanque agitado se encuentran entre los 

más utilizados en biorremediación, ya que favorecen al correcto mezclado y suministro de 

oxígeno y permiten el desarrollo de cultivos bacterianos bajo las tres condiciones de operación 

previamente mencionadas. 

Existe una gran cantidad de estudios de remediación de Cr(VI) o fenoles en 

biorreactores a escala piloto, empleando bacterias libres e inmovilizadas tanto en soluciones 

sintéticas como en efluentes reales (Quintelas y col., 2009; Agarry y col., 2008; Abu-Reesh, 

2010; Ucun y col., 2010; Huang y col., 2011; Williams y col., 2014). Además, en los últimos 

años se han descripto sistemas microbianos para el tratamiento de grandes volúmenes de 

efluentes contaminados con dichos compuestos, en reactores operados continuamente 

durante tiempos prolongados. Tal es el caso del sistema ChromBac, que emplea células 

inmovilizadas de A. haemolyticus para reducir el Cr(VI) presente en efluentes de galvanoplastia 

(Ahmad y col., 2010), o los reactores de lecho fijo descriptos por Bajaj y col. (2008) para 
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degradar fenol a partir de efluentes sintéticos mediante biofilms bacterianos. Sin embargo, a 

pesar de estos avances, la mayoría de los reportes sobre biorremediación simultánea de Cr(VI) 

y fenol se han llevado a cabo a nivel laboratorio, sin considerar los efectos que puede traer 

aparejado el cambio de escala sobre el potencial de remoción de los microorganismos (un y 

col., 2009; Garg y col., 2013). 
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4.1. Caracterización de la zona de muestreo 

Se seleccionó como sitio de estudio una curtiembre situada al sur de la provincia de 

Córdoba. Su ubicación geográfica se determinó mediante GPS. La toma de muestras del 

efluente industrial y los sedimentos en contacto directo con el mismo, se realizó en el canal 

donde dicha empresa descarga sus desechos a cielo abierto. El muestreo fue efectuado en 5 

oportunidades durante el período 2011-2012, abarcando las cuatro estaciones del año, con el 

fin de analizar posibles variaciones estacionales. La determinación de pH y temperatura del 

efluente se realizó in situ, mediante un pehachímetro de bolsillo "Adwa AD 12". Los análisis de 

parámetros físico-químicos, como así también la determinación de Demanda Biológica de 

Oxígeno (DBO) y Demanda Química de Oxígeno (DQ0) fueron realizados en un laboratorio 

especializado y comparados con los valores permitidos por la legislación nacional. Se evaluó, 

además, el contenido de Cr(VI), Cr total y fenoles totales en efluente y sedimentos. Las 

concentraciones de Cr(VI) y Cr total se determinaron mediante los métodos de difenilcarbazida 

(DFC) y espectroscopía de emisión de plasma acoplado inductivamente o de emisión atómica, 

respectivamente. Los fenoles totales en el efluente se midieron mediante la técnica de 4-

aminoantipirina (4-AAP). Las técnicas mencionadas serán descriptas en detalle en la sección 

"Métodos Analíticos". 

4.2. Aislamiento y selección de microorganismos tolerantes a Cr(VI) y fenol 

4.2.1. Toma de muestras para aislamiento de microorganismos 

La toma de muestras para aislamiento y selección de microorganismos tolerantes a 

Cr(VI) y/o fenol, se realizó en dos oportunidades, en los meses de marzo y mayo de 2011, tanto 

de sedimento como de efluente de la zona de interés. Para llevar a cabo dicho procedimiento, 

se efectuaron diluciones de muestras de sedimento (hasta 10-2) y efluente (hasta 10-3) con 

solución fisiológica. Se sembró 0,1 ml de cada dilución por duplicado, en placas de petri 

conteniendo medio TV (Ver sección "Medios de cultivo") suplementado con Cr(VI) (25 y 100 

mg/1) o fenol (100 y 200 mg/1). 

Las placas se incubaron a 28 °C durante una semana y las colonias obtenidas se 

sembraron posteriormente en medio TV con concentraciones crecientes de Cr(VI) hasta 500 

mg/I y fenol hasta 1500 mg/1. Aquellos cultivos bacterianos capaces de crecer en presencia de 

concentraciones superiores a 150 mg/I de Cr(VI) o 500 mg/I de fenol se consideraron los más 

tolerantes y se subcultivaron en placas conteniendo ambos contaminantes de manera 
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simultánea. Para ello se empleó medio TY con Cr(VI) (hasta 150 mg/1) y fenol (hasta 500 mg/1) y 

medio MM1 con Cr(VI) (hasta 50 mg/1) y fenol (hasta 500 mg/1). 

Todos los microorganismos seleccionados en base a su tolerancia a las mayores 

concentraciones de uno o ambos contaminantes se analizaron mediante tinción de Grann. Los 

cultivos mixtos de bacterias que se desarrollaron en esas condiciones se conservaron como 

tales para los posteriores ensayos de remoción. 

En la figura 6 se resume esquemáticamente la metodología previamente descripta. 

EfluentelSedimento 

4 
Dilución en NaCI 0,9% 

Siem bre en ple—c—le 
Cr(VI) (25 y 100 mg/1) (rnedior) Fenol (100 y200 mg/1) 

Cr(VI) (35-500 mg/1) 

Todas las colonias 

Subeulthro en place 
(medio TV) 

Colonias tolerantes a más de 150 mg/I 

Fenol (200-1500 mg/1) 

Colonias tolerantes a mas de 500 mg/I 

Suba( itivo Oil con nrucombiraciones de Cr(il) y fimo' de manera simultánea 

Medio TV 

Cr(VI) (SO a 150 mg/1) 

Fenol (100. 500 mg/)) 

Tinción de Grern 

Medio MM1 

Crefi) (5 501114 

Colonias más tolerantes 

Fenol (100 e 500 mg/)) 

eme Remoción en medio liquido 

Figura 6: Representación esquemática del procedimiento empleado para el 
aislamiento de microorganismos tolerantes a Cr(VI) y fenol. 
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4.2.2. Conservación de los microorganismos aislados 

Todos los cultivos bacterianos (puros o mixtos) se subcultivaron semanalmente en 

medio TV sólido a 28 C. 

Para el mantenimiento de los aislamientos más tolerantes, se empleó dicho medio 

suplementado con 20 mg/I de Cr(VI) y 100 mg/I de fenol. Además, para la conservación a largo 

plazo a -80 °C, se emplearon alícuotas de cada cultivo creciendo en medio TV en fase 

exponencial y se colocaron en tubos Eppendorf conteniendo glicerol estéril a una 

concentración final de 50% (v/v). 

4.2.3. Remoción de Cr(VI) y fenol por los microorganismos seleccionados 

Se analizó la capacidad de los cultivos bacterianos seleccionados para remover Cr(VI) 

y fenol en medio líquido. Para ello, se realizaron pre-inóculos de cada cultivo en medio TV sin 

los contaminantes. Los microorganismos se cultivaron durante 18-24 horas a 28 °C y 150 rpm. 

La remoción se evaluó en tubos de 10 ml conteniendo: 

• Medio TV con Cr(VI) (50 y 100 mg/1) 

• Medio MM1 con fenol (50 y 100 mg/1) 

• Medio TV con Cr(VI) 25 mg/I y fenol 100 mg/I 

• Controles de cada condición sin inocular, empleados para analizar si hubo 

remoción debida a procesos fisicoquímicos a cada tiempo analizado (control 100%). 

Todos los tubos se incubaron a 28 °C y 150 rpm durante 5 días. Al finalizar los 

experimentos se determinó la remoción de ambos compuestos, empleando las técnicas 

descriptas en la sección "Métodos Analíticos". 

Los aislamientos con mayor capacidad de remoción se analizaron en base a su 

capacidad de remoción simultánea en medio mineral MM1 y en medio TV. Las concentraciones 

evaluadas fueron 10 y 25 mg/I de Cr(VI) en presencia de 300 mg/I de fenol. 

4.3. Caracterización bacteriana 

4.3.1. Caracterización morfológica y bioquímica 

Los cultivos bacterianos seleccionados en base a su capacidad de remoción se 

caracterizaron morfológica y bioquímicamente. Para la caracterización morfológica, las 

colonias aisladas de cada bacteria se visualizaron en microscopio óptico Axiopot (Carl Zeiss), 

tras la tinción de Gram y verde de malaquita. Además se determinó el tamaño celular 

mediante medición microscópica. 
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En cuanto a la caracterización bioquímica, se realizaron pruebas de catalasa y oxidasa 

mediante los test de descomposición de H202 y discos de oxidasa (Britania), respectivamente. 

Además, se evaluó el perfil de utilización de azúcares y producción de enzimas de cada 

bacteria mediante el empleo de los sistemas comerciales API 20 NE y 20 E (API®, BioMerieux). 

Para determinar la movilidad de cada cepa se evaluó el patrón de crecimiento en medio 

semisólido SIM. 

4.3.2. Amplificación y secuenciación del gen codificante para el ARNr 16S 

Se realizó la identificación a nivel de género mediante amplificación del gen codificante 

del ARNr 16S. La extracción de ADN, amplificación y secuenciación fue realizada por la 

empresa "Macrogen" (Seoul, Korea). Los cebadores utilizados para la amplificación del ADN 

fueron 518F: 5'-CCAGCAGCCGCGGTAATACG-3' y 800R: 5'-TACCAGGGTATCTAATCC-3'. 

Las secuencias resultantes se compararon con las presentes en la herramienta BLAST, 

desde el servidor de la página del NCBI (http://blast.ncbi.nlm.nih.gov). Las secuencias se 

alinearon con sus homólogas utilizando Clustal X, incluido en el programa BioEdit. El análisis 

evolutivo de los alineamientos y la selección del modelo de sustitución más adecuado se 

realizó mediante el programa jmodeltest. Finalmente se construyeron los árboles filogenéticos 

utilizando el software MEGA 4.0. 

4.3.3. Identificación basada en el perfil de proteínas mediante MALDI-TOF 

La identificación a nivel de especie se realizó mediante MALDI-TOF (matrix-assisted 

toser desorption ionization time-of-flight). Básicamente, una colonia aislada de cada cepa se 

trató con una solución saturada de alfaciano-4-hidroxicinámico, acetonitrilo y ácido 

trifluoroacético. Una vez cristalizada la muestra a temperatura ambiente, se realizó la 

ionización de las proteínas mediante un espectrómetro de masas MALD1-TOF-TOF Autoflex III 

(Bruker Daltonics GmbH, Leipzig, Alemania) El espectro de masas obtenido se comparó de 

manera automática a partir de algoritmos integrados en el software del sistema, con una base 

de datos. La identificación se clasificó como confiable (puntuación 2), probable (puntuación 

entre 1,5 y 2) y no fiable (puntuación 5 1,5). 

El tratamiento de las muestras, espectrometría de masas y valoración de los resultados 

se realizó en un laboratorio especializado. 
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4.3.4. Condiciones experimentales para la remoción de los contaminantes 

Los ensayos de remoción utilizando el cultivo bacteriano seleccionado se realizaron en 

Erlenmeyers de 50 ml conteniendo 20 ml de medio de cultivo. En todos los experimentos se 

utilizó la misma metodología básica con modificaciones según los objetivos particulares de 

cada ensayo. 

Los Erlenmeyers se inocularon con los microorganismos en fase de crecimiento 

exponencial tardía (18-24 h), para alcanzar una DO inicial estandarizada de 0,1. Además, se 

emplearon controles de crecimiento sin Cr(VI) ni fenol y controles conteniendo ambos 

contaminantes, sin inocular (controles 100%). Los cultivos se incubaron en agitación orbital a 

150 rpm, a 28 °C, empleando un agitador New Brunswick mod. INNOVA 40R. 

A intervalos de tiempo definidos en cada experimento, se midió 

espectrofotométricamente el crecimiento bacteriano a una longitud de onda de 600 nm y se 

evaluó la concentración residual de Cr(VI) y/o fenol. En ciertos experimentos el crecimiento 

bacteriano se evaluó determinando la viabilidad celular por recuento celular en placa, 

mediante la técnica que se describe en la sección 4.4. 

Todos los experimentos se realizaron al menos por triplicado y los resultados 

representan la media de tres repeticiones independientes. 

4.3.5. Ensayos de remoción de Cr(VI) o fenol 

Se evaluó la capacidad de los microorganismos en estudio para remover 10, 25, 50 y 

100 mg/I de Cr(VI) en medio TV, durante 72 horas de crecimiento. 

Por otro lado, los ensayos de crecimiento y degradación de fenol se efectuaron en 

medio TV y medio MM1. Las concentraciones de fenol empleadas fueron 100, 300, 500, 750 y 

1000 mg/I. 

En cada experimento se utilizaron controles sin inocular (controles 100%) y controles 

de crecimiento sin los contaminantes (En el caso del medio MM1, se adicionó extracto de 

levadura 0,3% como fuente de carbono y nitrógeno). 

4.3.6. Ensayos de remoción simultánea de Cr(VI) y fenol 

4.3.6.1. Selección del medio de cultivo 

La eficiencia de remoción se evaluó durante 3 días en medios con diferente 

composición nutricional conteniendo 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol. Además de MM1 y 
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TY, se emplearon medios MYT 1/2, MYT1/4 y MM2. La composición de esos medios se detalla 

en la sección 4.6. 

También se analizó la co-remediación en el efluente de la curtiembre, que fue 

previamente filtrado (E). 

4.3.6.2. Efecto de las condiciones de cultivo en la remoción simultánea 

Se cuantificó la remoción de 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol bajo diferentes 

temperaturas, valores de pH y velocidades de agitación. Durante 72 horas se evaluó la 

remoción simultánea a temperaturas comprendidas entre 20 y 40 °C, pH entre 4 y 12 

(Modificado con la adición de HCI o NaOH 1N) y velocidades de agitación entre 120 y 250 rpm. 

Las eficiencias de remoción alcanzadas a tiempo final fueron comparadas para cada condición 

de manera independiente. 

Además se empleó la pre-adaptación de los microorganismos a ambos compuestos 

como posible estrategia para mejorar su capacidad de remoción. Para ello, el cultivo 

bacteriano crecido overnight en medio TV se inoculó en TV fresco conteniendo las siguientes 

concentraciones de los contaminantes: 

• Cr(VI) 2,5 mg/I y fenol 100 mg/I 

• Cr(VI) 5,0 mg/I y fenol 100 mg/I 

• Cr(VI) 2,5 mg/I 

• Fenol 100 mg/I 

Dicho cultivo se utilizó posteriormente como inóculo para los ensayos de remoción 

de 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol. Se graficó la concentración residual de cada 

contaminante a lo largo de todo el experimento. 

4.3.6.3. Efecto de la concentración inicial de los contaminantes en la co-remoción 

Estos experimentos se realizaron empleado las condiciones óptimas seleccionadas a 

partir de los ensayos anteriores. Se analizó la remoción conjunta de mezclas de diferentes 

concentraciones de Cr(VI) y fenol durante 5 días. Las concentraciones analizadas fueron 10, 25 

y 50 mg/I de Cr(VI) con 100, 300, 500 o 750 mg/I de fenol. 

4.3.6.4. Remoción de COI) y fenol en un reactor de tanque agitado a escala piloto 

Para el escalado del proceso de remoción simultánea se empleó un biorreactor de 

tanque agitado BIOFLO 2000 (New Brunswick Scientific) con una capacidad neta operativa de 5 
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litros. El mismo consta de un vaso de vidrio, cuatro baffles, un cabezal multipuerto de acero 

inoxidable, una turbina propulsora de doble hélice con seis placas planas intercaladas y un 

dispersor de aire de acero inoxidable. El aire se insufló asépticamente mediante un compresor 

acoplado al equipo. 

La temperatura deseada se mantuvo por un proceso de calefacción- enfriado, llevado 

a cabo por una plancha calef actora y un sistema de circulación de agua fría dentro del equipo. 

El reactor cuenta además con un sensor de pH, y fue acoplado con un sensor de 02 

disuelto (002) operado ex sita. 

En la figura 7 se describe el reactor utilizado. 

Sistema de 

refrigeración 

Salida de aire o 

Sensor de 02--
Toma de muestra 

Filtro 

4,e  Ingreso de aire/ 

1\ 
Control de la 

presión de aire 

Sensor de pH 

---> Plancha calefactora 

Vaso (5 litros) 

Figura 7: Esquema del reactor de tanque agitado. 

El biorreactor se inoculó con el cultivo bacteriano creciendo en medio TV durante 20-

24 horas empleando una relación del 7% v/v con respecto al medio de cultivo. El reactor no se 

usó a su máxima capacidad operativa, el volumen total de medio fue de 2 litros. 

La concentración de contaminantes utilizada en los ensayos de remediación fue 25 

mg/I para Cr(VI) y 300 mg/I para fenol. En estos ensayos se evaluó inicialmente el efecto de 

modificar la agitación de 200 a 500 rpm. Una vez seleccionada la velocidad óptima de 

agitación, se incrementó el influjo de aire proporcionado al sistema, de 1 vvm a 3 vvm. 

Se evaluó además la implicancia de procesos físico-químicos en la remoción, 

empleando controles sin inocular. 
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Para cada experimento, se tomaron muestras de cultivo cada 8 horas y se determinó el 

crecimiento microbiano, pH, porcentaje de oxígeno disuelto (D02 %) y concentración residual 

de cada contaminante. 

4.4. Determinación del crecimiento microbiano 

En todos los experimentos, el crecimiento bacteriano se evaluó mediante 

turbidimetría, como absorbancia alcanzada a una longitud de onda de 600 nm. Además, en 

algunos ensayos se determinó la viabilidad celular mediante la técnica de la microgota 

(Spencer y Ragout, 2004). Para ello se sembraron diluciones de cada muestra en cápsulas de 

petri estériles con medio TV sólido. Cada placa se dividió en seis campos, en todos ellos, se 

sembraron tres gotas de 20 µI de cada una de las diluciones seriadas (entre 10-1 y 10-8). Las 

placas se incubaron durante 24 horas en estufa a 28 °C, y posteriormente se realizó el 

recuento de unidades formadoras de colonias (UFC). 

4.5. Métodos analíticos 

4.5.1. Determinación de la concentración de Cr(VI) 

Para la determinación de Cr(VI) se empleó el método de DFC descripto en APHA 

(1989) modificado. Para ello, se incorporaron 500 µI de muestra previamente centrifugada, a 

4,5 ml de H2O deion izada y luego se agregaron H2504 0,2 N (500 1.11) y DFC 5 mg/mi (200 111) 

Los tubos se mezclaron y se incubaron durante 10 mm n a temperatura ambiente. La 

reacción produce color violáceo en presencia de Cr(VI). La absorbancia se leyó por 

espectrofotometría a 540 nm. 

4.5.2. Determinación de la concentración de Cr(III) 

Luego de la remoción simultánea de los contaminantes bajo condiciones óptimas, se 

centrifugó el medio remanente y se cuantificó el contenido de Cr(III) en sobrenadante y 

biomasa. Para ello, el pellet celular se secó en estufa a 65 °C hasta alcanzar peso constante. El 

contenido de Cr(III) de ambas muestras se determinó mediante la técnica de espectrometría 

de emisión de plasma acoplado inductivamente. Los resultados se expresaron como 

porcentajes, con respecto al Cr(VI) incorporado inicialmente. 
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4.5.3. Determinación de la concentración de fenol 

Se realizó por el método colorimétrico de 4-AAP descripto por Wagner y Nicell (2002). 

La muestra a analizar se centrifugó a 10.000 rpm durante 5 min. Para la cuantificación del 

contaminante se emplearon 100 µI de sobrenadante de muestra pura o diluída, que se 

agregaron a 700 µI de bicarbonato de sodio (0,25 M pH 8,4). Posteriormente se produjo la 

condensación de fenol con 4-AAP 20,8 mM (100 µI), seguida de la oxidación con K3Fe(CN)6 83,4 

mM (100 µI), para generar un producto de color rojizo. 

Los tubos se homogeneizaron en un agitador vórtex y se incubaron durante 6 mm n a 

temperatura ambiente. Finalmente, se leyó la absorbancia a 510 nm, empleando un 

espectofotómetro Beckman 640. 

4.6. Composición de los medios de cultivo utilizados 

Los medios empleados fueron: 

• Medio TV (Beringer, 1974): tripteína 5 g/I; extracto de levadura 3 g/I y CaCl2 0,52 g/I 

• Medio MYT1/2: tripteína 2,5 g/l; extracto de levadura 1,5 g/I y CaCl2 0,26 gil. 

• Medio MYT1/4: tripteína 1,3 g/I; extracto de levadura 0,7 g/I y CaCl2 0,13 g/'. 

• Medio mineral MM1: KH2PO4 9,0 g/I; Na2HPO4 2 g/I; NaCI 2,5 g/I; NH4CI 1,0 gil. En 

algunos experimentos de remoción de fenol se incorporó extracto de levadura (0,3%) 

como suplemento nutritivo. 

• Medio mineral MM2: NH4CI 1,0 g/I; CaCl2.H20 0,5 g/I; K2HPO4 0,5 g/I; Mg504.7H20 

0,2 g/I; FeSO4.7H20 0,001 gil. 

Todos los medios presentaron un pH de alrededor de 6,8. Los medios sólidos se 

prepararon agregando agar (12-13 g/I). 

4.7. Reactivos empleados 

El Cr(VI) utilizado en todos los medios de cultivo se adicionó como K2Cr207 de grado 

analítico (Sigma). El fenol (Merck) presentó una pureza del 99,9%, al igual que el resto de los 

reactivos empleados para la determinación de la concentración residual de los contaminantes. 

4.8. Análisis estadístico 

Todos los ensayos se realizaron independientemente, por triplicado, para establecer la 

variabilidad de los datos. 
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El análisis estadístico de los datos se efectuó mediante el paquete lnfostat, versión estudiantil. 

Se analizaron los supuestos de homogeneidad de varianza y de normalidad, mediante los test 

de Levene y Shapiro Wilks, respectivamente. En caso de cumplirse los supuestos con los datos 

crudos o transformados, se efectuó el análisis de la varianza de una vía ANOVA. De lo 

contrario, se aplicó el test no paramétrico de Kruskal Wallis. El análisis a posteriori se realizó 

empleando el test de Tukey con un nivel de significación de 0,05. 
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5.1. Caracterización de la zona de muestreo 

Se tomaron muestras de efluentes y sedimentos del canal de vertido a cielo abierto de 

una curtiembre ubicada en la localidad de Elena, Córdoba, Argentina. Dicho canal desemboca 

finalmente en un humedal conectado con el arroyo El Barreal. La localización exacta del sitio 

de muestreo es 32° 41'26 " S, 64° 43' 16 "0. En la figura 8 se observa el canal de muestreo (A) 

y la ubicación geográfica de la curtiembre y la cuenca del arroyo El Barreal (B). 

Figura 8: Canal a cielo abierto de descarga del efluente de curtiembre (A) y ubicación 
geográfica de la curtiembre y de la cuenca del arroyo El Barreal (B) (Imagen extraída de 
Matteoda y col., 2009). 

Durante el periodo 2011-2012 se realizaron 5 muestreos, en los meses de marzo, 

mayo, agosto, noviembre y diciembre. Aunque la temperatura fluctuó de forma estacional, el 

pH fue alcalino en todos los casos, alcanzando un valor promedio de 10. Los datos más 

relevantes de la caracterización físico-química del efluente y del análisis del contenido de Cr y 

fenoles totales en efluente y sedimento se resumen en las tablas 1 y 2. 
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Tabla 1: Parámetros físico-químicos obtenidos de muestras del efluente de curtiembre 

Parámetro analizado Valores promedio Valores permitidos* 

pH 
Sól. Sedimentables (10 mm ) 

10 (± 2) 
Presenta 

6,5-10 
Ausentes 

Sólidos Disueltos totales (mg/)) 18000 (± 700) 200-600 
Alcalinidad total 860 (± 90) NR (Máx. 400) 
Conductividad eléctrica (µS/cm 20 'C) 8600 (± 1300) 3000 
Bicarbonatos (mg/1) 
Sodio (mg/1) 
Sulfatos (mg/1) 

aCio #111114 
DBO (mg/1) 

910 (± 25) 

10 10)130)t 
680 (± 300) 

NR (Máx. 300) 
NR (Máx. 200) 
Máx. 1000 

500-2000 Máx. 250 
200-900 Max. 50 

*Límites establecidos para aguas industriales y/o aguas de vertido a fuentes hídricas superficiales. Recopilación de 
datos de diferentes legislaciones Nacionales: Ley 24.051 de Residuos Peligrosos, Ley de Aguas (Decreto 849/1986), y 
Decretos Provinciales 415/99 (Córdoba), 336/03 (Bs As), 35/95 (Mendoza), 847/92 (Chaco). 

NR: No Reglamentado para aguas de vertido. Los valores indicados entre paréntesis corresponden a los 
reglamentados para Agua Potable según capítulo XII del CM Art. 983. 

Tabla 2: Contenido de Cr y fenoles totales en efluente y sedimento de la zona de muestreo 

Parámetro analizado 
Valores 

determinados 
Cr total en sedimento (mg/kg) 
Cr total en efluente (mg/1) 
Cr(VI) en efluente (mg/l) 
Fenoles totales en sedimento 
(mg/kg) 
Fenoles totales en efluente (mg/1) 

2500- 6770 
-,-.00-14mor o 

0,01-0,15 
<0,1 

10,8- 17,5 

Valores permitidos* 
Uso Industrial Uso humano 

8001
22 

0,22

10 

2503

0,12 o,00 1.4

*la  Concentración máxima permitida por la Ley de Residuos Peligrosos, para suelos de uso industrial y residencial, 
respectivamente. 
*2 Concentración máxima permitida por la Ley de Residuos Peligrosos para aguas de vertido a fuentes hídricas 
fluviales. 
*4 Límite máximo permitido para agua potable por el CAA. 

Como puede observarse en las tablas 1 y 2, varios parámetros físico-químicos de los 

efluentes industriales todavía no están correctamente reglamentados. Sin embargo, ciertas 

medidas como el contenido de sólidos en suspensión, la conductividad eléctrica, DBO y DQ0, 

sobrepasaron ampliamente los límites establecidos para aguas industriales liberadas a fuentes 

fluviales. Los elevados niveles de DBO y DQO son indicadores del elevado contenido de 

materia orgánica en los desechos del proceso de curtido (Hidalgo y col., 2003). la descarga de 

efluentes ricos en materia orgánica en fuentes de agua como ríos o arroyos, puede provocar 

fenómenos tales como la eutrofización, que conlleva a graves desequilibrios ecológicos. 
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Esta situación empeora si se tiene en cuenta que tanto el efluente analizado como los 

sedimentos en contacto con él presentaron contaminación por Cr y/o fenoles. La 

concentración de Cr en sedimentos varió en las diferentes muestras, pero en todas excedió 

ampliamente los niveles máximos permitidos por la Ley Nacional de Residuos Peligrosos para 

suelos de áreas industrializadas. El contenido del metal en el efluente, por el contrario, fue 

aceptable de acuerdo a la legislación para aguas de vertido. En ese sentido, el contenido de Cr 

reportado en diferentes efluentes de curtido a nivel internacional fue variable, en algunos 

casos se encontró por debajo de los niveles detectables (Brigden y col., 2000) y en otros 

excedió varias veces los límites permitidos (Dhungana y col., 2008). Sin embargo, un factor 

común en todos ellos es que la especie preponderante del metal fue Cr(III), lo cual se 

fundamenta en que la forma trivalente es la que se emplea en el proceso de curtido. El Cr(III) 

es muy insoluble y tiende a precipitar sobre las partículas de suelo. 

Nuestros resultados concuerdan con los aportados por investigaciones preexistentes, 

que indican contaminación por Cr en la zona de la curtiembre en estudio. Por ejemplo, 

Matteoda y col. (2009) reportaron concentraciones de Cr superiores a las permitidas en el 

humedal conectado con el arroyo El Barreal, como así también en la vegetación situada en el 

ámbito de la laguna donde desemboca el efluente. Estos autores detectaron la presencia de un 

fenómeno de desorción de Cr de la fase sólida y su paso hacia el agua, lo cual acrecienta el 

problema de contaminación de la zona en estudio. 

Por otro lado, la concentración de fenoles en el efluente superó significativamente los 

límites permitidos, pero no fue detectable en sedimentos. El fenol y sus derivados se emplean 

en tratamientos post-curtido y se encuentran entre los principales contaminantes liberados 

por las curtiembres (Costa y Olivi, 2009; Chandra y col., 2011). 

5.2. Aislamiento y selección de microorganismos para remediación de Cr(VI) y fenol 

Con el fin de obtener bacterias tolerantes y potencialmente biorremediadoras de 

Cr(VI) y fenol se realizó el aislamiento de microorganismos a partir de las muestras de 

efluentes y sedimentos previamente caracterizados. En primera instancia, se seleccionaron 38 

aislamientos capaces de tolerar hasta 100 mg/I de Cr(VI) o 200 mg/I de fenol en medio TV. De 

éstos, 20 fueron obtenidos de sedimento y 18 de muestras del efluente. Los aislamientos se 

clasificaron en base a sus características microscópicas mediante tinción de Gram (figura 9). 

Como puede observarse, el mayor porcentaje correspondió a bacilos y coco-bacilos G (-) y sólo 

el 8% de los aislamientos fueron cultivos microbianos mixtos. Se consideraron como tales a 
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aquellos cultivos conteniendo dos o más cepas con características morfológicas diferentes, 

capaces de coexistir en presencia de elevadas concentraciones de los contaminantes. 

Posteriormente se evaluó la tolerancia a mayores concentraciones de cada 

contaminante, como así también a diferentes combinaciones de ambos compuestos. Los 11 

aislamientos más tolerantes fueron nombrados y clasificados en base a su procedencia 

(efluente "E" o sedimento "S") y su tolerancia a Cr(VI) y fenol. En la tabla 3 se indican las 

características morfológicas de cada uno de los 11 aislamientos seleccionados y los resultados 

obtenidos para cada uno de ellos en los ensayos de remoción de Cr(VI) y/o fenol. Esos datos 

se resumieron en la figura 9, donde se clasificó como "aislamientos con capacidad de 

remediación" a aquellos que removieron en 120 horas más de 15 mg/I de Cr(VI) o 50 mg/I de 

fenol, como así también a los que removieron al menos un 50% de cada contaminante 

incorporado de forma conjunta. 
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Figura 9: Clasificación de los aislamientos tolerantes a Cr(VI) y fenol en base a sus 
características morfológicas (tinción de Gra m). Los cultivos más tolerantes, capaces de 
remover Cr(VI), fenol o ambos contaminantes de forma conjunta se clasificaron como 
"Aislamientos con capacidad de remediación". 
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Tabla 3: Descripción morfológica de los aislamientos más tolerantes a Cr(VI) y fenol. Capacidad de remoción de los contaminantes de manera 

individual y simultánea, por los aislamientos seleccionados en medio líquido. 

remoción 
(mg/1)11)/

Fenolici

Máxima tolerancia (mg/1)

MIVI1 

Máxima remoción 
individual (mg/1) 

Cr(V1) Fenollg

Máxima 
simultánea 

CrIvl) Aislamiento Nombre Características morfológicas lv 

1 EFC 350-1 Cocobacilos (G-) C150-F350 C10- F350 34 9,6 10 0 

•0c0504 o o 
SFC 350-1 Cocobacilos (G-) y Bacilos (G+) C70-F500 C25-F350 30 100 17 100 

Cocebaclios (G-) C1504500 C1041350 

SFC 200-1 Bacilos (G-) C150-F350 C10-F200 20 8 9,5 

6 SFC 200-2 Cocobacilos [G-) C70-F350 c5-F200  17,5 0 

7 SFC 100-1 Cocobacilos (G-) C70-F350 C10-F100 22,5 o 12,4 0 

a SFC 100-2 Bacilos (G+) 30,7 0 15 0 

9 SFC 350-3 Cocobacilos (G-) C50-F500 C10-F350 17 88 12,6 79 

10 SFC 5004 Cocobacilos (G-) y bacilos (G+) esporulados C1504500 100 

11 SFC 500-2 Cocobacilos (G-) y Bacilos (G+) C150-F500 C10-F500 29 100 14 100 

Tolerancia simultánea máxima a Cr(VI) y fenol [C: Cr(VI)- F (Fenol)]. 
tal Máxima remoción a partir de Cr(VI) 50 mg/I en medio TV. 
(C) Máxima remoción a partir de fenol 100 mg/I en medio MM1. Cuando la remoción fue inferior a 5 mg/I se consideró 0. 
(11) Máxima remoción a partir de Cr(VI) 25 mg/I y fenol 100 mg/I en medio TV. 
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Como se observa en la tabla 3, la tolerancia a ambos compuestos, principalmente a 

Cr(VI), fue mayor en medio TV que en medio mínimo MM1. Este incremento de la tolerancia 

en medios nutritivos es un comportamiento común de muchas cepas bacterianas y podría 

deberse a que la materia orgánica fácilmente asimilable no sólo favorece su crecimiento, sino 

que además las protege contra la toxicidad de los contaminantes (Polti y col., 2007). 

Cuando se evaluó el potencial de remoción utilizando cada contaminante de manera 

individual, los 11 aislamientos seleccionados fueron capaces de remover entre 17 y 34 mg/I de 

Cr(VI) en medio TV, pero sólo 5 degradaron al menos 80 mg/I del fenol incorporado en MM1. 

Dos cultivos bacterianos mixtos, llamados SFC 350-1 y SFC 500-1 presentaron el mayor 

potencial para la co-remediación de estos compuestos. El último resultado coincide con lo 

descripto por algunos autores, quienes indicaron que los consorcios de bacterias serían más 

eficientes que los cultivos puros para remediar mezclas de contaminantes, gracias a procesos 

simbióticos y cooperación metabólica (Supaphol y col., 2006; Megharaj y col., 2011). 

La capacidad de los dos cultivos mixtos seleccionados para remover simultáneamente 

Cr(VI) y fenol se evaluó en el medio mineral MM1, con fenol como única fuente de carbono y 

en el medio nutritivo TV. Como se observa en la figura 10, la remoción de los contaminantes 

por ambos cultivos bacterianos dependió tanto del medio de crecimiento empleado como de 

la concentración inicial de Cr(VI) incorporada. 

La comparación de los resultados obtenidos por ambos cultivos mixtos reveló que SFC 

500-1 presentaría mayor potencial para co-remediar los contaminantes que SFC 350-1, 

principalmente en presencia de una mayor concentración inicial de Cr(VI). En medio MM1 

conteniendo 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol (figura 1013), SFC 500-1 removió más del 

25% del metal (alrededor de 6 mg/1) y degradó casi la totalidad del fenol incorporado. Dicho 

cultivo bacteriano fue más eficiente aún en medio TV, ya que removió hasta 20 mg/I de Cr(VI) y 

300 mg/I de fenol en tres días de incubación. 
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Figura 10: Remoción simultánea de 10 mg/I de Cr(V y 300 mg/I de fenol (A) ó 25 mg/I de Cr(VI) y 300 
mg/I de fenol (B) por dos cultivos mixtos en diferentes medios de cultivo. Los datos representan la 
media ± EE (n=9). Los asteriscos indican diferencias estadísticamente significativas (DES) (p< 0,05) en la 
remoción de cada contaminante alcanzada por ambos cultivos analizados. 

Los resultados de remoción previamente descriptos concuerdan con los obtenidos en 

los ensayos de tolerancia, demostrándose que el medio TV, con elevado contenido de 

nutrientes favorecería el crecimiento y el potencial de remediación de los microorganismos. 

Sin embargo, es importante destacar que las concentraciones de Cr(VI) y fenol removidas por 

el cultivo mixto SFC 500-1 en el medio mineral MM1 coinciden con los valores reportados en 

diversos efluentes industriales y aguas contaminadas, que superan ampliamente los límites 

permitidos por diferentes reglamentaciones internacionales (Vajpayee y col., 2001; Tripathi y 

col., 2011). 

5.3. Caracterización del cultivo mixto SFC 500-1 

5.3.1. Caracterización bioquímica y clasificación taxonómica 

En base a los resultados obtenidos en ensayos anteriores, se seleccionó al cultivo mixto 

SFC 500-1 para continuar con los experimentos de remoción. El mismo se compone de dos 

cepas bacterianas cuyas morfologías corresponden a cocobacilos Gram negativos (cepa 1) y 

bacilos Gram positivos esporulados (cepa 2). En la figura 11 se muestran las fotografías 

obtenidas luego de la tinción de Gram del cultivo mixto y cada cepa por separado. Además, se 

utilizó la tinción de verde de malaquita para la visualización de esporas en la cepa 2. 
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Figura 11: Microfotografías obtenidas con tinción de Gram del cultivo mixto SFC 
500-1 (A), y de las cepas 1 (B) y 2 (C). La cepa 2 se visualizó además por tinción con 
verde de malaquita (D). La barra indica una escala de Silm. Aumento: 1000 X. 

Mediante la utilización de pruebas comerciales API se efectuó la caracterización 

bioquímica de las dos cepas. Los perfiles de coloración de las galerías API fueron interpretados 

siguiendo las indicaciones de los fabricantes y los resultados más destacados se muestran en 

la tabla 4. Además, en esta tabla se indica la morfología y el tamaño promedio de las células 

bacterianas determinado mediante microscopía óptica, como así también la actividad catalasa 

y oxidasa y el resultado de los ensayos de movilidad. 
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Tabla 4: Características morfológicas y bioquímicas de las cepas que componen 
el cultivo mixto SFC 500-1. 

Características 

Morfología 

Tamaño (promedio) 

Movilidad 

Producción de enzimas 

Catalasa 

Oxidasa 

Proteasa 

fi-glucosidasa 

Ureasa 

tt-galactosidasa 

Asimilación de fuentes de carbono 

Glucosa 

Fructosa 

Maltosa 

Nianosa 

Sacarosa 

Rarnnosa 

Manitol 

Sorbitol 

N-acetilglucosamina 

Ac. Glucánico 

Ác. Cáprico 

Ác. Adipico 

Ác. Málico 

Cepa 1 Cepa 2 

Cocobacllos GO Bacilos G(+) esporula dos 

0,7 ptm 2,2 pm 

Ác. Cítrico +/-

Ác. Fenilacético 

Para la identificación y clasificación taxonómica de ambas cepas se realizó en primer 

lugar la secuenciación del gen codificante para el ARNr 165. La secuencia correspondiente al la 

cepa 1, mostró similitud con secuencias de especies del género Acinetobacter en un 99%. La 

secuencia de este gen, de 1473 pb, fue cargada en GenBank bajo el código de acceso JX198426 

y la cepa se denominó Acinetobacter sp. SFC 500-1A. 

Las relaciones filogenéticas entre Acinetobacter sp. SFC 500-1A y otras cepas de este 

género se representan en el dendograma de la figura 12, construido a partir de las secuencias 
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del gen ADNr 165. Como se puede observar, esta cepa formó parte de un cluster que incluyó a 

cepas de A. guillouiae. 

87 

87 

leo i A. haemolybcus ATCC 17906 (NR_117622.1) 

I A haemolficus MTCC 9819 (AB859671.1) 

A. beijerinckii TY12 (JF742664.1) 

 A johnsona (AF188300.1) 

 A tandoi CCM 7199 (H0180189.1) 

 A parvus CHCH:C:1:4'21 (H0424483.1) 

toa   A. ursingi MTCC 9826 (AB859677.1) 

- A. seplicusAK001 (EF611418.1) 

i A. caicoaceticus ATCC 23055 (NR_117619.1) 

 A calcoace1cusAgs-5 (FJ380124) 

 A. Wofff ATCC 17925 (U10875.1) 

bayir 1477 (EU604244 1) 

ea r-- A guilougae NBRC 110550 (AP014630.1) 

L A guilbuiae ATCC 11171 (NR_117626.1) 

99 1A guMouiae OTU-b62 (N147068.1) 

99 Acinetobacter sp. SFC 500-1A (JX198426) 

42 

A junii NBRAJG71 (EU661693.1) 

A. vensbanus ACI555 (A11909651.1) 

I-- A baumanni ATCC 19606T (Z93435) 

100 'A baumannb NBRNG89 (EU661706) 

Figura 12: Árbol filogenético correspondiente a la cepa 1. 

Por otra parte, el fragmento correspondiente a la cepa 2, de 1431 pb presentó elevada 

similitud (99-100%) con secuencias de especies del género Bacillus, especialmente con las 

especies cereus y thuringiensis (figura 13). Dicha secuencia fue cargada en GenBank bajo el 

número de acceso JQ701739. El segundo miembro del cultivo mixto se denominó Bacillus sp. 

SFC 500-1E. 
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100 

subb0aUS116 (A1544538 1) 

3  B. coagulans 11035 (J0073764 1) 

r i 8 purWus ATCC 27142 (AY876287 1) 

9813 pumilus 80645 (A8695335 1) 

 B. aquimans PL29 (GU001909 1) 

Bacillussp SFC 5001E (.10701739) 

cereusATCC 10987 (A1577290 1) 

thunngiensfrs IEBC T61001 (AM747225.1) 
87L18 fflunngiensis BCHNC12302 (H0898867 1) 

8 anthracts S16 (G0889254 1) 

simplex Asd 10 (JQ030914 1) 

 1 8 arsenícus Asd 12 (J0030916 11 

5B  Bacrilus sp. PNS-20 (J0218448 1) 

96LBecTllus sp Asd 2 (J0030908 1) 

 Ea s sp YC8 (J0446579 1) 

P39.-rcac."(.,5 sp YZJ-15 (J0063001 1) 

Figura 13: Árbol filogenético correspondiente a la cepa 2 

La espectrometría de masas por desorción-ionización láser asistida por matriz y 

acoplada a un detector de tiempo de vuelo (MALDI-TOF MS), es una técnica que ha sido 

adaptada para la identificación de microorganismos a nivel de especie e incluso de subespecie, 

que permite la obtención de resultados de una manera rápida y segura (Espinal y col., 2012). 

Dicha técnica se empleó para la identificación de las cepas en estudio a nivel de especie. De 

acuerdo a los resultados obtenidos, la cepa Acinetobacter sp. pertenecería a la especie A. 

guillouiae (score: 2,24), y la cepa Bacillus se clasificaría como B. cereus (score: 1,96). Como la 

confiabilidad de los resultados depende de los scores obtenidos, que deben ser mayores a 2, se 

decidió continuar nombrando a la cepa 2 como Bacillus sp. SFC 500-1E, mientras que la cepa 1 

comenzó a denominarse A. guillouiae SFC 500-1A. 
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5.3.2. Remoción individual de Cr(VI) o fenol por el cultivo mixto SFC 500-1 

Se analizó el crecimiento y la capacidad del cultivo mixto SFC 500-1 para remover 

concentraciones de Cr(VI) comprendidas entre 10 y 100 mg/I en medio TV. Los mismos 

parámetros se evaluaron en presencia de fenol entre 100 y 1000 mg/I, empleando los medios 

de cultivo TY y MM1. 

Como se observa en la figura 14 la adición de Cr(VI) en medio TV hasta 25 mg/I no 

afectó de forma marcada el desarrollo microbiano, pero concentraciones de 50 y 100 mg/I 

causaron una importante disminución en el crecimiento del cultivo mixto. A pesar de eso, SFC 

500-1 removió total o parcialmente todas las concentraciones incorporadas, alcanzando un 

máximo potencial de remoción de 35 mg/I cuando se lo expuso a 50 mg/I del metal. La 

velocidad del proceso fue elevada durante las primeras 24 horas y se incrementó al aumentar 

la concentración de Cr(VI) de 10 a 50 mg/I. 
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Figura 14: Remoción de Cr(VI) (barras) durante el crecimiento (líneas) del cultivo mixto 
SFC 500-1 en presencia de diferentes concentraciones del metal. Los datos representan la 
media ± EE (n=9). 

En cuanto a los resultados obtenidos en presencia de fenol (figura 15) este compuesto 

no afectó significativamente el crecimiento del cultivo mixto en el medio TV, que es 

nutricionalmente complejo. Por el contrario, en el medio mínimo MM1, el incremento en su 

concentración hasta 1000 mg/I favoreció significativamente el desarrollo bacteriano, 

alcanzando mayor crecimiento en presencia de este contaminante que en condiciones control. 
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A diferencia de lo ocurrido con Cr(VI), todas las concentraciones incorporadas de fenol 

(hasta 1000 mg/1) fueron completamente removidas de ambos medios de cultivo en menos de 

72 horas. Por esta razón, se decidió graficar la velocidad de degradación del contaminante. Tal 

parámetro varió al modificarse su concentración inicial y el medio de cultivo empleado. En la 

figura 15 se puede observar que al aumentar la concentración de fenol, en general también 

aumentó la velocidad de los microorganismos para removerlo completamente. Esta tendencia 

fue similar en ambos medios de cultivo, pero las mejores velocidades de remoción se 

obtuvieron en el medio MM1, registrándose valores superiores a 18 mg/l/h para 

concentraciones de fenol de 750 y 1000 mg/1. 
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Figura 15: Máximo crecimiento (líneas) y velocidad de remoción de fenol (barras) 
alcanzados por el cultivo mixto SFC 500-1 en presencia de concentraciones crecientes 
del contaminante y diferentes medios de cultivo. Los datos representan la media ± EE 
(n=9). 

Como se puede deducir a partir de los resultados obtenidos, el Cr(VI) resultó más 

tóxico para el crecimiento bacteriano que el fenol, en menores concentraciones. Esto podría 

deberse a que el Cr(VI) no es un metal esencial para los microorganismos, mientras que el 

fenol, por ser un compuesto orgánico, es susceptible a la degradación enzimática y podría ser 

empleado como fuente de carbono (Basha y col., 2010). 

Por otro lado, se demostró que la remoción de Cr(VI) por el sistema en estudio se 

limitaría con el tiempo de cultivo. El consumo de fuentes de electrones en el medio o la 

pérdida de células activas y la muerte celular causadas por el fuerte potencial oxidativo del 

Cr(VI) podrían explicar tal comportamiento (Ramírez-Díaz y col., 2008). Contrariamente, el 
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cultivo mixto demostró una elevada eficiencia para la remoción de fenol en condiciones 

nutricionales diversas, incluso en el medio TV, que contiene fuentes de carbono fácilmente 

asimilables. Este resultado revela su elevado potencial para ser aplicado en la remoción de 

fenol en ambientes de diversa composición, y le otorga ciertas ventajas con respecto a algunas 

bacterias que mostraron represión catabólica durante la degradación de compuestos 

orgánicos en presencia de otras fuentes de carbono (Ribeiro Bastos y col., 2000). Por otro lado, 

el crecimiento bacteriano asociado al proceso de remoción en un medio mineral sugiere que el 

cultivo mixto en estudio sería capaz de metabolizar el contaminante, empleándolo como 

fuente de carbono. 

5.3.3. Remoción simultánea de Cr(VI) y fenol en diferentes medios de cultivo 

Si bien se comprobó la capacidad del cultivo mixto SFC 500-1 para tolerar y remover 

simultáneamente ciertas concentraciones de Cr(VI) y fenol, esas determinaciones se realizaron 

en dos condiciones nutricionales extremas, es decir, en un medio rico y un medio mineral 

conteniendo sólo fenol como fuente de carbono. Con el fin de analizar el comportamiento de 

este sistema biológico para co-remediar ambos compuestos en condiciones nutricionales 

intermedias y seleccionar un medio de cultivo óptimo para continuar con los ensayos, se 

evaluó su eficiencia de remoción de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1) en medios con diferente 

contenido de nutrientes. 
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Figura 16: Remoción simultánea de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1) por el cultivo 
mixto SFC 500-1 en diferentes medios de cultivo sintéticos, tras 72 horas de 
incubación. Los datos representan la media ± EE (n=9). Letras diferentes indican DES 
entre los porcentajes de remoción de Cr(VI) obtenidos bajo condiciones distintas. 
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En esos experimentos se logró una elevada remoción de fenol en todas las condiciones 

analizadas, pero la remoción de Cr(VI) varió según el medio de cultivo empleado. La figura 16 

muestra que en los medios minerales con fenol como única fuente de carbono (MM1 y MM2), 

la remoción de Cr(VI) no excedió el 27%. Sin embargo, los porcentajes de remoción se 

incrementaron significativamente por encima de 45% y 62% cuando se emplearon medios 

conteniendo concentraciones crecientes de extracto de levadura y tripteína como fuentes 

adicionales de electrones (MYT1/4 y MYT1/2, respectivamente), obteniéndose los mejores 

resultados (80%) en el medio nutritivo TV. De manera similar, el crecimiento registrado fue 

mayor en aquellos medios nutricionalmente más ricos (Resultados no graficados). 

En los controles no inoculados, no se detectó remoción significativa de los 

contaminantes hacia el final de los experimentos, por lo cual se asume que el proceso 

dependió exclusivamente del metabolismo microbiano y no de factores abióticos. 

Los resultados obtenidos permitirían seleccionar al medio TY como el más propicio 

para estimular la capacidad de biorremediación del cultivo mixto y correlacionar la remoción 

de Cr(VI) con la composición nutricional del medio empleado, considerando que la eficiencia 

del proceso fue mayor cuanto mayor contenido de materia orgánica tenía el medio. De forma 

similar, la utilización de medios de cultivo nutricionalmente complejos ha potenciado la 

capacidad de remoción de Cr(VI) de diversos microorganismos (Polti y col., 2007). Además, la 

incorporación de fuentes de electrones adicionales, como glucosa, ha sido planteada como 

una estrategia de bioestimulación para la remediación simultánea de Cr(VI) y contaminantes 

orgánicos por otros sistemas biológicos (Chirwa y Smit, 2010). 

Los efluentes industriales contaminados con Cr(VI) y fenol suelen presentar variaciones 

periódicas en su composición y pueden ser tan pobres nutricionalmente como aquellos 

provenientes de industrias químicas y metalúrgicas o contener elevadas concentraciones de 

materia orgánica, como los efluentes de curtiembre, procesado de papel o industrias textiles 

(Tiku y col., 2010; Tripathi y col., 2011; Gunasundari y Muthukumar, 2013). Si se considera esa 

información, es destacable la capacidad del cultivo mixto para remover, en mayor o menor 

medida, ambos contaminantes en medios de cultivo con diferente concentración de 

nutrientes. 

Para evaluar la aplicabilidad del cultivo mixto en un efluente real, se analizó durante 3 

días la remoción simultánea de Cr(VI) y fenol en el efluente de curtiembre, recolectado en dos 

oportunidades independientes. En dichos experimentos se observó que el cultivo mixto 

removió casi la totalidad del fenol y alrededor del 35% del Cr(VI) incorporado. Tal resultado se 

debió probablemente a la acción sinérgica de la flora nativa con el cultivo mixto, considerando 
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que los controles con el efluente sin inocular presentaron capacidad de remediación (figura 

17). 
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Figura 17: Remoción de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1) en un efluente de 
curtiembre por el cultivo mixto SFC 500-1 y por la flora nativa (control). Los datos 
representan la media ± EE (n=9). 

Lo más relevante de estos resultados es que SFC 500-1 no sólo sería capaz de remover 

los contaminantes en medios sintéticos, sino también en un efluente real, donde las 

condiciones de crecimiento no son las óptimas y además existe flora microbiana nativa, que 

puede alterar el desarrollo de bacterias exógenas. A lo largo de esta tesis, los experimentos 

continuarán llevándose a cabo en medios sintéticos, pero estos resultados constituyen una 

evidencia del potencial que el cultivo mixto presentaría para la remoción simultánea en aguas 

residuales de origen industrial. 

5.3.4. Crecimiento y proporción de cada cepa durante el proceso de remoción 

Se evaluó el recuento bacteriano durante la remoción simultánea de 25 mg/I de Cr(VI) 

y 300 mg/I de fenol en medio TV, bajo condiciones óptimas. 

La figura 18 muestra que el número de células se incrementó en más de un logaritmo a 

lo largo de las primeras 24 horas de incubación, detectándose una marcada prevalencia de A. 

guillouiae con respecto a Bacillus sp., en una relación superior a 90:10 en la mayoría de los 

tiempos analizados. De manera similar, algunos autores establecieron que la abundancia 

relativa de las cepas que componen ciertos consorcios bacterianos de ambientes 
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contaminados permanece constante durante el proceso de remoción. Además, aquellos 

microorganismos con mayor capacidad de biorremediación suelen encontrarse en una 

proporción más elevada que los que no la poseen (Desai y col., 2009). La mayor proporción de 

A. guillouiae en el cultivo mixto podría estar relacionada, por lo tanto, con su implicancia en el 

proceso de remoción. 

Por otro lado, la remoción se asoció directamente con el crecimiento microbiano, 

observándose un máximo durante las primeras 24 horas. 

Estos resultados plantean la necesidad de comprender la función de cada cepa y su 

capacidad individual para remover los contaminantes en estudio. 
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Figura 18: Crecimiento del cultivo mixto SFC 500-1 en presencia (tratamiento) y 
ausencia (control) de Cr(VI) y fenol y remoción de ambos contaminantes a lo largo 
del tiempo. Las barras representan la concentración residual de cada contaminante 
a lo largo del tiempo y las líneas, la tendencia del crecimiento bacteriano. Los 
porcentajes sobre cada punto de la curva indican la proporción de Bacillus sp. en 
relación al recuento total. Los datos representan la media ± EE (n=9). 

5.4. Implicancia de A. guillouiae y Bacillus sp. en la remoción de los contaminantes 

5.4.1. Tolerancia y remoción de Cr(VI) 

Se analizó durante 72 horas la capacidad de A. guillouiae SFC 500-1A y Bacillus sp. SFC 

500-1E para crecer en medio TV conteniendo Cr(VI) (10-100 mg/1) y remover el compuesto. 

Los dos microorganismos crecieron en presencia del metal, aunque su 

comportamiento varió con la concentración evaluada. El efecto negativo del Cr(VI) fue más 
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evidente sobre el crecimiento de Bacillus sp. que sobre el de A. guillouiae (figura 19A y B). En 

esta figura puede observarse además, que ambos microorganismos removieron elevados 

porcentajes de 10 y 25 mg/I de Cr(VI), siendo más eficiente Bacillus sp. Sin embargo, cuando la 

concentración se incrementó a 50 y 100 mg/I, A. guillouiae alcanzó mayores porcentajes de 

remoción. 

Estos resultados demuestran que el potencial del cultivo mixto para remediar Cr(VI) en 

las condiciones evaluadas sería producto de la actividad sinérgica de los microorganismos que 

lo componen y no sólo de uno de ellos. 
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Figura 19: Máximo crecimiento en presencia de diferentes concentraciones de Cr(VI) (líneas) y remoción 
del metal (barras) por A. guillouiae (A) y Bacillus sp. (8) luego de 72 horas de incubación. Los datos 
representan la media ± EE (n=9). 

5.4.2. Tolerancia y remoción de fenol 

En secciones anteriores se demostró una correlación entre el crecimiento del cultivo 

mixto y la remoción de fenol. Sin embargo, queda por comprender la capacidad de cada cepa 

para tolerar el compuesto y la influencia de éstas en el proceso de remoción/degradación del 

mismo. Por lo tanto, se evaluó en primer lugar el crecimiento de A. guillouiae y Bacillus sp. 

durante 72 horas en dos medios de cultivo diferentes, conteniendo concentraciones crecientes 

de fenol (100-1000 mg/1). 
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Figura 20: Máximo crecimiento alcanzado por A. guillouiae (A) y Bacillus sp. SFC 500-1E (B) en 72 
horas en dos medios de cultivo con diferentes concentraciones de fenol. Los datos representan la 
media ± EE (n=9). Los asteriscos indican DES entre el crecimiento en condiciones control (fenol O 
mg/1) y los tratamientos con diferentes concentraciones del contaminante, para cada medio de 
cultivo empleado. 

En estos ensayos se determinó que el medio TV fue el más favorable para el desarrollo 

microbiano (figura 20). Sin embargo, la adición de fenol en este medio afectó de forma 

significativa el crecimiento de Bacillus sp (p<0,05). Por el contrario, el crecimiento de A. 

guillouiae sólo se redujo parcialmente ante la presencia de 1000 mg/I del contaminante. 

En medio MM1, las bacterias mostraron un comportamiento diferente. Mientras que 

el desarrollo de A. guillouiae fue reducido en el medio control (que contenía 0,3 g/I de extracto 

de levadura como suplemento nutritivo) y aumentó con el incremento de la concentración de 

fenol, Bacillus sp. alcanzó un crecimiento similar en presencia y ausencia del contaminante. 

Si bien ambas bacterias crecieron en presencia de fenol, Bacillus sp. no fue capaz de 

remover concentraciones significativas del contaminante, aún después de 10 días de ensayo. 

Posiblemente su crecimiento basal en medio MM1 podría asociarse al consumo de los 

compuestos orgánicos presentes en el extracto de levadura. A. guillouiae, por el contrario, 

presentó elevada capacidad de degradación de fenol en ambos medios, coincidiendo con los 

resultados obtenidos con el cultivo mixto. La remoción máxima de 1000 mg/I se alcanzó entre 

las 48 y 72 horas en ambos medios (figura 21). Esta cepa sería, por lo tanto, la responsable de 

la elevada capacidad de remoción de fenol del cultivo mixto. 



Resultados y discusión 

A 

Fe
no

l r
es

id
ua

l (
m

g/
1)

 

1000 

800 - 

600 - 

400 - 

200 

100 mg/I 
--11-  300 mg/I 
—É.— 500 mg/I 
—e— 750 mg/I 
— 1000 mg/I 

0 6 12 18 24 36 48 72 
Tiempo (h) 

B 
1000 

--1̂ ▪ 800 
E 
73 600 

1.1 400 

-a 
200 u. 

O 

—o— 100 mg/I 
—a— 300 mg/I 

500 mg/I 
—o— 750 mg/1 
— 1000 mg/I 

0 6 12 18 24 36 48 72 
Tiempo (h) 

Figura 21: Remoción de fenol en medio TV (A) y MM1 (B) por A. guillouiae. Los datos 
representan la media ± EE (n=9). 

En relación a los resultados obtenidos, Acinetobacter se conoce como un género 

bacteriano de gran interés científico y ambiental, debido a la capacidad de numerosas especies 

pertenecientes a dicho género para biodegradar, lixiviar y eliminar contaminantes orgánicos e 

inorgánicos peligrosos, entre otras diversas actividades biotecnológicamente importantes (El-

Haleem, 2003). Sin embargo, A. guillouiae es una especie que se ha descripto recientemente 

(Nemec y col., 2010), por lo que no existe demasiada información acerca de su potencial para 

detoxificar compuestos de este tipo. 

Por otro lado, Bacillus sp. fue capaz de tolerar fenol, pero no contaría con el potencial 

metabólico para degradarlo en las condiciones analizadas. Este comportamiento pone en 

evidencia el hecho de que una bacteria pueda tolerar un contaminante, no necesariamente 

está relacionado con su capacidad para detoxificarlo. 

5.4.3. Remoción de Cr(VI) en presencia de fenol: Comparación entre el cultivo 
mixto y los microorganismos aislados 

Se evaluó la eficiencia de A. guillouiae y Bacillus sp. SFC 500-1E para remover 10, 25 y 

50 mg/I de Cr(VI) en presencia de 300 mg/I de fenol. Los resultados se compararon con 

aquellos obtenidos por el cultivo mixto SFC 500-1, y se resumen en la tabla 5. 
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Tabla 5: Concentración de Cr(VI) removido en presencia de fenol y velocidad del proceso de 
remoción, utilizando cada cepa y el cultivo mixto. 

A. guillouiae Bacillus sp. Cultivo Mixto 

Cr(VI) alvil Velocidad' Cr(VI) Velodded2 Cr(V1) Velocidad' 
removido) remmido removido 

'nidal (mill/h) (mg//h)
(mil» (mil»

10 mg/I 8,9 ±0,6a 0,30 ±0,03a 9,0 ±0,5a 0,32 ±0,02a 9,7 ±0,3 a 0,37 ±0,04a

25 mg/I 18,5 i1 ,5ab 0,54 ±0,14 16,0 ±1,0b 0,48 ±-0,1" 19,9 ±1,1' 0,81 ±0,04°

50 mg,/1 23,6 ±3,5a 0,87 ±0,1 a 11,3 ±2,51 0,54 ±0,2b 28,2 ±5,6 1,07 ±0,10` 
2 Velocidad calculada hasta las primeras 24 horas. 
Los datos representan la media ± EE (n=9). Letras diferentes indican DES (p< 0,05) en las 
concentraciones de Cr(VI) removidas o en la velocidad de los procesos de remoción, entre los tres 
sistemas biológicos analizados. 

En estos experimentos se observó que la remoción de 10 mg/I de Cr(VI) fue 

prácticamente total en los tres sistemas, sin diferencias significativas entre ellos. Sin embargo, 

esta situación se modificó al incrementar las concentraciones del metal. De las dos cepas 

aisladas, A. guillouiae alcanzó el mayor porcentaje de remoción de 25 y 50 mg/I, aunque el 

cultivo mixto fue más eficiente en ambas condiciones. SFC 500-1 fue capaz de remover hasta 

28 mg/I de Cr(VI), a una velocidad máxima de 1,07 mg/I/h, alcanzándose casi el total de la 

remoción durante las primeras 24 horas, mientras que los microorganismos aislados 

requirieron mayor tiempo para alcanzar su máxima capacidad. 

En cuanto a la remoción de fenol, sólo A. guillouiae degradó completamente el 

compuesto en presencia de Cr(VI), con una eficiencia similar a la del cultivo mixto (datos no 

graficados). Bacillus sp., por el contrario, fue incapaz de remover este contaminante en 72 

horas. En base a estos resultados se puede señalar a A. guillouíae como la cepa más adecuada 

para la remoción simultánea de ambos compuestos. Sin embargo, el cultivo mixto fue más 

eficiente para remover Cr(VI) en menor tiempo que sus componentes microbianos aislados, 

teniendo en cuenta que en 24 horas prácticamente se alcanzó la máxima remoción del metal. 

Existen numerosos reportes bibliográficos que evidencian la superioridad de los 

cultivos mixtos en relación a sus componentes microbianos para detoxificar mezclas de 

contaminantes, sugiriendo la importancia de las relaciones interespecíficas y la interacción 

metabólica en los procesos de biorremediación (Molokwane y col., 2008; Mikesková y col., 

2012; Hays y col., 2015). En base a los resultados obtenidos y a los antecedentes citados, 

consideramos que es más propicio continuar con los experimentos de remoción empleando el 

cultivo mixto SFC 500-1, en lugar de sus cepas aisladas. Sin embargo, la comprensión del 
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potencial metabólico y los mecanismos implicados en el proceso requerirá de la evaluación 

individual de ambas bacterias. 

5.5. Optimización de las condiciones de remoción simultánea del cultivo mixto 
SFC 500-1 a pequeña escala y a escala piloto 

5.5.1. Efecto del pH, temperatura y velocidad de agitación 

La biorremediación no sólo depende de la capacidad intrínseca de los microorganismos 

empleados. Como todo sistema biológico, el potencial de los mismos para remover 

contaminantes es variable y se ve afectado por las fluctuaciones en diferentes parámetros 

físico-químicos del ambiente en el que se encuentren. Por lo tanto, se analizó el efecto de 

variar el pH, la temperatura y velocidad de agitación, sobre la capacidad de remoción 

simultánea de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1) del cultivo mixto SFC 500-1 creciendo en 

medio TV. 
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Parámetro Condición 
Vel. de remoción (mg/l/h) 

Cr(VI) Fenol 

pH 

4 0,15(±O.5) 0,6 (± 0,1) 

5-6-7 0,85-0,95 12-14 

8-9-10-11 0,50-0,82 9-12,5 

12 0,06 (±0,02) 0,7 (±0,1) 

Temperatura 

(°C) 

20 0,6 (0,07) 9,3 (*1,2) 

25-28-30 0,70-0,85 11,5-14,5 

35-40 0,2-0,58 0-2,0 

Velocidad de 
agitación 

(rpm) 

120-150 0,75-0,83 12-14,5 

200-250 0,87-0,92 14-15,5 

Figura 22: Efecto del pH (A), temperatura (B) y velocidad de agitación (C) sobre la capacidad de 
remoción simultánea de Cr(VI) y fenol por el cultivo mixto SFC 500-1. Los datos representan la 
media ± EE (n=9). En (D) se representan las velocidades de remoción obtenidas para cada 
compuesto en las diferentes condiciones evaluadas. Letras diferentes indican DES en la remoción de 
Cr(VI) alcanzada bajo distintas condiciones de operación analizadas. 
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A partir de esos experimentos se determinó que SFC 500-1 fue capaz de 

biotransformar ambos compuestos a pH ácido, neutro y alcalino, aunque las condiciones 

extremas (pH 4, 11 y 12) resultaron inhibitorias para el proceso (figura 22 A). Los valores de pH 

óptimos para la remoción de Cr(VI) estuvieron entre 5 y 7 y, aunque la remoción de fenol fue 

total en un rango de pH entre 5 y 10, las máximas velocidades del proceso se alcanzaron a pH 

7. Por lo tanto, las soluciones neutras o ligeramente ácidas serían las más propicias para la 

remoción simultánea. 

Por otro lado, al aumentar la temperatura de 20 a 30 °C se incrementó el potencial del 

cultivo mixto para remover Cr(VI), aunque los mejores resultados se obtuvieron entre 28-30 °C 

(Figura 228). Además, la remoción de fenol fue total en ese rango de temperaturas. Sin 

embargo, la incubación a más de 35 °C afectó negativamente la degradación del compuesto 

orgánico, que se inhibió por completo a 40 'C. 

Por último, si se considera que un aumento de 120 a 250 rpm de agitación aceleró el 

proceso de remoción simultánea (figura 22D), pero no modificó significativamente los 

porcentajes removidos de los contaminantes (figura 22C), se podría suponer que la velocidad 

de agitación sería el parámetro que menos afectó el potencial de los microorganismos en 

estudio para la remediación a escala laboratorio. 

Las condiciones físico-químicas tales como el pH y la temperatura alteran fuertemente 

la ionización y el plegamiento de proteínas, afectando la actividad enzimática y los procesos 

celulares (Zhang y Li, 2011). Está claro, entonces, que exponer a los microorganismos a 

condiciones ambientales alejadas de las óptimas puede reducir fuertemente su potencial de 

biorremediación. Tal es el caso de la pérdida casi total en la capacidad de degradar fenol por 

Pseudomonas sp. SA01 al elevar dos unidades de pH por encima del óptimo (Shourian y col., 

2009), o la inhibición del proceso de reducción de Cr(VI) por Arthrobacter sp. SUK 1201, ante 

una reducción en la temperatura de 300 a 25 °C (Dey y Paul, 2012). Resulta relevante, por lo 

tanto, destacar la versatilidad del cultivo mixto para remover ambos contaminantes bajo 

diferentes condiciones físico-químicas. Tal capacidad le confiere ciertas ventajas desde un 

punto de vista industrial sobre microorganismos más exigentes, considerando que el 

tratamiento biológico de efluentes contaminados requiere de la selección de cepas adaptables 

a las fluctuaciones periódicas en su composición y condiciones físico-químicas (Tadesse y col., 

2004; Phugare y col., 2011). 



Resultados y discusión 54 

F
en

ol
 re

si
du

al
 (m

g/
1)

 

5.5.2. Efecto de la pre-adaptación a los contaminantes sobre la remoción 
simultánea 

Se evaluó el efecto de pre-adaptar al cultivo mixto SFC 500-1 a diferentes 

concentraciones de Cr(V1) y/o fenol durante 18-24 horas, sobre su capacidad para remover de 

forma simultánea Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1). Las condiciones de pre-adaptación 

evaluadas fueron Cr(V1) (2,5 y 5 mg/1) en presencia de fenol (100 mg/1) y Cr(V1) (2,5 mg/1) y 

fenol (100 mg/1) de manera independiente. Los resultados se grafican en la figura 23. 
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Figura 23: Remoción simultánea de fenol (A) y Cr(V1) (B), por el cultivo mixto SFC 500-1 
creciendo en condiciones control, y pre-adaptado con diferentes concentraciones de esos 
contaminantes. Los datos representan la media ± EE (n=9). Los asteriscos indican DES (p< 
0,05) en relación a la remoción alcanzada por el control. 

La pre-adaptación con ambos contaminantes, así como también con Cr(V1) mejoró la 

degradación de fenol, reduciéndose significativamente los tiempos necesarios para la 
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completa remoción de este compuesto aromático. Sin embargo, la pre-adaptación sólo con 

fenol no mejoró su remoción. Es de destacar que ninguna de las condiciones evaluadas 

favoreció la remoción de Cr(VI), que continuó siendo el compuesto limitante durante la co-

remediación. 

Estos resultados evidencian que el cultivo mixto es capaz de remover eficientemente 

Cr(VI) y fenol sin la necesidad de llevar a cabo un proceso de pre-adaptación a los mismos pero 

que, sin embargo, hacerlo crecer en presencia de bajas concentraciones de dichos 

contaminantes constituiría una estrategia para incrementar su potencial de remediación, 

probablemente a causa de la regulación e inducción de enzimas implicadas en el proceso (Ojo 

y col., 2007; Bajaj y col., 2008). 

Además, su buena eficiencia de remoción en todas las condiciones analizadas, permite 

suponer que no se vería afectado por la presencia de trazas de estos contaminantes si se 

requiriera emplearlo en procesos operados de forma continua. 

5.5.3. Efecto de la concentración inicial de los contaminantes sobre la remoción 
simultánea 

Se analizó la eficiencia del cultivo mixto SFC 500-1 para remover simultáneamente 

concentraciones crecientes de Cr(VI) (10, 25 ó 50 mg/1) en combinación con 100, 300, 500 y 

750 mg/I de fenol. 

En dichos ensayos se observó que la remoción de Cr(VI) varió según la concentración 

incorporada de ambos contaminantes, mientras que la remoción de fenol fue total en todas las 

condiciones. Por lo tanto, en la figura 24 se representan el Cr(VI) removido y la velocidad 

máxima de degradación de fenol alcanzados en 120 horas de ensayos para todas las 

combinaciones de los contaminantes evaluadas. 

Como se resume en la figura 24, la máxima remoción de Cr(VI) fue de 

aproximadamente 30 mg/I, cuando se combinaron 50 mg/I del metal con 100, 300 y 500 mg/I 

de fenol. Dicho resultado fue similar al alcanzado cuando este contaminante se incorporó de 

manera individual en el medio de cultivo (Ver figura 14). Sin embargo, la presencia de 750 mg/I 

de fenol provocó una reducción significativa en la remoción de las concentraciones más 

elevadas de Cr(VI). 

Por otro lado, como ya se mencionó, el fenol fue degradado completamente en todas 

las condiciones, con una máxima velocidad de 15,4 mg/l/h para 750 mg/I en presencia de 10 

mg/I de Cr(VI). No obstante, el incremento en la concentración de Cr(VI) a 50 mg/I provocó una 

disminución significativa en la velocidad del proceso (12 mg/l/h). 
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Figura 24: Remoción de diferentes concentraciones de Cr(VI) (10; 25; 50 mg/1) en 
presencia de fenol (100; 300; 500; 750 mg/1). La remoción de Cr(VI) se representa con 
barras y los símbolos ( ) indican la velocidad máxima de remoción de fenol. Los datos 
representan la media ± EE (n=9). Letras diferentes indican DES (p<0,05) en la remoción de 
cada concentración de Cr(VI) en presencia de diferentes concentraciones de fenol. 

El análisis de los resultados de remoción simultánea requiere considerar las 

alteraciones fisiológicas y metabólicas que las mezclas de contaminantes pueden provocar 

sobre los microorganismos y el impacto que esto genera sobre su potencial de 

biorremediación. En ese sentido, la toxicidad que dichas mezclas generan sobre los 

microorganismos es a menudo mayor que la simple combinación de sus toxicidades 

individuales, a causa de procesos de interacción que muchas veces no son considerados (Malik 

y col., 2014). Un ejemplo típico de esta problemática es la inhibición que generan los metales 

pesados sobre la degradación de xenobióticos por diversas cepas bacterianas (Sandrin y Maier, 

2003). En ese sentido, ciertos cultivos microbianos puros y mixtos mostraron diferentes tipos 

de alteración dosis-dependiente en sus capacidades de remoción de Cr(VI) y fenoles. Por 

ejemplo, la presencia de 3,5 mg/I de Cr(VI) causó un descenso del 50% en la degradación de 

700 mg/I de fenol por Acinetobacter sp. B9 (Bhattacharya y col., 2014), mientras que la 

capacidad de un consorcio bacteriano para remover 250 mg/I de fenol se redujo casi 

completamente cuando se incorporaron 15 mg/I de Cr(VI) en su medio de cultivo (Liu y col., 

2008). 
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En base a esos antecedentes, resulta relevante que el cultivo mixto SFC 500-1 haya 

sido capaz de remover más del 50% de 50 mg/I de Cr(VI) en presencia de altas concentraciones 

fenol, alcanzando simultáneamente velocidades elevadas de degradación de dicho compuesto 

aromático. 

5.5.4. Efecto del cambio de escala sobre la remoción simultánea 

La utilización eficiente de microorganismos aerobios para diferentes procesos 

biotecnológicos requiere del desarrollo correcto de la aireación, mezclado y eliminación del 

calor, operaciones que permiten mantener la aerobiosis y cierta homogeneidad en los 

parámetros fisicoquímicos (Najafpour, 2015). Las mismas son fáciles de controlar en los 

fermentadores de laboratorio, pero a medida que aumenta el volumen a tratar, también lo 

hacen los parámetros de cultivo. Por lo tanto, un paso importante a la hora de optimizar las 

condiciones de remoción del cultivo mixto SFC 500-1 consistió en evaluar su comportamiento a 

mayor escala, teniendo en cuenta que esta tesis doctoral apunta a una posible aplicación del 

sistema para el tratamiento de grandes volúmenes de efluentes contaminados. 

Para llevar a cabo tal objetivo, se empleó un reactor de tanque agitado de 5 litros de 

capacidad conteniendo 2 litros de medio TY, a pH 7 y 30 °C, donde se evaluó la remoción 

simultánea de 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol bajo diferentes condiciones de agitación 

(200, 300, 400 y 500 rpm) y de aireación (0, 1 y 3 vvm). 

En primer lugar, la eficiencia del cultivo mixto para co-remediar Cr(VI) y fenol fue 

máxima cuando se lo agitó a 300 rpm, pero se redujo significativamente cuando la velocidad 

empleada fue 200 rpm, condición que había sido seleccionada como óptima en los 

experimentos efectuados en Erlenmeyers (figura 25 A y B). La agitación a 400 y 500 rpm 

aceleró la degradación de fenol, requiriéndose un tiempo menor a 16 horas para la remoción 

total. Sin embargo, no mejoró la remoción de Cr(VI) en el periodo evaluado (figura 25 C y D). 
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Figura 25: Remoción de Cr(VI) y fenol durante el crecimiento del cultivo mixto SFC 500-1 en un 
reactor de tanque agitado operado a diferentes velocidades de agitación: (A) 200 rpm, (B) 300 
rpm, (C) 400 rpm y (D) 500 rpm. Los datos representan la media ± EE (n=3). 

Si se compara estos resultados con los obtenidos en Erlenmeyers (figura 22C), se 

puede deducir que al incrementar el volumen de trabajo, también se incrementó la influencia 

de la velocidad de agitación en la remoción. Además queda claro que las condiciones óptimas 

de agitación no fueron extrapolables de pequeña escala a mayores volúmenes. En ese sentido, 

cuando se trabaja con pocos mililitros de cultivo, con una agitación leve se puede lograr un 

correcto mezclado. Sin embargo, si se aplica esa misma velocidad de agitación para volúmenes 

significativamente mayores (100 veces, en este caso particular), podrían generarse regiones 

con deficiente contenido de nutrientes o inadecuadas temperaturas o pH, lo cual se asocia 

directamente con una pérdida de la productividad (Namdev y col., 1994). 

Todos los experimentos previamente mencionados se llevaron a cabo insuflando de 

forma constante 1 wm de aire estéril. Por lo tanto se decidió evaluar el efecto de la aireación 

sobre el potencial del cultivo mixto para remover los contaminantes. Para ello, se analizó el 

comportamiento de los microorganismos cuando la velocidad de agitación fue 300 rpm, 
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incrementando a 3 vvm el aire insuflado. También se realizaron experimentos sin insuflar aire 

al sistema. 

Como se observa en la figura 26, la remoción simultánea se modificó al variar el flujo 

de aire en el interior del reactor. Cuando no se incorporó una fuente adicional de oxígeno, el 

cultivo mixto no creció ni removió ninguno de los dos contaminantes durante las 48 horas 

evaluadas. Por lo tanto, la turbulencia producida durante el proceso de mezclado no sería 

suficiente para proporcionar una correcta aireación y, por consiguiente, una buena eficiencia 

de remoción. 

Por otro lado, el cambio en la aireación de 1 a 3 vvm provocó la disminución en un 20% 

en la remoción de Cr(VI) en 48 horas y aceleró la remoción total de 300 mg/I de fenol, 

alcanzando una velocidad máxima de 18 mg/l/h contra valores de 8,5 mg/l/h logrados con 1 

vvm. 

La relevancia de este último resultado radica en cuestiones relacionadas con la 

aplicación del cultivo mixto en efluentes estancados o áreas contaminadas con escasa 

oxigenación. Considerando esto, tal vez el sistema en estudio sea más adecuado para ser 

aplicado en el interior de reactores o en piletas de tratamiento con regímenes de aireación. 
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Figura 26: Máximo crecimiento y remoción de Cr(VI) y fenol alcanzados por el cultivo 
mixto SFC 500-1 en un reactor de tanque agitado con diferentes condiciones de 
aireación. Los datos representan la media ± EE (n=3). 

En base a los resultados obtenidos, se seleccionaron como condiciones óptimas de 

operación en el reactor, para obtener la mejor remoción simultánea, una agitación a 300 rpm y 

una aireación de 1 vvm. 
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Un dato destacable es que el crecimiento bacteriano fue similar en todas las 

condiciones de trabajo en las que se insufló aire al sistema (figuras 25 y 26). Sin embargo, se 

detectó un incremento en la proporción de A. guillouiae sobre Bacillus sp. cuando se sometió 

al cultivo mixto a mayores velocidades de agitación y tasas de aireación (datos no graficados). 

Probablemente, esta modificación en la proporción de las cepas afectó el potencial de SFC 

500-1 para remover los contaminantes. 

Un comportamiento típico observado en reactores de tanque agitado es un aumento 

en el coeficiente volumétrico de transferencia de oxígeno (KLa) al aumentar la agitación y la 

aireación (Erazo y Cárdenas, 2001; Clarke y col., 2006; Garcia-Ochoa y Gómez, 2009), efecto 

que favoreció la degradación de fenol por algunas bacterias aerobias (Busca y col., 2008; 

Paisio y col., 2012). Es probable, entonces, que la mayor eficiencia de remoción de fenol 

observada cuando el cultivo mixto SFC 500-1 se desarrolló a mayor velocidad de agitación y 

aireación esté asociada además, con la estimulación de vías metabólicas que involucren fenol 

hidroxilasas, enzimas fuertemente dependientes de la presencia de oxígeno. No obstante, ese 

potencial incremento en el KLa por encima de ciertos niveles, tendría el efecto contrario sobre 

la remoción de Cr(VI). Si tal remoción se asocia a su reducción a la forma trivalente, podría 

suponerse algún tipo de alteración en la actividad de las enzimas implicadas en el proceso. 

Es importante destacar que para validar las hipótesis planteadas, sería necesario 

realizar la determinación empírica de KLa, además de profundizar el conocimiento sobre los 

mecanismos que participan en la remoción simultánea observada. 

Finalmente, si se comparan los resultados obtenidos con el cultivo mixto para la co-

remediación en Erlenmeyers y en un reactor de tanque agitado bajo condiciones óptimas, se 

puede observar que las concentraciones removidas de ambos contaminantes fueron similares 

en los dos sistemas, pero que el proceso fue más lento a escala piloto (figura 27). En 

Erlenmeyers el crecimiento y la remoción ocurrieron de forma simultánea, alcanzando su 

máximo antes de las primeras 24 horas (figura 27A), mientras que en el interior del reactor el 

desarrollo bacteriano fue rápido pero la remoción continuó incluso durante la fase de muerte 

celular (figura 27B). 
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Figura 27: Remoción de Cr(VI) y fenol, modificación del oxígeno disuelto y los valores 
de pH durante el crecimiento del cultivo mixto SFC 500-1 en Erlenmeyers (A) y en un 
reactor de tanque agitado (B). Los datos representan la media ± EE (n=3). 

• Por otro lado, se analizó la modificación del pH y la concentración de 02 disuelto 

durante el transcurso del tiempo, parámetros que se comportaron de manera similar en las 

dos condiciones y dependieron del crecimiento microbiano (figura 27). El 02 disuelto se redujo 

durante la fase de máximo crecimiento y se restableció casi por completo luego de 30-36 

horas. Además, el crecimiento microbiano per se provocó una alcalinización en el medio de 

cultivo, alcanzándose valores de pH alrededor de 8,5 (datos no graficados), pero la remoción 

de los contaminantes elevó aún más el pH (9-9,5). En ese sentido, se ha descripto que la 

reducción de Cr(VI) a Cr(III) por algunas cepas microbianas provoca la alcalinización del medio 

de cultivo debido a la formación de Cr(OH)3 o complejos con compuestos orgánicos presentes 

en el medio de cultivo (Puzon y col., 2005). 
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En base a esos antecedentes, resultó relevante evaluar el contenido y distribución de 

las especies de Cr(VI) y Cr(III) en el sobrenadante y la biomasa luego del proceso de remoción y 

de esa manera comprender el potencial de los microorganismos que componen el cultivo 

mixto, para detoxificar el metal. En esos ensayos se demostró que alrededor del 75% del Cr(VI) 

se redujo a Cr(III), que fue posteriormente detectado en las dos fracciones investigadas, 

mientras que un 25% permaneció como Cr(VI), principalmente en el medio de cultivo (figura 

28). 

1 Cr(VI) Sobrenadante 
• Cr(III) Sobrenadante 

Cr(VI) Biomasa 
• Cr(III) Biomasa 

Figura 28: Distribución de las especies de Cr(VI) y Cr(III) en sobrenadante y 
biomasa del cultivo mixto SFC 500-1 luego de 72 horas de crecimiento en 
medio TV con 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol. 

Es probable, entonces, que el cultivo mixto presente actividad cromato reductasa. 

Dicha capacidad resulta beneficiosa desde un punto de vista ambiental, si se considera la 

menor toxicidad del Cr(III) con respecto al Cr(VI). En ese sentido, los mecanismos descriptos en 

la bibliografía para la reducción de Cr(VI) a Cr(III) varían en cada microorganismo. El proceso 

puede ser intra o extracelular y enzimático o no enzimático. En el caso de los procesos 

enzimáticos, las reductasas involucradas pueden ser muy diversas. Además, el Cr(II1) tiende a 

complejarse con moléculas orgánicas, tales como proteínas intracelulares, componentes de la 

superficie microbiana y compuestos solubles, como el NADH, glutatión y nanopartículas. La 

formación de Cr(OH)3 es otro posible producto del proceso reductivo (Dong y col., 2013; Thatoi 

y col., 2014). Los resultados obtenidos hasta el momento aportan evidencias para suponer que 

el cultivo mixto sería capaz de retener en su biomasa parte del Cr(III) formado, aunque no 

permiten establecer un mecanismo específico de reducción de Cr(VI) ni comprender el destino 

final de Cr(III). Por lo tanto, en los próximos capítulos se intentará dilucidar de qué manera el 

metal podría interactuar con las bacterias en estudio. 
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Empleo de la inmovilización bacteriana como 

estrategia para mejorar la remoción simultánea 
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6.1. Inmovilización microbiana 

La biorremediación de sustancias tóxicas por microorganismos constituye una 

estrategia prometedora para el tratamiento de contaminantes ambientales. Sin embargo el 

uso de microorganismos libres para tal fin puede presentar ciertas limitaciones, tales como el 

crecimiento desmedido, susceptibilidad a factores ambientales bióticos y abióticos, así como 

daño celular y muerte provocados por la toxicidad de los contaminantes (Kourkoutas y col., 

2004). Otra importante desventaja de la biorremediación se basa en que la posibilidad de 

introducir bacterias exógenas en sitios afectados suele ser limitada, a causa del riesgo 

ecológico que puede representar su diseminación en el ambiente (Perullini y col., 2015). 

Debido a ello, se han desarrollado una amplia variedad de técnicas para incrementar la 

probabilidad del establecimiento, eficiencia y actividad de los microorganismos introducidos 

en un ambiente natural. Entre ellas se pueden citar la bioestimulación de la flora nativa, el uso 

de lodos activados y la inmovilización (Martímez-Trujillo y García-Rivero, 2012). 

La inmovilización celular consiste en limitar la ubicación física de los microorganismos 

en un espacio definido, de forma natural o inducida. Esta herramienta biotecnológica permite 

mantener elevada una actividad catalítica deseada y aumentar su estabilidad física y biológica 

(Saez y col., 2014). Un soporte adecuado para la inmovilización de microorganismos con 

aplicaciones ambientales debe favorecer la supervivencia celular, el metabolismo activo y la 

estabilidad durante tiempo prolongado. Se requiere, además, que el soporte no sea tóxico y 

que posea estabilidad biológica, mecánica y térmica, así como la porosidad adecuada para 

permitir el intercambio de nutrientes con el medio y una amplia superficie de adherencia 

(Gentry y col., 2004; Kourkoutas y col., 2004). 

La inmovilización le confiere a los microorganismos protección contra el estrés 

ambiental y la predación por protozoos, mayor resistencia a la toxicidad gracias a la difusión 

controlada de contaminantes y la posibilidad de un suministro ininterrumpido de nutrientes 

dentro de la matriz (De Bashan y Bashan, 2010; Covarrubias y col., 2012). Además, las células 

inmovilizadas son metabólicamente más activas y estables que las células libres, pudiendo 

reutilizarse en repetidas oportunidades sin reducción de productividad o pérdida por dilución. 

El mantenimiento de la concentración celular dentro de la matriz y la resistencia a la liberación 

de microorganismos hacia el medio de reacción, son otras dos importantes ventajas de los 

sistemas inmovilizados respecto a los libres, los cuales permiten aprovechar el potencial 

metabólico de los microorganismos sin que éstos constituyan un residuo del proceso 

(Martíinez-Trujillo y García-Rivero, 2012; Garzón-Jiménez y Barragán-Huerta, 2012). 
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Más allá de las ventajas que presenta el uso de bacterias inmovilizadas en 

biorremediación, si el soporte seleccionado no es el adecuado, se pueden generar limitaciones 

operacionales, tales como pérdida de células por proliferación no controlada o posible 

inactivación de las mismas durante el proceso de inmovilización. Además pueden surgir 

inconvenientes asociados a problemas de difusión de los contaminantes a tratar o 

acumulación de intermediarios tóxicos en la matriz. Por lo tanto, la selección del soporte a 

emplear es un factor clave para la aplicación ambiental de bacterias inmovilizadas (Poopal y 

Laxman 2008). 

6.2. Técnicas de inmovilización 

Dependiendo de la forma en que se produzca la inmovilización, ésta puede clasificarse 

en inmovilización pasiva o activa (Moreno-Garrido, 2008). Muchos microorganismos presentan 

estructuras celulares tales como cápsula o fimbrias, que les permiten unirse a superficies y 

crecer en ellas, estableciendo aglomerados multicelulares de manera natural o pasiva. Durante 

la inmovilización pasiva es común la formación de biofilms a partir de sustancias poliméricas 

extracelulares, los cuales presentan canales que permiten el transporte de nutrientes y 

desechos y favorecen el desarrollo de micronichos para la remoción de los compuestos tóxicos 

(Kourkoutas y col., 2004). Las matrices orgánicas serían las más apropiadas para favorecer la 

adherencia y crecimiento celular, ya que poseen grupos radicales y nutrientes aprovechables 

como sustratos para los microorganismos (Cohen y col., 2001). En ese sentido, tanto cepas 

fúngicas como bacterianas inmovilizadas en estropajo, semillas o fibras de madera fueron 

eficientemente empleadas en la remediación de contaminantes orgánicos e inorgánicos, tales 

como pesticidas, fenoles, compuestos poliaromáticos o metales pesados (Akhtar y col., 2004; 

Mazmanci y Únyayar, 2005; Barragán y col., 2007; Yadav y Roy, 2014). Algunas matrices 

sintéticas como polipropileno, poliuretano, vidrio o carbón activado, también presentaron muy 

buena estabilidad como soportes para la inmovilización exitosa de microorganismos 

ambientales implicados en la detoxificación de este tipo de compuestos (Tallur y col., 2009; 

Ciares y col., 2015; Mita y col., 2015). 

Otra alternativa para la inmovilización de microorganismos es su oclusión en una 

matriz porosa, que se basa en la inclusión de las células en una red rígida que evita su difusión 

al medio circundante y permite el ingreso de nutrientes, pudiendo emplearse polímeros 

sintéticos (resinas, colágeno, poliuretanos), proteínas (gelatina, colágeno, albúmina de huevo), 

o polisacáridos naturales (agar, carragenanos o alginatos) (Garzón-Jiménez y Barragán-Huerta, 
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2008). Este tipo de inmovilización se denomina inmovilización activa y es una de las más 

empleadas (Moreno-Garrido, 2008). 

Si bien las bacterias inmovilizadas en matrices de poliacrilamida, polivinil alcohol, agar, 

polisulfona y poliacrilnitrilo, entre otras, han mostrado mayor eficiencia de biorremediación 

que las células libres, el alginato de calcio (Ca-alginato) es frecuentemente una matriz de 

elección para estos propósitos, ya que permite la inmovilización de una elevada concentración 

de biomasa de diferentes especies de microorganismos y ofrece alta resistencia a la toxicidad 

de los contaminantes (Mollaei y col., 2010; Pal y col., 2013). 

6.3. Inmovilización activa en alginato 

Los alginatos son polisacáridos lineales presentes en la pared celular de las algas 

pardas, compuestos por cantidades variables de residuos de ácido 0 (1-4) D-manurónico y 

ácido a (1-4) L-gulurónico. Estos residuos pueden variar ampliamente en su composición y 

secuencia y están dispuestos en un patrón de bloques a lo largo de la cadena (Figura 29). La 

composición y longitud de las secuencias determinan las propiedades físicas de los alginatos 

(Sutherland, 1991). 

Residuos de ácido 13 D-manurónico Residuos de ácido 1- gulurónico 

Figura 29: Estructura de una molécula de alginato, conteniendo residuos de ácido 
f3--D-manurónico y ácido a-L-gulurónico (Fuente: MacGregor y Greenwood, 1980). 

Las esferas de alginato se pueden preparar por goteo de una solución conteniendo 

alginato de sodio y el cultivo del microorganismo deseado, en una solución con metales 

divalentes o trivalentes tales como Ca2+, Sr2+, Ba2+ o Al3+. La gelificación y polimerización se 

logran principalmente por el intercambio de iones de sodio del ácido gulurónico con los 

cationes de la solución. Dada su valencia múltiple, éstos atraen electrostáticamente los 

extremos aniónicos de dos cadenas adyacentes de alginato, formando un retículo sólido 

(Figura 30). La estabilidad del gel depende de la composición química del alginato y del catión 

polivalente empleado (Gombotz y Wee, 2012). 
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Figura 30: Representación esquemática de la asociación de secuencias de poli-L-
guluronato entrecruzadas mediante iones de calcio. A: Conversión de cadenas de alginato 
a estructuras en forma de hélice entrecruzada que contiene iones Ca2+. B: Formación de 
complejos con Ca 2'. Los átomos de oxígeno que intervienen en la esfera de coordinación 
se muestran como círculos rellenos. (Fuente: Rees, 1981). 

El alginato posee varias características particulares que han permitido su empleo como 

matriz para el encapsulamiento y/o liberación controlada de proteínas, ácidos nucleicos, 

liposomas, microsomas y células. Estas propiedades incluyen (Gombotz y Wee, 2012): 

• Presencia de un medio acuoso relativamente inerte dentro de la matriz. 

• Capacidad de gelificación a temperatura ambiente, libre de disolventes orgánicos. 

• Elevada porosidad, la cual permite altas tasas de difusión de macromoléculas. 

• Control de la porosidad con procedimientos de revestimiento simples. 

• Disolución y biodegradación del sistema bajo condiciones fisiológicas normales, para 

efectuar recuento celular o recuperación de los microorganismos. 

El Ca-alginato es una de las matrices más comúnmente empleadas, no sólo en la 

biorremediación de una amplia variedad de contaminantes de distinta naturaleza, sino 

también en la industria farmacéutica, médica y alimenticia (Zarate y col., 2011; Mirzaei y col., 

2012; Wright y col., 2012). 

6.4. Aplicación de la inmovilización activa como herramienta biotecnológica en 
biorremediación 

A lo largo de los años se ha incrementado el uso de bacterias o de sus enzimas 

inmovilizadas para diferentes procesos productivos con interés biotecnológico. 
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La inmovilización activa en matrices como Ca-alginato, polivinilalcohol o quitosano ha 

resultado de gran utilidad en experimentos de biorremediación. Bacterias encapsuladas en 

esos polímeros mostraron elevada eficiencia para degradar compuestos orgánicos como 

colorantes, pesticidas y derivados de la industria petrolera, como así también para 

biotransformar metales pesados y radiactivos (Saez y col., 2014; Wang y col., 2012; Ghosh y 

col., 2014; Patel y Gupta, 2015; Sasaki y col., 2015). 

Lo más atractivo de estos sistemas es la protección celular que los polímeros de 

oclusión le ofrecen a los microorganismos inmovilizados, favoreciendo la tolerancia y remoción 

de compuestos tóxicos. A modo de ejemplo, cepas pertenecientes a géneros como Bacillus y 

Pseudomonas inmovilizadas en alginato y pectina mostraron elevada capacidad para degradar 

concentraciones de fenol significativamente superiores a aquellas que toleraban en 

condiciones libres (Mollaei y col., 2010; Lu y col., 2012). Además, microorganismos de diversos 

grupos taxonómicos inmovilizados en geles pudieron reutilizarse en repetidas oportunidades 

para el tratamiento in vitro de efluentes contaminados (Chatterjee y col., 2011; Cruz y col., 

2013; Bergero y col., 2015). 

Asimismo, este tipo de matrices han sido aprovechadas para la inmovilización de 

enzimas. La principal ventaja de emplear enzimas radica en su especificidad de sustrato, 

limitándose así la generación de productos de remoción no deseados. Además, al prescindir de 

las células completas se reducen ciertos factores limitantes en biorremediación, tales como 

largos periodos de adaptación o el daño metabólico causado por químicos tóxicos sobre los 

microorganismos (Thatoi y col., 2014). En ese sentido, enzimas individuales purificadas, pooles 

de enzimas o extractos celulares inmovilizados han servido como herramientas biotecnológicas 

para dilucidar mecanismos y mejorar la capacidad de remediación de los microorganismos que 

las producen (Elangovan y col., 2010; da Silva y col., 2013; Rocha-Martin y col., 2014). 

Existe una importante cantidad de trabajos de investigación en los cuales se utilizó la 

inmovilización activa de bacterias o sus enzimas para la biorremediación de Cr(VI) o fenoles 

(figura 31). Además, en algunos de ellos se empleó la resistencia a la difusión de materia 

generada por la matriz como estrategia para caracterizar los productos de degradación de 

fenoles. Sin embargo, existen escasos reportes que describan el potencial de microorganismos 

inmovilizados en dichos soportes para la remediación simultánea de este tipo de 

contaminantes (Tripathi y Garg, 2013). 

En base a estos antecedentes, consideramos interesante evaluar la inmovilización del 

cultivo mixto SFC 500-1 en una matriz polimérica (Ca-alginato) como estrategia para 

incrementar su potencial de co-remediación de Cr(VI) y fenol. 
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1. 

Remoción de fenoles Remoción de Cr(VI) 

Kumar y col. (2012), Ochroltortrum sp. Hora y col. (2015) 

Karigar y col. (2006) Afthrobacter sp. Ziagova y col. (2014) 

Mollaei y col. (2010) Psrudomonos sp. Wasi y col. (2011) 

_ 

• - 

— 
Lu y col. (2012) Bodilussp. Pal y col. (2013) 

Ahmad y col. (2012) Ad netobacter sp. Shettyy col. (2011) 

<2 • • 
Remoción de fenoles Rentodán de Cr(VI) 

4 dr,
2.311110. ‘" 

Pollfenol oxídalas Mukherjee y col. (2012) 

• ENZIMAS INMOVILIZADAS 

Extractos enzlmáticos Camargo y col. (2004) 

Catecol dlosilgenasas Wojcieszynsica y col. (2012) Extractos endmáticos Elangovan y col (2010) 

Extractos erixtmátls os Silva y Col, (2013) 

Sistemas muttlendrnaticos Rocha-Martin y col. (2014) 

Figura 31: Ejemplos del empleo de inmovilización celular y enzimática en 
biorremediación de Cr(VI) o fenol. 
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7.1. Inmovilización del cultivo mixto SFC 500-1 en una matriz de Ca-alginato 

7.1.1. Preparación del inóculo 

El cultivo mixto SFC 500-1 se incubó en medio TV a 28±2 °C y en agitación (200 

rpm) durante 20-24 h. Luego de ser cosechadas y resuspendidas en solución fisiológica, las 

células de dicho cultivo se inmovilizaron en una matriz de Ca-alginato o se emplearon como 

células libres en ensayos de biotransformación de Cr(VI) y fenol. 

7.1.2. Inmovilización en Ca-alginato 

La inmovilización del cultivo mixto se realizó de acuerdo al método de Ravichandra y 

col. (2008), con algunas modificaciones. Las células crecidas de acuerdo a lo establecido en el 

apartado anterior, se centrifugaron a 10.000 rpm durante 5 mm , se lavaron con solución 

fisiológica y se resuspendieron en medio TV fresco hasta obtener una concentración 

aproximada de 2 x 109 UFC/ml. Dicha suspensión celular se mezcló con alginato de sodio 

(Sigma) al 4%, previamente autoclavado (1 atm, 120°C, 15 mm ), en una relación 1:3. Para 

lograr la formación de perlas con diámetro uniforme (3 mm), se mezcló la suspensión con una 

solución de CaCI2 0,2 M a través de goteo constante empleando puntas de micropipetas de 

1000 µI. 

Las perlas se mantuvieron en la solución de CaCl2 durante 20 mm n en agitación y se 

efectuaron tres recambios sucesivos de la misma, previos al lavado con solución fisiológica. 

Una vez lavadas, se conservaron en solución fisiológica a 4 °C durante un período no mayor a 

7 días, hasta su utilización en ensayos de remoción. 

7.1.3. Determinación de la viabilidad celular en el interior de las perlas 

Para la determinación de la viabilidad celular en la matriz, se tomaron 3 perlas y se 

colocaron en 200 III de buffer fosfato de sodio 0,2 M, pH 7. Posteriormente las perlas se 

rompieron con pinzas hasta deshacerlas totalmente. El recuento de unidades formadoras de 

colonias (UFC) de los microorganismos del cultivo mixto inmovilizados se efectuó mediante la 

técnica de la microgota (Spencer y Ragout, 2004), descripta en la sección 4.4 del primer 

capítulo. Para el recuento de células libres, se tomaron alícuotas de los medios de cultivo y se 

realizaron diluciones seriadas en placas con medio TV, siguiendo la misma técnica empleada 

para células inmovilizadas. 

69 
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7.2. Optimización de la remoción de Cr(VI) y fenol por el cultivo mixto SFC 500-1 
inmovilizado en Ca-alginato 

Todos los ensayos de remoción utilizando células del cultivo mixto SFC 500-1 

inmovilizadas en perlas de Ca-alginato se realizaron en Erlenmeyers (50 ml) conteniendo 5 

ml de medio de reacción, adicionado con 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol. 

Para determinar el número de células viables óptimo para la remoción, se utilizó 

solución fisiológica conteniendo diferente cantidad de células inmovilizadas. Para ello, los 

Erlenmeyers se inocularon con las perlas necesarias para alcanzar aproximadamente 3,6 x 10 8; 

7,2 x 10 8y 1,5 x 10 9 UFC por mililitro de medio de reacción (UFC/ml). 

Posteriormente, se evaluó el efecto del medio de reacción sobre la remoción de los 

contaminantes, empleando la cantidad óptima de células determinada en el ensayo anterior. 

Los medios evaluados fueron TV, MYT1/4 (sección 4.6 del primer capítulo) y solución fisiológica 

adicionada con glucosa o extracto de levadura 0,3%. 

Una vez seleccionado el medio más adecuado para la remoción simultánea se analizó 

el efecto de pre-adaptar el cultivo mixto con Cr(VI) 2,5 mg/I y fenol 100 mg/I. Los cultivos de 

20-24 horas crecidos bajo estas condiciones, se centrifugaron y se resuspendieron en medio TV 

estéril sin los contaminantes. Las células se inmovilizaron siguiendo el protocolo ya descripto y 

se comparó la remoción de 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol, respecto a la alcanzada por 

perlas control (con bacterias no adaptadas). 

En todos los ensayos se procesaron simultáneamente controles abióticos que 

consistieron en los mismos medios sin el agregado de perlas. 

Todos los Erlenmeyers se incubaron a 28±2 °C en agitación (100 rpm) y se 

tomaron muestras a diferentes tiempos, para evaluar la concentración residual de los 

contaminantes y/o el recuento de células viables dentro de las perlas. 

A las 24 horas de incubación se eliminó el medio de reacción y se agregó medio nuevo 

conteniendo Cr(VI) y fenol para analizar la capacidad de reutilización de las células 

inmovilizadas. Esto se efectuó durante tres ciclos consecutivos, en los ensayos de optimización 

de la remoción. 

7.3. Aplicación de células inmovilizadas para la remoción de diferentes 
concentraciones de Cr(VI) y fenol 

Se estudió por un lado la remoción de Cr(VI) (10, 25 y 50 mg/1) manteniendo 

constante la concentración de fenol (300 mg/1) y por el otro, la degradación de fenol (100, 300, 
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500, 750, 1000 y 1500 mg/1), en presencia de una concentración constante de Cr(VI) (25 mg/1) 

por el cultivo mixto inmovilizado. 

Paralelamente, a modo comparativo, se evaluó la co-remediación de las mismas 

concentraciones de los contaminantes utilizando igual cantidad de células libres. 

A lo largo del proceso (cada 3, 6, 9 y/o 12 h) se tomaron muestras para analizar la 

concentración residual de Cr(VI) y fenol y su velocidad de remoción. Al finalizar el experimento 

se determinó la viabilidad celular dentro de las perlas y en el medio de cultivo de las células 

libres. 

7.4. Estabilidad y reutilización de las células inmovilizadas 

En primer lugar se determinó el tiempo máximo que se pueden almacenar las 

bacterias inmovilizadas en Ca-alginato, sin perder su capacidad de remoción. Para ello, las 

perlas se conservaron en solución fisiológica a 4 °C y cada 7 días se analizó la viabilidad celular 

y la remoción de los contaminantes, tal como se describió en secciones anteriores. 

Para los ensayos de reutilización se inocularon Erlenmeyers conteniendo Cr(VI) (25 mg/1) y 

fenol (300 mg/1) y la cantidad de perlas determinada como óptima en base a resultados 

anteriores. Los mismos se incubaron hasta que las concentraciones residuales de los 

contaminantes permanecieron constantes en el medio de cultivo. Terminado ese periodo, se 

eliminó el medio de reacción remanente y se añadió medio estéril suplementado con la misma 

concentración de Cr(VI) y fenol. En estos ensayos se hizo un seguimiento de la remoción de los 

contaminantes cada tres o seis h. Además, se determinó el contenido de células viables en las 

perlas al final de cada ciclo, así como el Cr acumulado dentro de las perlas al final del proceso 

de remoción y la especiación del metal en las diferentes fases del sistema. 

Al finalizar cada ciclo se tomaron muestras de los sobrenadantes y en el último ciclo se 

recolectaron todas las perlas de cada Erlenmeyer y se disolvieron empleando buffer fosfato de 

sodio 0,2 M, pH 7. Se determinó el contenido de Cr(V1) y Cr(111) en pooles de sobrenadantes y 

de perlas con y sin bacterias. 

En los experimentos de reutilización se emplearon controles abióticos que consistieron 

en: perlas con células inactivadas en autoclave y perlas sin células, para evaluar la posible 

influencia de efectos de adsorción por la matriz de Ca-alginato o por la biomasa atrapada en 

ella. 
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7.5. Determinación de la concentración residual de los contaminantes 

La concentración residual de Cr(VI) y Cr(III) se determinó siguiendo las técnicas 

descriptas en la sección 4.5 del capítulo 1. 

7.6. Determinación y cuantificación de los productos de degradación de fenol por 
HPLC 

7.6.1. Obtención y preparación de las muestras 

Los productos de degradación de fenol fueron analizados a lo largo del primer ciclo de 

remoción de 300 mg/I del compuesto, en presencia y ausencia de 25 mg/I de Cr(VI). Para ello, 

Erlenmeyers conteniendo solución fisiológica como medio de reacción, se inocularon con la 

cantidad óptima de perlas y se incubaron hasta alcanzar la remoción total de fenol en ambas 

condiciones. Periódicamente se determinó la remoción a través de la técnica colorimétrica 

descripta por Wagner y Nicell (2002). Cuando se detectó la degradación de aproximadamente 

50, 75, 90 y 100 % del compuesto, se tomaron alícuotas de 2 ml del medio de reacción. 

Además se obtuvieron muestras luego de la remoción total de fenol, como así también de 

medio sin inocular e inoculado con perlas sin células, las cuales fueron empleadas como 

controles de reacción. 

Todos los sobrenadantes se centrifugaron durante 10 minutos a 10.000 rpm a 4°C y se 

conservaron a -20 °C al resguardo de la luz hasta su utilización. 

7.6.2. Detección y cuantificación de catecol, ácido cis,cis-mucónico y fenol por HPLC 

El fenol y algunos metabolitos intermediarios formados durante su orto-oxidación 

fueron determinados según lo reportado por Tuah y col. (2009), por HPLC isocrática con 

detector Uy a 280 nm, empleando una columna C18 (Chrompax) 150 x 4.6 mm. La fase móvil 

utilizada para la detección de fenol, catecol y ácido cis,cis-mucónico fue ácido acético (1 % v/v) 

en agua con un flujo de 1 ml/min. Los solventes utilizados fueron de calidad HPLC. Las 

muestras fueron filtradas a través de un filtro de nylon 0,25 pm para remover restos celulares, 

se acidificaron con HCI (pH final: 2,5) y se inyectaron alícuotas de 50 µI. Las muestras 

correspondientes a cada tratamiento se analizaron por triplicado. 

Para la cuantificación de los compuestos en estudio, se construyeron curvas de 

calibración empleando patrones de los mismos, todos de alto grado de pureza y calidad HPLC: 

Fenol (Merck), catecol (Fluka AG) y ácido cis,cis-mucónico (Sigma). 
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7.7. Análisis estadístico 

Todos los ensayos se realizaron independientemente, por triplicado, para establecer la 

variabilidad de los datos. 

El análisis estadístico de los datos se efectuó mediante el paquete infostat, versión 

estudiantil. Se analizaron los supuestos de homogeneidad de varianza y de normalidad, 

mediante los test de Levene y Shapiro Wilks, respectivamente. En caso de cumplirse los 

supuestos con los datos crudos o transformados, se efectuó el análisis de la varianza de una vía 

ANOVA. De lo contrario, se aplicó el test no paramétrico de Kruskal Wallis. El análisis a 

posteriori se realizó empleando el test de Tukey con un nivel de significación de 0,05. 
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8.1. Implicancia del número de células viables sobre la remoción de Cr(VI) y fenol 
en condiciones inmovilizadas 

El contenido de microorganismos viables en las matrices poliméricas es un 

parámetro a estandarizar cuando se pretende utilizar bacterias inmovilizadas para la 

biorremediación de contaminantes ambientales. Por lo tanto, se evaluó la capacidad de 

remoción simultánea de 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol utilizando diferente cantidad 

de células viables del cultivo mixto SFC 500-1 inmovilizadas en perlas de Ca-alginato. En 

estos experimentos se inocularon Erlenmeyers conteniendo solución fisiológica como medio 

de reacción, con cantidad creciente de perlas para alcanzar recuentos iniciales de 3,6 x 108; 

7,2 x 108 y 1,5 x 109 UFC/ml de medio. La remoción alcanzada en cada condición se evaluó 

durante tres ciclos consecutivos, como se puede observar en la figura 32. 
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Figura 32: Remoción de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1) en función de la cantidad 

de células del cultivo mixto SFC 500-1 inmovilizadas en perlas de Ca-alginato 

durante tres ciclos consecutivos de reutilización. Los datos representan la media ± 

EE (n=9). Letras distintas indican DES en la remoción de cada contaminante durante 

el mismo ciclo de utilización de las perlas, empleando diferente cantidad de 

microorganismos viables. 

La eficiencia de co-remediación de Cr(VI) y fenol se incrementó significativamente al 

aumentar la concentración de células viables inoculadas, obteniéndose los mejores 

resultados con un inóculo de 1,5 x 109 UFC/ml (p<0.05). En esas condiciones, el cultivo mixto 

inmovilizado removió un 47% de Cr(VI) durante el primer ciclo, 33% en el segundo y 19% en 
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el tercero. Simultáneamente, se registró la remoción total de fenol en todos los ciclos 

evaluados. 

Sin embargo, cuando se empleó un menor número de células la remoción de Cr(VI) 

se redujo de manera significativa desde el comienzo del experimento y fue casi nula en el 

tercer ciclo de reutilización. Tal reducción en el inóculo también afectó negativamente el 

potencial de degradación de fenol del cultivo mixto, fundamentalmente en el segundo y 

tercer ciclo de uso de la biomasa inmovilizada. 

En estos experimentos, el incremento en la biomasa inoculada se logró agregando 

un mayor número de perlas en el medio de reacción, lo cual favorece la difusión de 

nutrientes y contaminantes hacia las células a causa de una mayor disponibilidad de sitios de 

transferencia de nutrientes y contaminantes por unidad de volumen de la mezcla de 

reacción (Shetty y col., 2012). 

Por el contrario, con el mismo fin, algunos investigadores mantuvieron constante el 

número de perlas inoculadas, aumentando la concentración de células inmovilizadas en 

ellas, pero esta estrategia no siempre ha dado buenos resultados, a causa de problemas de 

difusión generados por una disminución en los canales de transferencia intramatriz 

(Humphries y col., 2005). 

A partir de estos resultados se determinó que la inoculación con 1,5 x 109 células del 

cultivo mixto ocluidas en Ca-alginato permitiría lograr una buena eficiencia de remoción 

simultánea, por lo que se seleccionó esta condición para continuar con los experimentos de 

remoción en condiciones inmovilizadas. 

8.2. Optimización del medio de reacción para la remoción de Cr(VI) y fenol por 
células inmovilizadas 

La aplicación exitosa de células inmovilizadas para la bíorremediación de 

contaminantes está fuertemente influenciada por la elección de la matriz, la composición del 

medio de cultivo y la interacción entre ellos (Dey y Paul, 2014). En ese sentido, el cultivo 

mixto SFC 500-1 inmovilizado en una matriz de Ca-alginato y solución fisiológica como medio 

de reacción fue capaz de remover Cr(VI) utilizando la oxidación de fenol como única fuente 

de electrones. El Cr(VI) resultó ser el compuesto limitante en el proceso, ya que no se 

alcanzó su remoción completa independientemente de la concentración celular empleada. 

Considerando que una posible estrategia para mejorar la eficiencia de remoción de 

Cr(VI) del cultivo mixto inmovilizado puede ser la incorporación de fuentes adicionales de 

electrones (González y col., 2014), se evaluó la capacidad de co-remediación de perlas 
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conteniendo el cultivo SFC 500-1 en los medios nutritivos TV y MYT 1/4. Además se analizó el 

efecto de adicionar extracto de levadura (0,3%) o glucosa (0,3%) a la solución fisiológica 

utilizada inicialmente como medio de reacción. Los resultados se detallan en la figura 33. 
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Figura 33: Remoción de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol (300 mg/1) en diferentes medios de 

cultivo por SFC 500-1 inmovilizado en una matriz de Ca-alginato durante tres ciclos 

consecutivos de reutilización. Los datos representan la media ± EE (n=9). Los asteriscos 
indican DES con respecto a los porcentajes de remoción de Cr(VI) obtenidos con solución 
fisiológica como medio de reacción. ND: No determinado. 

En los experimentos realizados en medios TV y MYT el cultivo mixto removió hasta 

un 90% de 25 mg/I de Cr(VI) incorporados y degradó totalmente el fenol (300 mg/1) en 24 

horas. Sin embargo, tales resultados no pudieron ser adjudicados sólo a las células 

inmovilizadas debido al excesivo crecimiento bacteriano detectado en el medio de reacción. 

Por la misma causa, tampoco se pudo reutilizar las perlas para ciclos subsecuentes. 

Probablemente algunas células se liberaron desde la matriz de Ca-alginato y se desarrollaron 

en el medio nutritivo. Otros microorganismos inmovilizados en polímeros tuvieron un 

comportamiento similar cuando se emplearon caldos nutritivos como medios de reacción 

para la reducción de Cr(VI); tal es el caso de Pseudomonas 54 ocluida en Ca-alginato, cuya 

densidad celular en el medio de cultivo fue incluso mayor que la alcanzada por cultivos 

libres al final del proceso de reducción (Farag y Zaki, 2010). De la misma manera, perlas de 

diferentes polímeros conteniendo Arthrobacter SUK 1201, fueron inestables cuando se las 

inoculó en caldo nutritivo, liberando elevada cantidad de células al medio (Dey y Paul, 2014). 

Algunos autores han sugerido que tal inestabilidad de las matrices poliméricas en medios 
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con elevado contenido de nutrientes podría deberse a su sensibilidad a iones y agentes 

quelantes presentes en el mismo, en el caso del alginato, el reemplazo de Ca2+ por otros 

iones lleva a un incremento en el tamaño de los poros, desestabilización y ruptura del gel 

(Cruz y col., 2013). 

Cuando se agregó glucosa o extracto de levadura a la solución fisiológica, la 

remoción de Cr(VI) aumentó hasta alrededor de 60% en el primer ciclo, 48% en el segundo y 

33% en el tercero, sin observarse alteraciones en la degradación de fenol. En estos casos no 

se observó turbidez en el medio de reacción, por lo que no existiría liberación de células 

durante el primer y segundo periodo de utilización. Sin embargo, hacia el tercer ciclo de 

remoción se detectó un incremento en la densidad celular de los medios que contenían 

extracto de levadura, motivo por el cual se decidió emplear glucosa como suplemento para 

mejorar la remoción simultánea. En ese sentido, el extracto de levadura ha sido empleado 

como fuente de carbono para el crecimiento de ambos microorganismos, sin embargo, si se 

observan los resultados detallados en la tabla 4 (primer capítulo), ninguna de las cepas 

empleadas fue capaz de asimilar glucosa. Probablemente, si hay liberación de células desde 

el interior de las perlas, la composición del medio no les permitiría crecer lo suficiente como 

para desarrollar turbidez durante el periodo evaluado. 

8.3. Efecto de la pre-adaptación a los contaminantes antes de la inmovilización 

En el primer capítulo se demostró que la pre-adaptación del cultivo mixto a bajas 

concentraciones de Cr(VI) y fenol permitiría mejorar la remoción simultánea. Considerando 

esos resultados, se analizó el efecto de dicha pre-adaptación sobre la capacidad de 

remediación de las células inmovilizadas. Para ello, se hizo crecer a los microorganismos en 

presencia de 2,5 mg/I de Cr(VI) y 100 mg/I de fenol antes de inmovilizarlos en Ca-alginato y 

se comparó su eficiencia de remoción con respecto a la obtenida por el cultivo mixto sin 

previa exposición a los contaminantes. Los experimentos de remoción se realizaron en 

solución fisiológica con glucosa (0,3%), Cr(VI) 25 mg/I y fenol 300 mg/I, durante tres ciclos 

consecutivos. 

Como se puede observar en la figura 34, las perlas de Ca-alginato que contenían el 

cultivo mixto pre-adaptado fueron capaces de remover el 63% del Cr(VI) incorporado, 

lográndose un incremento significativo en la eficiencia de remoción del metal con respecto a 

la alcanzada por células crecidas en condiciones control. 

La remoción de fenol fue total en ambas condiciones evaluadas, pero la pre-

adaptación celular provocó un incremento en la velocidad del proceso, alcanzándose tasas 



Resultados y discusión 78 

superiores a 50 mg/l/h removidos durante el primer ciclo. En la figura 34 se grafican las 

velocidades registradas para la degradación total de fenol en los tres ciclos de utilización de 

las perlas, observándose que la pre-adaptación del cultivo mixto aceleró la degradación de 

este contaminante en un 40% durante el primer ciclo y alrededor del 20-25% en los ciclos 

siguientes. 
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Figura 34: Porcentaje de Cr(VI) removido y velocidad máxima de degradación de fenol 
alcanzados por el cultivo mixto SFC 500-1 inmovilizado pre-adaptado (P-A) y sin adaptar 
(control). Los datos representan la media ± EE (n=9). Los asteriscos indican DES en la 
remoción de Cr(VI) obtenida en ambas condiciones, en cada ciclo de reutilización de las 

perlas. 

Como se mencionó, el efecto positivo de aclimatar a los microorganismos con bajas 

concentraciones de compuestos tóxicos puede relacionarse con un aumento en su tolerancia 

o bien con la activación de ciertas vías metabólicas implicadas en el proceso (González y col., 

2012; Ziagova y col., 2014). En ese sentido, el tratamiento de pre-adaptación no modificó la 

tolerancia del cultivo mixto a la concentración evaluada de los contaminantes, ya que la 

viabilidad celular dentro de las perlas al final de cada ciclo de remoción fue similar para 

ambas condiciones (figura 35). Por lo tanto, la mayor eficiencia de co-remediación alcanzada 

por SFC 500-1 luego de la pre-adaptación podría deberse a un mecanismo de activación 

metabólica más que a un incremento en la resistencia. 

En base a los resultados obtenidos hasta el momento, a través de la inoculación de 

1,5 x109 células del cultivo mixto SFC 500-1 pre-adaptadas con 2,5 mg/I de Cr(VI) y 100 mg/I 
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de fenol en un medio de reacción compuesto por solución fisiológica y glucosa (0,3%), se 

lograría una eficiente remoción simultánea de los contaminantes analizados. Queda por 

evaluar cómo afecta la concentración inicial de esos contaminantes a la capacidad de 

remoción de las bacterias inmovilizadas. 
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Figura 35: Recuento de células viables del cultivo mixto SFC 500-1 pre-adaptado 

(P-A) y sin adaptar (control) inmovilizado en una matriz de Ca-alginato al final de 

cada ciclo de remoción. Los resultados se expresan como porcentaje de células 

viables con respecto al recuento inicial. Los datos representan la media ± EE 

(n=9). 

8.4. Efecto de la concentración inicial de Cr(VI) sobre la remoción 

Se analizó el efecto de la inmovilización sobre la capacidad del cultivo mixto para 

remover diferentes concentraciones de Cr(VI) (10, 25 y 50 mg/1) en presencia de fenol (300 

mg/1), bajo las condiciones óptimas seleccionadas, después de 24 horas de exposición. 

En los experimentos realizados se observó que aunque el cultivo mixto inmovilizado 

no removió completamente ninguna de las concentraciones de Cr(VI) analizadas, su 

capacidad para remediar el metal se incrementó en presencia de mayores concentraciones 

de Cr(VI) en el medio de reacción (figura 36). Este es un comportamiento común de los 

microorganismos inmovilizados, cuya capacidad de remoción aumenta al incrementar hasta 

ciertos valores la concentración de los contaminantes (Pal y col., 2013; Dey y Paul, 2014). 

Este fenómeno se debería al proceso físico de difusión, responsable del transporte de 

materia dentro de las perlas hacia las células. Para que los contaminantes difundan dentro 
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de la perla, deben alcanzar cierta concentración en el medio de reacción. Si su concentración 

es baja, la difusión dentro de la perla será limitada y por lo tanto, la remoción también se 

vería afectada. Por el contrario, cuando se incrementa la concentración en la fase líquida, 

dentro del soporte se alcanzarían concentraciones mayores, lo cual favorecería al proceso de 

remoción (Martínez-Trujillo y García- Rivero, 2012). 
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Figura 36: Remoción de Cr(VI) (barras) y velocidad máxima de degradación de fenol 

(lineas) obtenidos con células libres (I> ) e inmovilizadas ( ) del cultivo mixto, 
expuestas a concentraciones crecientes de Cr(VI). Los datos representan la media ± EE 

(n=9). Los asteriscos indican DES en la remoción de Cr(VI) alcanzada por células libres e 

inmovilizadas. 

Bajo idénticas condiciones de operación las células inmovilizadas mostraron una 

capacidad de remoción significativamente superior que las células libres (p<0,05), 

alcanzando un máximo de 19 mg/I de Cr(VI) removidos en menos de 24 horas cuando se 

incorporó una concentración inicial de 50 mg/I del metal 

Por otro lado, la degradación de fenol fue total en todas las condiciones ensayadas 

(300 mg/1), sin embargo el proceso fue más lento en presencia de elevadas concentraciones 

de Cr(V1). Como se puede ver en la figura, el efecto negativo del Cr(VI) sobre la velocidad de 

degradación de fenol fue más marcado para las células libres que para las inmovilizadas. Esto 

se debería a que las sustancias poliméricas extracelulares constituyen una importante 

barrera para la difusión de sustancias tóxicas hacia las células, por lo que las bacterias 

inmovilizadas son menos susceptibles a esos tóxicos y metabólicamente más activas en su 
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presencia que los microorganismos planctónicos (Schwering y col., 2013; Otter y col., 2014). 

Esto explicaría el mejor rendimiento del cultivo mixto inmovilizado con respecto al libre para 

remover ambos contaminantes. 

8.5. Efecto de la concentración inicial de fenol sobre la remoción 

Se evaluó el efecto de diferentes concentraciones iniciales de fenol sobre la 

capacidad de remoción simultánea del cultivo mixto. Para ello, se expuso a SFC 500-1 en 

condiciones libres e inmovilizadas a concentraciones de fenol comprendidas entre 100 y 

1500 mg/I en presencia de 25 mg/I de Cr(VI) (figura 37). 
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Figura 37: Velocidad máxima de degradación de fenol (lineas) y porcentaje de 

remoción de Cr(VI) (barras) obtenidos con células libres (•) e Inmovilizadas ( • ), 

expuestas a concentraciones crecientes de fenol. Los datos representan la media ± EE 

(n=9). Los asteriscos indican DES en la velocidad de degradación de fenol, alcanzada por 

células libres e inmovilizadas. 

Se observó que el cultivo mixto fue capaz de remover completamente hasta 1000 

mg/I de fenol tanto en condiciones inmovilizadas como libres. Sin embargo, la velocidad de 

degradación alcanzada por el sistema inmovilizado fue significativamente superior (p<0,05) a 

la registrada para células libres. La velocidad máxima de degradación para las células 

inmovilizadas fue 56,5 mg/l/h cuando se incorporaron 500 mg/I de fenol, y se redujo hasta 

40 mg/l/h para 1000 mg/I. Por el contrario, las células libres alcanzaron una velocidad 
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máxima de 37,6 mg/l/h para remover completamente 300 mg/I de fenol y de 18 mg/l/h para 

remover 1000 mg/I de este contaminante. Cuando se incorporaron 1500 mg/I, las células 

libres no fueron capaces de removerlo, mientras que el cultivo mixto inmovilizado lo 

removió completamente a una velocidad cercana a los 10 mg/l/h. 

Por otra parte, las células inmovilizadas removieron más del 40% de Cr(VI) en todas 

las condiciones analizadas, mientras que las células libres removieron entre 8 y 40% del 

metal, o fueron incapaces de removerlo frente a concentraciones muy elevadas de fenol 

(1500 mg/1). 

Además, como se observa en la figura 38, el recuento celular en las dos condiciones 

analizadas se mantuvo prácticamente constante hasta concentraciones de fenol de 750 

mg/1, pero cuando se incorporaron concentraciones más elevadas, la toxicidad del 

compuesto fue mayor para las células libres que para las inmovilizadas. La proporción de los 

miembros del cultivo mixto dentro de las perlas se mantuvo relativamente constante en 

todos los experimentos, observándose una clara superioridad de A. guillouiae con respecto a 

Bacillus sp. Por el contrario, cuando se utilizaron células libres, a medida que se incrementó 

la concentración de fenol, también lo hizo la proporción de Bacillus sp., que fue cercana al 

100% en presencia de 1500 mg/I del contaminante. 
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Figura 38: Recuento de células viables libres e inmovilizadas luego de la remoción 

total de concentraciones crecientes de fenol en presencia de 25 mg/I de Cr(VI). Los 

datos representan la media ± EE (n=9). 

En base a estos resultados, se podría deducir que la inmovilización del cultivo mixto 

SFC 500-1 dentro de una matriz de Ca-alginato no sólo lo protegió de los efectos tóxicos de 
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elevadas concentraciones de fenol, sino que además favoreció su capacidad para degradarlo 

a alta velocidad y mejorar la remoción simultánea de Cr(VI). La inmovilización de 

microorganismos en perlas de este polímero ha sido previamente reportada como una 

herramienta efectiva para favorecer la degradación de elevadas concentraciones de fenoles 

por microorganismos ambientales, gracias a la protección celular y la activación metabólica 

que éste genera (Banerjee y col., 2011; Wang y col., 2012). En ese sentido, además de crear 

un microambiente más propicio para el desarrollo bacteriano, la inmovilización favorece la 

estabilización de las membranas, que son los principales blancos de acción de los fenoles, 

evitándose que de ese modo se desencadene una fuerte respuesta oxidativa y daño celular 

(Cassidi y col., 1996; Kadakol y col., 2011). 

Queda claro que además de presentar una mayor resistencia ante la toxicidad de los 

contaminantes, el cultivo mixto inmovilizado demostró una elevada capacidad para 

remediarlos. La biodisponibilidad de mayores concentraciones de nutrientes, los cuales son 

atrapados por el soporte y la activación de genes específicos, serían los principales factores 

que estimulan el metabolismo celular de las bacterias inmovilizadas (Cohen y col., 2001). 

8.6. Estabilidad y reutilización del cultivo mixto inmovilizado 

La estabilidad durante prolongados periodos de almacenamiento y operación son 

factores esenciales a considerar para la aplicación práctica de un sistema inmovilizado en 

cualquier tipo de proceso. 

En este sentido, las perlas conteniendo el cultivo mixto SFC 500-1 mostraron buena 

estabilidad al ser almacenadas a 4°C y mantuvieron su potencial de remoción luego de 

periodos de conservación de 45 días. Sin embargo, luego de 60 días de almacenamiento, 

disminuyó la viabilidad celular dentro de las perlas, causando una reducción en su capacidad 

de co-remediación (resultados no graficados). 

Por otro lado, aunque en experimentos anteriores se demostró la capacidad del 

cultivo inmovilizado para remover ambos contaminantes durante tres ciclos consecutivos, 

resultó interesante evaluar más profundamente su potencial de reutilización. Para ello se 

evaluaron parámetros tales como el número máximo de ciclos en los que el sistema 

conserva su eficiencia, los tiempos requeridos para la remoción simultánea en cada ciclo y la 

influencia de la matriz en el proceso. 

La posibilidad de reutilización de SFC 500-1 inmovilizado se analizó aplicándolo en 

repetidos ciclos de remoción de 25 mg/I de Cr(VI) y 300 mg/I de fenol. En esas condiciones, 

el 100% del fenol fue removido hasta el cuarto ciclo consecutivo de utilización, aunque la 
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velocidad de degradación disminuyó a lo largo del tiempo. Como se puede observar en la 

figura 39, el tiempo necesario para remover completamente el fenol se extendió de 6 a 24 

horas entre el primer y el cuarto ciclo de reutilización. En el quinto ciclo, la remoción 

disminuyó a un 85% luego de 33 horas de operación. 

De manera similar, las bacterias removieron hasta 16 mg/I de Cr(VI) en 9 horas 

durante el primer ciclo y la eficiencia de remoción se redujo paulatinamente en los ciclos 

siguientes. 
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Figura 39: Remoción de Cr(VI) y fenol por el cultivo mixto SFC 500-1 inmovilizado en perlas de Ca-

alginato conteniendo durante varios ciclos de reutilización. Los controles se efectuaron con perlas 
no inoculadas. Los datos representan la media ± EE (n=9). Las flechas indican el comienzo de un 

nuevo ciclo de utilización de las perlas. 

La disminución en la eficiencia de remediación a lo largo del tiempo es una 

característica común en los sistemas inmovilizados, aunque la cantidad de ciclos de 

reutilización depende de la matriz, de los microorganismos empleados y fundamentalmente 

del contaminante a tratar y su concentración. Por ejemplo, B. cereus AKG2 inmovilizado en 

Ca-alginato fue capaz de remover fenol durante tres ciclos consecutivos de reutilización, 

mientras que un consorcio formado por Acinetobacter sp. XA05 y Sphingomonas sp. FG03 

inmovilizado en la misma matriz conservó elevada capacidad para degradar dicho 

contaminante durante 20 ciclos. Por el contrario, en la mayoría de los reportes disponibles 

en la bibliografía sobre remoción de Cr(VI) por células inmovilizadas, las bacterias no 
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pudieron remover eficientemente el compuesto durante más de cinco ciclos (Pal y col., 

2013; Ziagova y col., 2014; Dey y Paul, 2014). 

Entre los principales causantes de la disminución de la eficiencia de remoción 

durante la reutilización prolongada de microorganismos inmovilizados se encuentran la 

desestabilización mecánica de las perlas, que provoca pérdida de células viables desde el 

interior de la matriz y el deterioro de las propiedades bioquímicas de las cepas implicadas 

(Tallur y col., 2009; Sinha y Khare, 2012). De acuerdo con esto, la disminución en la eficiencia 

de remoción del cultivo mixto SFC 500-1 se vio acompañada con una marcada pérdida de 

viabilidad celular en el interior de las perlas entre el primero y el quinto ciclo de utilización 

(figura 40). Además, hacia el final del proceso las perlas presentaron modificaciones en su 

apariencia, tales como incremento en el tamaño, cambio en la coloración de blanco-opaco a 

amarillento-translúcido y pérdida de estabilidad mecánica. 
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Figura 40: Recuento de células viables del cultivo mixto SFC 500-1 
inmovilizado, al finalizar cada ciclo de remoción de Cr(VI) (25 mg/1) y fenol 
(300 mg/1). Los datos representan la media ± EE (n=9). Los asteriscos indican 
DES entre el recuento inicial (ciclo 0) y el obtenido al final de cada ciclo de 
utilización. 

Más allá de la disminución en la eficiencia de remoción a lo largo del tiempo, la 

posibilidad de reutilizar las perlas durante 4-5 ciclos es muy importante, considerando la 

reducción en los costos operacionales que ello implica. Sin embargo y aunque se conocen las 

ventajas de aplicar microorganismos inmovilizados en lugar de células libres, existen escasos 
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reportes del uso de bacterias inmovilizadas para la remoción simultánea de mezclas de 

compuestos orgánicos e inorgánicos (Chakraborty y col., 2013; Shim y col., 2014). 

Hasta el momento se ha relacionado la remoción de los contaminantes por el cultivo 

mixto inmovilizado principalmente con procesos biológicos, dependientes de su capacidad 

metabólica. No obstante, no hay que perder de vista que la matriz empleada podría tener 

capacidad para establecer una interacción físico-química con esos contaminantes. En este 

trabajo se detectó remoción de Cr(VI) y fenol por perlas sin inocular (control) durante los dos 

primeros ciclos de remediación, la cual disminuyó con el tiempo, haciéndose casi 

despreciable hacia el quinto ciclo (figura 39). Considerando esos resultados, la remoción 

estaría mayoritariamente asociada a procesos biológicos, pero no debería subestimarse la 

interacción entre los contaminantes y el polímero. 

8.7. Determinación de los productos de remoción de Cr(VI) 

Entre los principales mecanismos de remoción de Cr(VI) por bacterias se encuentra 

su reducción a Cr(III). Teniendo en cuenta que en el capítulo anterior se demostró la 

capacidad de SFC 500-1 para reducir el metal creciendo en condiciones libres, es probable 

que dicho proceso también esté involucrado también en la remoción llevada a cabo por 

células inmovilizadas. 

Con el fin de determinar la implicancia de la reducción de Cr(VI) y de su 

adsorción/absorción en la matriz de alginato, al final de los cinco ciclos de reutilización de las 

perlas se determinó la presencia y distribución de Cr(VI) y Cr(III) tanto en dichas perlas como 

en el medio de reacción. 

Tabla 6: Distribución (%) de Cr(VI) y Cr(III) en sobrenadantes y perlas luego de 5 
ciclos de remoción de 25 mg/I de Cr(VI) en presencia de 300 mg/I de fenol. 

CONDICIÓN Sobrenadante Perlas 

ofin) Cr (111) Cr(VI) Cr (I11) 

Control 94,5,0,6 5,3±1,3 0,2±0,1 

PettliS Inoculadas 64,6±1,7 23,7,0,s 5,70:0 6,04as 

Se consideró como 100% a la suma de todas las especies detectadas de Cr para cada condición. 
Control: Perlas no inoculadas. Los datos representan la media ± EE (n=3). 
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Como se detalla en la tabla 6, tanto en las perlas inoculadas con el cultivo mixto 

como en su sobrenadante se detectaron ambas especies de Cr, lo que demuestra la 

expresión de mecanismos de reducción de Cr(VI) a Cr(III) en las células inmovilizadas. Sin 

embargo la proporción del metal en las perlas (11,7%) fue significativamente inferior a la 

registrada en el sobrenadante (88,3%). Además, aunque la mayoría del Cr(III) formado 

durante la reducción permaneció en el medio, una fracción del mismo se asoció a la matriz, 

probablemente por algún mecanismo de adsorción. 

Por el contrario, en los controles sin inocular prácticamente la totalidad del Cr 

correspondió a la especie hexavalente, disuelta en el medio de reacción. La concentración de 

Cr(VI) registrada en las perlas luego de ambos tratamientos fue prácticamente la misma 

(alrededor de 5,5%), lo que reflejaría la escasa contribución de la adsorción en la matriz 

durante la remoción. 

Este resultado concuerda con los obtenidos en el capítulo anterior y demuestra la 

capacidad del cultivo mixto para reducir Cr(VI) en diferentes condiciones de operación. 

Además permite confirmar que la remoción del metal se debe principalmente a mecanismos 

biológicos. Resultaría interesante poder profundizar respecto de dichos mecanismos 

biológicos que participan en la reducción de COI) a Cr(III) en las cepas que componen el 

cultivo mixto. En ese contexto, las cromato reductasas, principales enzimas bacterianas que 

catalizan la reducción son de gran interés y su aislamiento e inmovilización podría ser una 

herramienta biotecnológica útil para solucionar ciertas limitaciones que presenta el uso de 

células completas en biorremediación (Thatoi y col., 2014). 

8.8. Detección y cuantificación de fenol y los productos de su degradación 

Se conoce que la degradación de fenol por bacterias creciendo en condiciones 

aerobias requiere de al menos dos pasos fundamentales, en primer lugar, la oxidación de 

fenol a catecol y posteriormente la degradación de catecol a compuestos fácilmente 

asimilables por las células, que puede ocurrir a través de dos vías diferentes. En la vía meta 

el catecol es transformado a semialdehído 2-hidroximucónico y luego a acetaldehído y 

piruvato, mientras que en la vía orto los principales intermediarios son ácido cis,cis-

mucónico y /3-cetoadipato (Bhattacharya y col., 2014). 

Como una primera aproximación para comprender qué vías intervienen en la 

remoción de fenol por las bacterias que componen el cultivo mixto, se analizó por HPLC la 

presencia de catecol en el medio de reacción de las perlas a lo largo del tiempo. Además, 

considerando que la vía orto es la más difundida entre las bacterias ambientales, también se 
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analizó la presencia del ácido cis,cis-mucónico (Alva y Peyton, 2003). Es importante destacar 

que esta vía de degradación es típica entre las bacterias del género Acinetobacter, al que 

pertenece la única cepa del cultivo mixto capaz de remover fenol, según se determinó en 

experimentos previos (Pandeeti y col., 2011; Bhattacharya y col., 2014). Como el Cr(VI) 

podría interferir en la degradación de fenol, la presencia de esos metabolitos se evaluó tanto 

en presencia como en ausencia del metal (figura 41 Ay B, respectivamente). 
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Figura 41: Remoción de fenol (300 mg/1) y formación de catecol y ácido cis,cis-mucónico a lo largo 

del tiempo por el cultivo mixto SFC 500-1 inmovilizado en Ca-alginato, en medios no suplementados 

(A) y suplementados con Cr(V1) (25 mg/I) (B). Los datos representan la media ± EE (n=3). 
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Los resultados obtenidos mediante HPLC confirmaron que la desaparición de fenol 

durante el transcurso del tiempo ocurrió tal como se había detectado mediante la técnica 

colorimétrica de Wagner y Nicell (2002). Además, cuando ocurrió el 50% de degradación de 

fenol, se observó el pico máximo de catecol. Sin embargo, este intermediario resultó más 

inestable en presencia de Cr(VI), ya que no se pudo cuantificar luego del 85% de degradación 

de fenol (Figuras 41 A y B). Nuestros resultados concuerdan con los obtenidos por otros 

autores, quienes indicaron que el catecol formado durante la oxidación de compuestos 

aromáticos podría liberarse parcialmente al medio de cultivo, alcanzando concentraciones 

inferiores a 20 mg/I y luego ser re-internalizado en las células o bien continuar siendo 

degradado en el medio (Alva y Peyton, 2003; Tuah y col., 2009). 

Hacia el final del proceso de remoción de fenol en ambas condiciones analizadas se 

incrementó la concentración de ácido cis,cis-mucónico en el medio. Sin embargo, luego de la 

degradación total de fenol, el comportamiento de este intermediario a lo largo del tiempo 

fue diferente en presencia y en ausencia de Cr(VI). En los medios que sólo contenían fenol, la 

concentración de ácido cis,cis-mucónico disminuyó gradualmente a lo largo del tiempo, pero 

cuando ambos contaminantes estuvieron presentes, su concentración se mantuvo constante 

incluso varias horas después de la desaparición del fenol. Se sabe que cuando algunas 

bacterias crecen en condiciones desfavorables pierden su capacidad para reingresar ácido 

cis,cis-mucónico a las células durante la oxidación de compuestos aromáticos (Alva and 

Peyton, 2003). En este caso particular, el Cr(VI) podría haber alterado ciertas proteínas de 

membrana implicadas en el transporte de los productos de oxidación, provocando que la vía 

de degradación transcurra más lentamente (Williams y Shaw, 1997). 

Independientemente de la condición analizada, luego de la completa remoción de 

fenol por el cultivo mixto, se observó la formación de otros productos, que no pudieron ser 

identificados. A modo de ejemplo, se muestran los cromatogramas obtenidos en presencia 

de Cr(VI) y fenol durante el 50 y 100% de su degradación (figura 42 A y B, respectivamente). 

Los picos 4 y 5 señalados en el cromatograma podrían corresponder a compuestos como 

muconolactona, 13 cetoadipato o succinato e indicarían que la reacción de oxidación 

continúa hasta la mineralización de fenol (Tuah y col., 2009). Sin embargo, debido a la 

ausencia de testigos comerciales de la mayoría de estos intermediarios, su identificación no 

es posible a través de HPLC o GC convencionales, sino que requiere la aplicación de técnicas 

más complejas como espectrometría de masas. Esto explicaría el reducido número de 

trabajos donde se detectan todos los compuestos formados durante la orto escisión de fenol 

(Senthilvelan y col., 2013). 
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El análisis por HPLC de los controles abióticos (sin perlas) reveló que no hubo 

desaparición de fenol durante todo el proceso. Por el contrario, en los controles abióticos 

con perlas no inoculadas se observó una disminución en la concentración de fenol entre 14 y 

17%, probablemente debido a su adsorción por la matriz, ya que no se detectó la formación 

de ningún compuesto adicional. 
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(A) Cromatograma obtenido de una muestra conteniendo 300 mg/I de fenol, en presencia de Cr(VI) 
durante el 50% de remoción de fenol (pico 1: catecol, pico 2: ácido cis,cis-mucónico, pico 3: fenol 

residual). (B) Cromatograma obtenido de una muestra conteniendo 300 mg/I de fenol, en presencia 
de Cr(VI) al momento de la remoción total de fenol (pico 2: ácido cis,cis-mucónico, picos 4 y 5: 
compuestos no identificados). 

Teniendo en cuenta que el objetivo principal de los ensayos de remediación de 

contaminantes orgánicos es su mineralización o biotransformación a compuestos inocuos, 

los resultados obtenidos en este ensayo son relevantes ya que demostraron que tanto en 

presencia como en ausencia de Cr(VI), el fenol es eficientemente biorremediado por el 

cultivo mixto SFC 500-1 a través de la vía de escisión orto. 

En el capítulo siguiente se realizará una evaluación más profunda de los mecanismos 

implicados en la remediación de ambos compuestos por las cepas que componen el cultivo 

mixto. 
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9.1. Adaptación microbíana a la contaminación ambiental 

Los microorganismos son los seres vivos más abundantes y diversos del planeta, con 

una participación crucial en los ciclos biogeoquímicos y en el funcionamiento de los 

ecosistemas. La mayoría de las comunidades microbianas que existen en la naturaleza son 

extremadamente complejas en términos de estructuras ecológicas, patrones de interacción y 

fluctuaciones evolutivas (Song y col., 2014). La introducción de contaminantes en un ambiente 

determinado es uno de los principales factores que puede alterar dicha complejidad, 

modificando la diversidad microbiana a través de la selección de los individuos más tolerantes. 

En general, las comunidades bacterianas mejor adaptadas a las condiciones geoquímicas de 

sitios contaminados presentan abundancia de genes clave, involucrados en la tolerancia a 

contaminantes específicos tales como nitratos, metales pesados y solventes orgánicos 

(Hemme y col., 2010). 

Se han identificado dos mecanismos principales por los cuales los microorganismos 

pueden mitigar los efectos nocivos de la exposición a los contaminantes. Uno de ellos es la 

transformación de los mismos en sustancias menos tóxicas a través de quelación, metilación y 

cambios en el estado redox de sustancias inorgánicas (Dimkpa y col., 2008; Borch y col., 2010; 

Rinklebe y col., 2010) o bien degradación, en el caso de compuestos orgánicos (Hussain y col., 

2009). El otro mecanismo se basa en una serie de procesos de resistencia interna que 

permiten la supervivencia de los microorganismos y que pueden aplicarse tanto para 

contaminantes orgánicos como inorgánicos. Entre ellos se puede mencionar la presencia de 

barreras de exclusión y secuestro, sistemas de eflujo activo y activación de la respuesta 

antioxidante (Puglisi y col., 2012; Mani y col., 2013). 

Los determinantes genéticos de la tolerancia y detoxificación de contaminantes 

de diferente naturaleza, se encuentran tanto en el cromosoma bacteriano como en 

elementos móviles, entre ellos plásmidos y transposones. El éxito de algunos 

microorganismos frente a otros en la supervivencia en ambientes contaminados estaría 

relacionado con mecanismos genéticos tales como recombinación, mutaciones o 

transferencia horizontal de genes (Puglisi y col., 2012). 

La adecuada comprensión de estos mecanismos bioquímicos, fisiológicos y 

moleculares, es un requisito previo para la aplicación de bacterias en ambientes 

contaminados y en el desarrollo de herramientas biotecnológicas para el monitoreo 

ambiental, selección y estudio del potencial biorremediador de ciertas cepas o comunidades. 
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9.2. Mecanismos bacterianos de tolerancia a Cr(VI) 

Como ya ha sido descripto a lo largo de esta tesis, el Cr es uno de los metales pesados 

más tóxicos, y el incremento de su concentración en el ambiente a causa de la liberación 

desmedida por actividades industriales y mineras es una cuestión alarmante. 

La capacidad de los microorganismos para tolerar este metal depende fuertemente del 

estado de oxidación en el que se encuentre. El Cr(III) tiende a precipitar y formar complejos 

insolubles, por lo que difícilmente atraviesa las membranas plasmáticas e ingresa al citoplasma 

(Zayed y Terry, 2003). Por el contrario, debido a su elevada reactividad, el Cr(VI) es altamente 

tóxico y suele ser internalizado en las células en su forma aniónica a través de sistemas de 

transporte de sulfato (Ramírez- Díaz y col., 2008). Sin embargo, existen cepas bacterianas con 

interesantes mecanismos de tolerancia que les permiten crecer en presencia de elevadas 

concentraciones de Cr(VI). Entre esos mecanismos se destacan la presencia de bombas de 

expulsión del tipo ChrA y de cromato reductasas (He y col., 2011), que se describirán a 

continuación. 

9.2.1. Eflujo del ion cromato 

Uno de los mecanismos de tolerancia a Cr(VI) más estudiados es el eflujo del metal a 

través de la proteína ChrA, una bomba de expulsión transmembrana dependiente de la fuerza 

protón-motriz. Esta proteína pertenece a la superfamilia de transportadores CHR, y ha sido 

caracterizada en diversos géneros bacterianos, tales como Pseudomonas, Cupriavidus, Bacillus, 

Shewanella y Ochrobactrum (Viti y col., 2014). Además, algunos posibles homólogos fueron 

identificados luego del secuenciamiento de genomas bacterianos y se conoce su presencia en 

plantas, hongos y arqueas (Díaz- Pérez y col., 2007). 

Las bombas de eflujo ChrA pueden ser monodominio (SCHR, de aproximadamente 200 

aminoácidos) o bidominio (LCHR, de alrededor de 400 aminoácidos), aunque las bacterianas 

por lo general se clasifican dentro del segundo grupo y presentan alrededor de 10 segmentos 

a- hélice transmembrana (Cervantes y Campos García, 2007). 

Los genes codificantes para las proteínas ChrA se encuentran incluidos en operones, 

que pueden estar presentes en el cromosoma bacteriano, aunque por lo general se asocian al 

ADN plasmídico. Esos operones presentan diferente número de marcos abiertos de lectura 

(ORE) y suelen estar flanqueados por secuencias correspondientes a transposasas y resolvasas, 

sugiriendo la posible transferencia horizontal de los mismos entre microorganismos 

(Vasconcelos Morais y col., 2011). Aunque el contenido y orientación de los genes en el operón 
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varía de acuerdo a la especie analizada, el único gen presente en todos los casos es chrA, tal 

como se puede observar en la figura 43. 

O. tritíci 5bvil Transposón: OtChr 

Plásmído 84 Pseudomonas sp. Transposón: 5719 

Comamonas CNB1. Transposón: CNB1 

14.11~1.11. 1 1
R 

Bacillus cereus ATCC 10987 

00004114* 

Figura 43: Representación esquemática del contexto genómico de los genes chr en 
bacterias pertenecientes a diferentes géneros. IR: Regiones repetidas invertidas. Genes: 

chrA (transportador del ion cromato) tnp (transwasas); chrB (posible 
regulador transcripcional);. chrC (posible proteína SOD); la resistencia a arsénico; 
Función desconocida. (Adaptada de Vasconcelos Morais y col., 2011). 

Si bien los genes chrA no están conservados dentro del dominio Bacteria, se conoce 

que las proteínas que éstos codifican se clasifican dentro de 6 subfamilias de transportadores 

bidominio LCHR, de alrededor de 400 aminoácidos de longitud. Bacterias correspondientes a 

un grupo taxonómico, por lo general presentan proteínas de la misma subfamilia (figura 44). 

Por ejemplo, todas las bacterias Gram positivas presentarían proteínas LCHR de la subfamilia 1 

y las y proteobacterias, aquellas correspondientes a LCHR 1 y 5. 
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LCHR1 

LCHR2 
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LCHR4 -• 
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proteobacteria 
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proteobacteria 
Cyanobacteria 
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Cyanobacteria 
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Cyanobacteria 
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• Bacterias G (-) 
gi Bacterias G (+) 
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Figura 44: Árbol filogenético de la subfamilia de proteínas LCHR en procariotas, 

de acuerdo a su clasificación taxonómica. (Adaptada de Díaz- Pérez y col., 2007). 

Más allá del amplio conocimiento sobre las proteínas de la familia CHR, existen pocos 

trabajos relacionados con el estudio de la distribución del gen chrA en poblaciones de 

microorganismos (Caballero-Flores y col., 2012). Además, aunque la detección de 

determinantes genéticos de tolerancia a metales ha sido descripta como una herramienta 

eficaz a la hora de seleccionar cepas para su biotratamiento (Patra y col., 2010), aún no han 

sido diseñados cebadores género-específicos para evaluar la presencia de chrA en bacterias 

aisladas del ambiente. 

9.2.2. Reducción de Cr(VI) a Cr(III) 

La reducción microbiana de Cr(VI) a Cr(III) se considera un proceso de detoxificación 

del metal, el cual puede ocurrir tanto aeróbica como anaeróbicamente y las enzimas 

involucradas comúnmente están codificadas a nivel cromosómico. En presencia de oxígeno el 

Cr(VI) es reducido mayormente por cromato reductasas, que son flavín mononucleótido 

reductasas dependientes de NAD(P)H. Las mismas son muy diversas dentro del dominio 

Bacteria y pueden presentar un amplio rango de tamaño, localización, condiciones de 

reducción y parámetros cinéticos (Ramírez Díaz y col., 2008). En cambio, las bacterias 

anaerobias utilizan Cr(VI) como aceptor final de electrones en la cadena respiratoria 

(Elangovan y col., 2010). 
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La primera cromato reductasa descripta fue aislada de Enterobacter cloacae H01, está 

asociada a la fracción de membrana y transfiere electrones a Cr(VI) a través de citocromos 

dependientes de NADH (Ohtake y col., 1990). Posteriormente a este hallazgo, han sido 

caracterizadas cromato reductasas pertenecientes a numerosos géneros bacterianos, por lo 

general, en el contexto de sustratos alternativos. Por ejemplo, las nitrorreductasas NfsA/ NfsB 

de Vibrio harveyi, con actividad secundaria cromato reductasa (Kwak y col., 2003), o la 

reductasa férrica FerB de Paracoccus denitrificans, que emplea Fe(II1)-nitrilotriacetato o Cr(VI) 

como sustratos (Mazoch y col., 2004). La amplia diversidad de estas enzimas, así como la 

multiplicidad de funciones que desarrollan, ha llevado a algunos autores a sugerir que la 

reducción de cromato es una función secundaria adquirida recientemente, como consecuencia 

del incremento del Cr(VI) antropogénico en el ambiente (Cervantes y Campos- García, 2007). 

Las reductasas bacterianas pueden localizarse tanto en la fracción de membrana 

(Cheung y col., 2006) como en el citoplasma (Polti y col., 2010.). Las enzimas ubicadas en 

membrana reducen Cr(VI) extracelularmente, empleando agentes reductores de la cadena de 

transporte de electrones, mientras que las solubles pueden participar en procesos extra e 

intracelulares dependientes de NADH/NADPH (Thatoi y col., 2014). 

Durante la reducción de Cr(VI), las células bacterianas sufren un fuerte estrés oxidativo 

debido a la formación de especies reactivas del oxígeno (EROS) (Cheung y col., 2006). En base a 

la magnitud del estrés generado, las enzimas que reducen Cr(VI) pueden ser categorizadas 

como reductoras de un electrón o de dos electrones (Thatoi y col., 2014). En la reacción de 

transferencia de un electrón el Cr(VI) es reducido al intermediario inestable Cr(V), paso 

seguido de una transferencia de dos electrones para generar Cr(III). Mediante esta vía, una 

proporción de Cr(V) se vuelve a oxidar espontáneamente provocando la formación de una gran 

cantidad de EROS. Por el contrario, las transferasas de dos electrones catalizan la reducción 

directa a Cr(III) sin formación de Cr(V), generando así una cantidad mucho menor de EROS 

(Cheung y Gu, 2007). 

Finalmente, en base a su homología de secuencia, las cromato reductasas pueden ser 

de clase I o II. Las enzimas más estudiadas de clase I son ChrR (P. putida) e YieF (E. coli), 

flavoproteínas diméricas dependientes de NADH involucradas en la reducción a través de la 

transferencia de uno y dos electrones, respectivamente (Ackerley y col., 2004). Otras 

flavoproteínas pertenecientes a este grupo son NemA, de E. con y ChrA de B. cereus y B. 

thuringiensis (Thatoi y col., 2014). Por otro lado, las cromato reductasas de clase 11 son un 

grupo de proteínas con actividad nitroreductasa, que reducen quinonas y nitrocompuestos 
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efectivamente y Cr(VI) de forma variable. Entre las enzimas de la clase II se encuentran NfsA de 

E. coli, NfsB de V. harveyi y ChfN de 8. subtilis (Park y col., 2002; Kwak y col., 2003). 

En la siguiente tabla se describen algunas enzimas con actividad cromato reductasa, 

presentes en diferentes géneros bacterianos. 

Tabla 7: Enzimas implicadas en la reducción de Cr(VI). Clasificación y descripción. 

Enzima Cama 'No de ~di» BecUvia 

ChrR 

Gh-ChrR 

Orli 

CbrA 

YleF 

NtsA 

Nts8 

Ydgt. 

Kit@ 

Ycnt) II FMN reductasa 

Qui nona reductasa 

Cromato reductasa 

Flavoenzima 

Flavoproteína 

Cromato reductasa 
I NADH-dependiente 

/ FMN o NAD(P)H 
dependiente 

II 

II 

Cromato reductasa 

Azoreductasa 

Nitroreductasa 

II Nitroreductasa 

E. coli 

G. hansenii 

P. putida 

P. aeruginosa 

R. sphaeroides 

E. coli 

E. con 

E. coli 

V. harveyi 

B. subtilis 

E.coli 

B. subtilis 

PM 
(kDa) 

Estructura Referenda 

Tetrámero 

Eswaramoorthy y col., 2012 

un y col., 2012 
50 

Dímero Park y col., 2000 

Diaz-Perez y col., 2007 

42 Monómero Nepple y col., 2000 

50 Dímero Ackerley y col., 2004 

45 Monómero Robins y col., 2013 

Dímero Ackerley y col., 2004 
50 

Monómero Kwak y col., 2003 

Minton y col., 2004 
65 Dímero 

Prosser y col., 2010 

72 Dímero Morokutti y col., 2005 

Además de los mecanismos enzimáticos, no hay que perder de vista que ciertos 

compuestos reductores intracelulares intervienen en la formación de Cr(III) a partir de Cr(VI). 

Entre esos compuestos se pueden mencionar aminoácidos, azúcares, ácidos orgánicos o 

glutatión (Vasconcelos Morais y col., 2011). 

El destino final del Cr(III) formado es variable. En la mayoría de los casos, el metal 

tiende a asociarse a grupos carboxilos e hidroxilos de proteínas o ácidos nucleicos y/o 

acumularse en el citoplasma celular (Srivastava y Thakur, 2006; Pei y col., 2009). La 

precipitación de complejos insolubles de Cr(III) sobre la superficie de las células, así como su 

asociación por interacción química con moléculas de las membranas bacterianas, también ha 

sido descripto en muchas cepas con capacidad reductasa (Yang y col., 2007; Polti y col., 2010b). 

Sin embargo, en los últimos años se puso en evidencia la formación de complejos solubles por 
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coordinación entre la forma reducida del metal y pequeñas moléculas orgánicas. Esos 

complejos pueden permanecer en el medio de cultivo sin precipitar a pH neutro (Dong y col., 

2013; Chen y col., 2012). Esto explicaría la presencia de elevadas concentraciones de Cr(III) 

detectadas en sobrenadantes post-remoción de algunos microorganismos (Park y col., 2000; 

Middleton y col., 2003). 

Debido a la generación de EROS durante la reducción de Cr(VI), la sobreexpresión de 

proteínas antioxidantes representa un mecanismo de tolerancia adicional al estrés generado 

por la presencia del metal. Además, la inducción de mecanismos de protección y 

reestructuración de proteínas, respuesta SOS asociada a la reparación de daños en el ADN y la 

limitación en la incorporación del ion sulfato, pueden mencionarse como mecanismos de 

defensa celular contra el Cr(VI) (Brown y col., 2006; Vasconcelos Morais y col., 2011). 

La figura 45 resume los principales mecanismos de tolerancia bacteriana a Cr(VI). 

CrO, 
Eflujo 

Limitación del 
Ingreso Daño a proteinas 

CrO azufre Walesa SOD Gkilatidn 

Poder reductor 
Ic.NAi)PlH. Fiktiti I 

-* 

Pledozozfón 
intracelular 

Referencias: 

OÍS) Cromato reductasa 

O EROS 

  inhibición 

Sigma de 
repereddri 505 

Cr0,, Dario al ADN 

ii Reecdones 
Fenton 

extracelular ( r,. 00 Metabolitos de cistelna 
..r 

Metabolismo 
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de hierro 

Sideróforos Moléculas orgánicas azufradas (ej. Taurina) 

Figura 45: Mecanismos de tolerancia bacteriana a Cr(VI). (Extraída de Viti y col., 2014). 
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9.3. Mecanismos bacterianos de tolerancia a fenol 

La toxicidad del fenol radica en su capacidad para acumularse en las membranas 

celulares y desorganizar su estructura, efecto que provoca la mayoría de los compuestos 

aromáticos que poseen un coeficiente de partición octanol/agua por debajo de 4. Su contacto 

con las células resulta en la pérdida de iones y metabolitos, cambios en el pH intracelular y 

potencial de membrana y daño oxidativo, pudiendo llevar eventualmente a la muerte celular 

de aquellas bacterias que no cuentan con las herramientas necesarias para combatir los 

efectos nocivos de este compuesto (Santos y col., 2004; Segura y col., 2012). Sin embargo, 

existen algunas cepas bacterianas que no sólo son capaces de tolerar elevadas 

concentraciones de fenol y compuestos similares, sino que además cuentan con el potencial 

enzimático para degradarlo y emplearlo como fuente de carbono para su crecimiento, 

contribuyendo, además, a su eliminación (Ramos y col., 2002; AI-Khalid y col., 2012). Dentro de 

los mecanismos más importantes de tolerancia al compuesto, se encuentran la 

reestructuración de membranas y sistemas de expulsión, mientras que la biodegradación no 

sólo permite transformarlo a sustratos carbonados asimilables, sino que además lo elimina del 

ambiente, protegiendo a otros organismos de su toxicidad (figura 46). 
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Figura 46: Principales mecanismos de tolerancia bacteriana a fenol. (Adaptada de Segura 

y col., 2012). 
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9.3.1. Reestructuración de envolturas celulares y sistemas de eflujo como 
mecanismos de tolerancia a fenol 

Existen dos mecanismos principales que le permiten a las bacterias disminuir la fluidez 

de la bicapa lipídica generada por compuestos aromáticos. Uno de ellos es la isomerización cis-

trans de ácidos grasos (AG) insaturados, que ocurre como una respuesta celular rápida. La 

respuesta a largo plazo consiste en incrementar la proporción de AG saturados. El 

comportamiento estérico de los AG insaturados con conformación trans es similar al de los AG 

saturados, ambos poseen una conformación extendida a lo largo que permite un 

"empaquetado" más denso de la membrana y por lo tanto, le otorgan mayor rigidez. En 

contraste, la configuración cis de la cadena acilo tiene una curva de 300 que causa un 

impedimento estérico y desordena la conformación de la membrana (Segura y col., 2012). 

En el caso de las bacterias Gram negativas, la membrana externa juega un papel 

importante en la tolerancia al fenol, principalmente porque actúa como barrera de 

permeabilidad para el ingreso y expulsión de este compuesto (Zhang y col., 2011). 

La reestructuración de otras envolturas celulares también se ha mencionado como 

mecanismo de tolerancia bacteriana al fenol. Por ejemplo, el aumento en el contenido de 

lipopolisacáridos en la membrana externa modifica su hidrofilicidad y crea una barrera contra 

moléculas aromáticas (Weber y col., 1996). De manera similar, algunas bacterias modifican la 

composición y concentración de peptidoglicano para estabilizar la pared celular y reducir la 

permeabilidad de compuestos como el fenol (Isken y de Bont, 1998; Sikkema y col., 1995; 

Santos y col., 2007). 

A diferencia de lo que ocurre con el transporte de Cr(VI), los sistemas que regulan el 

movimiento de fenol hacia y desde el interior de las células no han sido tan extensamente 

estudiados. Sin embargo, existe una proteína monomérica de membrana externa, del tipo 

OmpA que ha sido fuertemente implicada en la incorporación de compuestos como benzoato 

y fenol y tiene actividad emulsificante, lo cual aumenta la biodisponibilidad de estos 

compuestos y favorece su internalización (Pessione y col., 2003). Ciertas bacterias sub-

expresan este tipo de porinas como mecanismo de tolerancia a compuestos aromáticos (Zhang 

y col., 2011). 

Entre las estrategias para sobrevivir al estrés causado por muchos xenobióticos, las 

bacterias han desarrollado sistemas de eflujo, que permiten la expulsión activa de diferentes 

compuestos que pueden no estar químicamente relacionados, desde el citoplasma celular o 

periplasma. Entre ellas, las bombas del tipo RND (Resistencia-Nodulación- Protección celular), 

se consideran las más eficientes. Este tipo de transportadores multicomponente se extienden 
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desde la membrana interna a la externa y han sido caracterizados en cepas bacterianas 

resistentes a benceno, tolueno y fenol, entre otros compuestos aromáticos (Roma-Rodrigues y 

col., 2010). Uno de los más conocidos es ToIC, un sistema de expulsión tipo RND inespecífico 

implicado además en el transporte de múltiples solventes orgánicos y fármacos 

antimicrobianos (Nishino y col., 2003). 

Los miembros de la familia de transportadores ABC (ATP Binding Cassette) también 

han sido relacionados con la tolerancia a este tipo de compuestos (Segura y col., 2012). Son 

sistemas con dominios transmembrana y de unión a nucleótidos, formados por una o varias 

proteínas, que tienen capacidad para ingresar o expulsar sustratos de amplio rango, como 

azúcares, aminoácidos, iones, drogas, polisacáridos y proteínas (Fernández y Hancock, 2012). 

Particularmente, la tolerancia a fenol por cepas de Acinetobacter y P. putida ha sido 

relacionada con la sobreexpresión de este tipo de proteínas, aunque no se conoce con certeza 

si su función es específicamente la eliminación del compuesto desde el interior de la célula 

(Pessione y col., 2003; Santos y col., 2004; Zhan y col., 2012). 

9.3.2. Biodegradación aerobia de fenol 

La biodegradación de fenol es un proceso de gran importancia para su eliminación del 

ambiente, debido a su elevada persistencia y toxicidad. Algunos organismos han desarrollado 

la capacidad para emplear este compuesto aromático como fuente de carbono y energía, tanto 

en condiciones aeróbicas como anaeróbicas (Xu y col., 2003). Si bien esta última se ha 

descripto en algunos microorganismos, tales como bacterias desnitrificantes y metanogénicas, 

sobre todo durante la descomposición de materiales de desecho en áreas de relleno sanitario 

y lodos activados (Basha y col., 2010), la biodegradación aeróbica es el proceso más difundido 

y estudiado en géneros bacterianos muy diversos. 

Tal como ocurre con la mayoría de los compuestos aromáticos, el clivaje del anillo 

fenólico y su posterior degradación en condiciones aeróbicas involucra dos pasos 

fundamentales (figura 47). En primer lugar ocurre la activación, que es la etapa limitante y se 

basa en la monohidroxilación del anillo aromático por una fenol hidroxilasa para formar 

catecol. La segunda etapa consiste en la escisión del mismo catalizada por catecol dioxigenasas 

(Tuan y col., 2011). 
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Figura 47: Vías de degradación aeróbica de fenol. Referencias: semialdehído 

hidroximucónico deshidrogenasa (DmpC), 4-oxalocrotonato tautomerasa (Nah.1), 4-

oxalocrotonato descarboxilasa (DmpH), 2-hidroxipento-2,4-dienoato hidratasa (DmpE); 4-

hidroxi-2-oxovalerato aidolasa (XylK); acetaidehido deshidrogenasa (DmpF); muconato 

cicloisomerasa (Cat B); muconolactona isomerasa (Cat C); 3-oxoadipato enol-lactona 

hidrolasa (PcaD); 3-oxoadipato CoA transferasa (Pcal.1); 3 cetoadipil CoA tiolasa (PcaF). 

(Adaptada de Tsirogianni y col., 2004 y Zhan y col., 2012). 

Se conocen dos tipos de fenol hidroxilasas, la enzima simple y la multicomponente, 

esta última es considerada predominante en bacterias medioambientales (Futamata y col., 

2001). Las fenol hidroxilasas multicomponente (LmPH-Large multicomponent phenol 

hidroxylase) poseen seis subunidades, y el sitio catalítico está incluido en la subunidad de 
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mayor tamaño (Watanabe y col., 2002). El análisis de las secuencias de nucleótidos de 

diferentes ImPH ha revelado que este gen es altamente conservado entre las diversas especies 

(Xu y col., 2003; Watanabe y col., 2002; Sandhu y col., 2009). 

Por otro lado, las metaloenzimas catecol dioxigenasas catalizan la adición de dos 

átomos de oxígeno molecular directamente en el catecol, con la subsecuente apertura del 

anillo. Las mismas se clasifican en dos grupos, las intradiol dioxigenasas (catecol 1,2-

dioxigenasas), que producen la ruptura del anillo en posición orto, entre los carbonos 1 y 2 y 

las extradiol dioxigenasas (catecol 2,3-dioxigenasas), involucradas en el clivaje meta entre los 

carbonos 2 y 3. Los productos finales de estas vías son f3- cetoadipato (ácido cis-cis mucónico) y 

semialdehído 2- hidroximucónico, respectivamente (Agarry y Solomon, 2008; Guzik y col., 

2011). Luego, a través de una serie de reacciones de isomerización y descarboxilación se 

generan piruvato y acetaldehído o succinil-coA y acetil-CoA que ingresan al ciclo de los 

ácidos tricarboxílicos, a partir del cual los microorganismos obtienen energía e intermediarios 

carbonados (El-Sayed y col., 2003). 

Existen diferentes opiniones acerca de la productividad de estas vías. Algunos autores 

sugieren que la orto escisión de catecol es más productiva, ya que en ella los metabolitos 

formados son derivados directamente al ciclo de Krebs, con menor consumo energético (lndu 

Nair y col., 2008; El Azhari y col., 2010). Por el contrario, otros investigadores han demostrado 

que el rendimiento energético por mol de fenol es significativamente mayor en la meta 

degradación, debido a que sus metabolitos son asimilados a través del ciclo de Krebs y ciclo de 

glioxilato, generándose 3-fosfoglicerato y a partir de él más biomasa biodegradable por las 

células (Kiesel y Müller, 2002; Johnson y Beckham, 2015). 

La mayoría de los trabajos de investigación realizados hasta el momento apuntan a la 

detección del gen cat A, codificante de la enzima catecol 1,2-dioxigenasa, como herramienta 

molecular para el estudio de microorganismos y comunidades degradadoras de compuestos 

aromáticos (El Azhari y col., 2010; Moreno y col., 2011). Dicho gen está incluido dentro de un 

operón de localización generalmente cromosómica que contiene más de 10 ORF y suele 

codificar, además, enzimas implicadas en la degradación de fenol (mph) y benceno (ben). 

Genes cat A de diferentes phylum han mostrado elevada similitud de secuencia, lo cual es un 

indicador de la evolución independiente de los genes 165 ADNr y cat A, posiblemente a causa 

de la transferencia horizonal (Chae y col., 2007). La figura 48 representa esquemáticamente la 

disposición de los genes asociados a la degradación de fenol, benceno y catecol en diferentes 

especies del género Acinetobacter. 
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Figura 48: Cluster de genes implicados en la degradación de fenol y benzoato en A. cakoaceticus 

PHEA-2, A. baumannii AVE, A. cakoaceticus NCIB8250 y A. baylyi ADP1, respectivamente. Las 

flechas indican el sentido de transcripción. Cat A: catecol 1,2 dioxigenasa, cat B: cis-cis muconato 

cicloisomerasa, cat C: muconolactona isomerasa y cat M/R: regulador transcrípcional, cat E,F,D: 

función desconocida. Ben: genes implicados en la degradación de benceno. Mph: genes 

implicados en la degradación de fenol. Orf: genes no identificados. (Extraída de Zhan y col., 

2012). 

9.4. Inducción de respuesta antioxidante y mecanismos de protección intracelular 
que se desencadenan en presencia de Cr(VI) y fenol 

A lo largo de esta introducción se ha mencionado que tanto el Cr(VI) como el fenol son 

compuestos tóxicos que inducen estrés oxidativo y alteración en las estructuras celulares de 

los microorganismos. La respuesta intracelular ante esos efectos nocivos generados por los 

contaminantes determinará su capacidad para tolerarlos. 

En ese sentido, los mayores problemas causados tanto por la reducción de Cr(VI) a 

Cr(III) como por la exposición a fenol se relacionan con la generación desmedida de EROS. 

Entre ellas se incluyen radicales libres, como el anión superóxido (02—) y el radical hidroxilo 

(*OH) y especies no radicales, tales como el peróxido de hidrógeno (H202) y el oxígeno singlete 

(Lushchak y col., 2011). Los lípidos son los principales blancos de las EROS. Los radicales libres 

pueden atacar directamente los AG poliinsaturados de las membranas y provocar peroxidación 

lipídica, alterándose el correcto funcionamiento de la membrana y generándose más radicales, 

algunos fuertemente reactivos que provocan daños en otras moléculas, como por ejemplo las 

proteínas (Cabiscol y Ros, 2000). 

El desarrollo de sistemas antioxidantes eficientes para combatir las EROS es una 

respuesta crucial para la supervivencia de los microorganismos expuestos a los contaminantes. 
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Enzimas como superoxidodismutasa (SOD), catalasa y peroxidasas juegan un rol 

preponderante en la defensa bacteriana ante la toxicidad generada tanto por Cr(VI) (Ramírez-

Díaz y col., 2008) como por fenol (Santos y col., 2007). 

Compuestos de bajo peso molecular, tales como piridoxina, vitamina Cy E y glutatión, 

constituyen un grupo de moléculas antioxidantes capaces de neutralizar directamente ciertas 

EROS (Chen y Xiong, 2005). El glutatión corresponde a uno de los antioxidantes más 

concentrados en las células y tiene un rol muy importante en la defensa celular, 

principalmente frente a los metales pesados. Este tiol se puede encontrar bajo dos formas: 

reducida (GSH), como tripéptido y-glutamilcisteinilglicina, y oxidada (GSSG). El estrés celular 

provoca variaciones en la proporción GSSG/GSH, aunque en condiciones normales el GSH es la 

forma más abundante. La capacidad del GSH para reducir EROS y autooxidarse es la que 

permite mantener el ambiente reductor intracelular (Sies, 1990). Las enzimas relacionadas con 

el metabolismo del GSH juegan un papel muy importante en la defensa contra las EROS: la GSH 

peroxidasa (GPX) es un secuestrador de H202 que usa GSH como reductor, mientras que la 

glutatión reductasa (GR) reduce GSSG para mantener estables los niveles de GSH/GSSG, 

empleando NADPH como fuente de poder reductor (Cabiscol y Ros, 2000). Finalmente la 

enzima GSH-S-transferasa (GST) cataliza la conjugación nucleofílica de GSH con algunos 

sustratos electrofílicos (Vuilleumier 1997). Es importante destacar que el GSH ha sido descripto 

como un agente intracelular no enzimático que además de combatir las EROS, es capaz de 

reducir Cr(VI) a Cr(III) (Kik y col., 2010). 

El sistema tiorredoxina (Trx), compuesto por NADPH, tiorredoxina reductasa y 

tiorredoxina, es otro importante complejo antioxidante celular que regula el balance ditiol/ 

disulfuro. Mientras que algunas cepas pueden ser GSH-negativas, el sistema Trx es ubicuo en el 

reino Bacteria y esencial para el mantenimiento del balance redox y la supervivencia en 

condiciones de estrés (Lu y Holmgren, 2014). 

El potencial tóxico de las EROS puede provocar serios daños sobre el ADN y las 

proteínas. En cuanto a estas últimas, el estrés oxidativo afecta principalmente a los residuos 

cisteína y metionina, modificando su conformación terciaria y alterando su capacidad 

catalítica, en el caso de las enzimas. La reparación del daño producido ocurre a través de 

mecanismos de reducción, que permiten restablecer su conformación original (Lushchak, 

2011). Además, ciertas proteínas de respuesta ante el estrés oxídativo, térmico u osmótico 

suelen actuar como chaperonas, favoreciendo la reconstrucción de la estructura terciaria de 

otras proteínas o bien permitiendo la degradación de proteínas defectuosas por proteasas 

intracelulares (Cabiscol y Ros, 2000). 
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En cuanto al daño causado sobre el ADN, que constituye una alteración celular más 

extrema ante el estrés provocado por contaminantes, existe un mecanismo de reparación 

bacteriano conocido como sistema SOS. Este sistema induce la detención de la replicación del 

ADN y la división celular e involucra más de 40 genes que codifican para proteínas implicadas 

en mecanismos de protección, reparación, replicación, mutagénesis y metabolismo de ADN 

(Viti y col., 2014). Entre esas enzimas se pueden mencionar helicasas, recombinasas y 

endonucleasas (Ramírez-Díaz y col., 2008). 

9.5. Utilización de mecanismos de tolerancia bacteriana como estrategias de 
biorremediación 

La implementación de bacterias para la remediación de contaminantes requiere 

comprender la manera por la cual éstas interactúan con los compuestos tóxicos a los que serán 

expuestas. Es así que el estudio básico de los mecanismos implicados en la biorremediación de 

Cr(VI) y fenol, permitió el empleo de diversas cepas en la detoxificación de grandes volúmenes 

de soluciones contaminadas y el mejoramiento genético de otras, con el objetivo final de su 

aplicación in vivo. 

El desarrollo de cepas bacterianas tolerantes y reductoras de Cr(VI) ha ganado interés 

en los últimos años. Por ejemplo, una cepa de E. coli modificada genéticamente, productora de 

la enzima cromato reductasa ChrR6, de elevada capacidad catalítica, mostró una interesante 

eficiencia de remediación con respecto a su par salvaje (Liger y col., 2004). De manera similar, 

el uso de mutagénesis ha servido como herramienta exitosa para promover la degradación de 

fenol a través de ciertas enzimas bien caracterizadas (Nevera y col., 2015). El conocimiento de 

los determinantes moleculares relacionados con la biorremediación de fenol también ha 

permitido monitorear la expresión de ciertos genes en comunidades microbianas y 

comprender su posible potencial para la degradación del compuesto (Ramio-Pujol y col., 

2013). 

Por su parte, es interesante destacar que recientemente se ha demostrado la 

implicancia de enzimas claves en biorremediación, en otros procesos biotecnológicos 

importantes. Tal es el caso de la potencial aplicación de algunas cromato reductasas en terapia 

anticancerígena, o de las catecol dioxigenasas en la producción industrial (Thatoi y col., 2014; 

Xie y col., 2014). 

En base a estos antecedentes y los resultados descriptos previamente, consideramos 

necesario evaluar los mecanismos bioquímicos y moleculares implicados en la tolerancia y 

remoción de Cr(VI) y fenol, en las cepas componentes del cultivo mixto SF 500-1. 
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10.1. Técnicas de biología molecular 

10.1.1. Extracción de ADN genómico 

El aislamiento de ADN genómico de ambas bacterias se realizó mediante el kit 

comercial Wizard Promega, a partir de 1 ml de cultivo microbiano crecido over night en medio 

TV. Para A. guillouiae el kit se empleó siguiendo las instrucciones del fabricante. En el caso de 

Bacillus sp., se adicionó un paso inicial de tratamiento con lisozima (10 mg/mi) a 37°C para 

favorecer la lisis celular. 

El ADN obtenido, se cuantificó por espectrofotometría Uy a 260 nm y se empleó para 

amplificar por PCR, secuencias de genes involucrados en la tolerancia y/o remoción de los 

contaminantes de interés. 

10.1.2. Amplificación de genes involucrados en el metabolismo de Cr(VI) y fenol 

Se amplificaron por PCR genes involucrados en la tolerancia y reducción de Cr(VI) en 

ambas bacterias, mientras que aquellos genes codificantes de proteínas relacionadas al 

metabolismo de fenol, sólo se evaluaron en A. guillouiae SFC 500-1A. Los productos obtenidos 

por PCR se analizaron por electroforesis en geles de agarosa al 2%, se visualizaron mediante 

bromuro de etidio y se secuenciaron en la Unidad Genómica de INTA Castelar. Las secuencias 

se analizaron mediante el programa BioEdit v7.0.9, herramienta ClustalW y se compararon con 

aquellas presentes en la base de datos NCBI- BLAST. 

Los cebadores seleccionados se describen a continuación y las condiciones de PCR se 

detallan en la tabla 8. 

• Amplificación parcial del gen chr A 

La amplificación de chrA se realizó utilizando cebadores degenerados diseñados a 

partir de regiones altamente conservadas de secuencias conocidas del gen en diferentes cepas 

de Bacillus sp. o y— proteobacterias, para Bacillus sp. SFC 500-1E o A. guillouiae, 

respectivamente. Dichas secuencias se obtuvieron desde la herramienta BIAST entrez y los 

alineamientos múltiples se realizaron utilizando ClustalW. Los cebadores diseñados se 

evaluaron mediante el programa OligoCALC, y fueron: 
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Para Bacillus sp. SFC 500-1E: 

CHRBAC- F 5'GTY GCT CAT GCH ATA HGD GGA ATG GC 3' / 

CHRBAC- R 5' GGH ARH ACR ACG TGH CCN CCD CC 3' 

(Tamaño esperado del fragmento a amplificar: 350 pb). 

Para A. auilloulae SFC 500-1A: 

Chr AF 5' CBACCATRATCAGHGGNCCBGGBG31 

Chr AR 5'GC1TYGGBGGVCCNGCNGGVC3' 

(Tamaño esperado del fragmento a amplificar: 850 pb). 

ACICHRA F 5'ATBACVCCNACCACVGCNGC 5' 

ACICHRA R 5'GCTTYGGBGGVCCNGCNGG 3' 

(Tamaño esperado del fragmento a amplificar: 800 pb). 

PSECHRA F 5'-GAGCGTTGCGAATGAAGAGTCG-3' 

PSECHRA R 5'GGAAGCATGAAACCGAGTCCC 3' (Diseñados por Caballero-Flores y col., 2012) 

(Tamaño esperado del fragmento a amplificar: 1 kb). 

• Detección parcial del gen chr R de E. col! K12 

La detección del gen chrR, que codifica para la enzima cromato reductasa en E. coli K12 se 

realizó mediante la metodología descripta por Patra y col. (2010), empleando los cebadores 

diseñados por estos investigadores. Dichos cebadores fueron: 

ChrF 5'TCACGCCGGAATATAACTAC 3' y ChrR 5'CGTACCCTGATCAATCAM-3' (Tamaño 

esperado del fragmento a amplificar: 280 pb). 

• Detección del gen codificante de la enzima fenol hidroxilasa 

Se evaluó mediante PCR la presencia del gen codificante de la enzima fenol hidroxilasa 

multicomponente (LmpH) en A. guillouiae SFC 500-1A. Para la amplificación, se emplearon los 

cebadores Lphl (5'-AGG CAT CAA GAT CAC CGA CTG-3') y Lph2 (5"-CGC CAG AAC CAT TTA TCG 

ATC- 3') diseñados por Xu y col. (2003) (Tamaño esperado del fragmento a amplificar: 680 pb). 
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Tabla 8: Cebadores y condiciones de amplificación empleados 

Cebadores Gen a 
empleados amplificar 

CHRBAC- F/ 
CHRBAC- R 

ChrA F/ 
ChrA R 

ACICHRA F/ 
ACICHRA R 

PSECHRA F/ 
PSECHRA R 

dir F 

Lph 1/ 
Lph 2 

Proteína de 
expulsión ChrA 

Bacillus sp. 

Mezcla PR Condiciones da amplificadón 

Buffer 1X 
MgCI 7 1,5 mM 94 'C- 8 min 
dNTP 0,2 mM 94 °C- 45 seg 
Cebadores 11.1M 60 "C-45 seg 30 ciclos 

ADN 2 pg 72 °C- 45 seg 
Tan pollmerasa 2U 72 °C 5 rnin 

Agua CSP 25 Id 

Buffer 1X 
MgCl2 1-2 mM 94 °C- 5 mmn 
dNTP 0,2 mM 94°C- 1 min 

Proteína de Cebadores 0,5-2 ptM 60-65 °C-1 mm n 30 ciclos 

expulsión ChrA ADN 2 ptg 72 °C- 1 min 

A. guillouive. Taq polimerasa 2 U 72 °C 5 mmn 

Agua csp 25 µI 

Proteína de 
expulsión ChrA 
A. guillouloe. 

Buffer 1X 
MgCl2 1-2 mM 
dNTP 0,2 mM 
Cebadores 0,5-2 uM 
ADN 2 p.g 
Taq polimerasa 2 U 

Agua csp 25141 

Buffer 1X 

MgCl2 2 mM 
dNTP 0,2 mM 

Proteína de Cebadores 
expulsión ChrA ADN 2 pg 
A. guillouiae. Taq polimerasa 2 U 

Agua csp 25 i.t1 

Cromato 
reductasa 

ChrIR 

Subunidad 
mayor enzima 

LmPH 

94°C- 5 mín 
94 °C- 1 rnin 

58-65 °C-1 minE 30 ciclos 
72 °C- 1 min 

72°C 5 mmn 

94 °C- 5 mmn 
94 °C- 1 min 
58 °C -1 mm n 30 ciclos 
72 °C- 1 mm] 

72 °C 5 mmn 

Buffer 1X 
MgCl2 2,5 mM 94 °C- 5 mmn 
dNTP 0,2 m118 94 °C- 45 seg 
Cebadores 2 pM 48 'C-45 seg 30 ciclos 

ADN , 2 pg 72 °C- 45 seg 
Test Polimeresa 2U 72'C 5 min 

Agual ciP 25 PI 

Buffer 1X 

MgCl2 1 mM 
dNTP 0,2 mM 
Cebadores 
ADN 2 lig 
Taq polimerasa 2,5 U 
Agua csp 251.11 

94 °C- 5 min 
94 °C-1 min 

52 °C-90 seg 30 ciclos 
72 °C- 1 min 

72 °C 5 min 
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10.2. Técnicas enzimáticas 

10.2.1. Obtención de extractos proteicos 

Los extractos enzimáticos totales o extractos libres de células (ELC) de ambos 

microorganismos se obtuvieron a partir de cultivos bacterianos sometidos a diferentes 

condiciones de crecimiento, dependiendo de la actividad a analizar. 

Las células se recolectaron por centrifugación (10.000, 10 mm , 4 °C) en ultracentrífuga 

(Allegra), se lavaron dos veces con buffer fosfato de potasio 50 mM pH 7 y se resuspendieron 

en el mismo buffer en una relación 1:2. Todas las muestras se sonicaron en frío empleando 

Sonics VC 500 USA, con ciclos de 2 mm n a 40 Hz de amplitud. El homogeneizado resultante se 

centrifugó a 15.000 rpm durante 10 mm n a 4 °C y el sobrenadante se empleó como extracto 

crudo para los ensayos de actividad enzimática. 

El contenido de proteínas de cada muestra se estimó mediante el método de Bradford 

(1976), empleando como estándar albúmina sérica bovina. 

10.2.2. Determinación de la actividad cromato reductasa en A. guillouiae SFC 500-
1A y Bacillus sp. SFC 500-1E 

10.2.2.1. Preparación de los extractos enzimáticos totales 

Para la obtención de ELC, se emplearon cultivos bacterianos de 24 horas procedentes 

de 3 tratamientos diferentes: 

• Control: Células en medio TV 

• Tratamiento 1: Células en medio TY adicionado con 25 mg/I de Cr(VI). 

• Tratamiento 2: Células en medio TV adicionado con 25 mg/I de Cr(VI) y 300 

mg» de fenol. 

Las células se sonicaron, tal como se describió en el inciso 10.2.1, empleando 4 ciclos 

para A. guillouiae y 6 ciclos para Bacillus sp. 

Para los ensayos se estandarizó la concentración de proteínas en 1 mg/ml. 

Además, los sobrenadantes de los cultivos celulares con y sin Cr(VI) se filtraron 

empleando filtros Millipore (0,2 p.m) y se utilizaron para evaluar actividad reductasa 

extracelular. 
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10.2.2.2. Fraccionamiento subcelular 

El fraccionamiento subcelular de ambas bacterias se realizó de acuerdo a la técnica de 

Murugavelh y Mohanty (2012) con modificaciones. Para ello, una fracción de los ELC obtenidos 

mediante sonicado se re-centrifugó a 30.000 rpm durante 1 horas a 4 °C empleando 

ultracentrífuga (Beckman). Los sobrenadantes provenientes de este segundo centrifugado se 

emplearon como fracción citoplasmática (CIT) y los sedimentos como fracciones de membrana 

(M). 

10.2.2.3. Caracterización de la actividad cromato reductasa 

Se analizó la reducción de 10 mg/I de Cr(VI) por los ELC obtenidos de ambos 

microorganismos a partir de todos los tratamientos. Para ello se siguió la técnica de Mc. Lean y 

Beverdige (2001) con algunas modificaciones, utilizando tubos conteniendo 3 ml de dichos 

ELC, los cuales se incubaron a 30 °C y 100 rpm. El contenido de Cr(VI) se determinó mediante 

el método de DFC en intervalos progresivos de 15 mm n hasta los primeros 60 min. 

De igual manera, se evaluaron los sobrenadantes de tratamientos con y sin Cr(VI), 

filtrados y suplementados con K2Cr207 para obtener una concentración final de 10 mg/I Cr(VI). 

Para determinar si las posibles reductasas intracelulares eran dependientes de NADH, 

se comparó la actividad enzimática de ELC en ausencia y presencia de dicho cofactor en una 

concentración final de 0,1 mM. 

Como controles de reacción se emplearon buffer fosfato con 10 mg/I de Cr(VI) y NADH 

0,1 mM, así como cada extracto calentado a 100 °C durante 5 min. 

Finalmente se evaluaron los extractos enzimáticos obtenidos mediante 

fraccionamiento subcelular (CIT y M) en presencia de NADH, para determinar la localización de 

cromato reductasas intracelulares. 

Las actividades se expresaron como Unidades Específicas de Actividad Enzimática. Una 

Unidad de Actividad enzimática (UE) se definió como la cantidad de enzima que cataliza la 

reducción de 1 nmol de Cr(VI) por minuto a 30 C. Todas las actividades se refirieron a 1 mg de 

proteínas. 

La figura 49 resume de manera esquemática el proceso llevado a cabo para la 

determinación de la actividad enzimática cromato reductasa en ambas bacterias. 
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Figura 49: Representación del protocolo utilizado para determinar la actividad cromato 
reductasa en las cepas A. guillouiae y Bacillus sp. 

10.2.3. Determinación de la vía de degradación de fenol en A. guillouiae SFC 500-1A 

10.2.3.1. Obtención de los extractos enzimáticos 

Para la obtención de ELC se emplearon cultivos bacterianos de 100 ml crecidos en 

solución fisiológica conteniendo extracto de levadura 0,3%, bajo los siguientes tratamientos: 

• Control 

• Tratamiento 1: Adicionado con 500 mg/I de fenol 

• Tratamiento 2: Adicionado con 500 mg/I de fenol y 10 mg/I de Cr(VI) 

• Tratamiento 3: Adicionado con 500 mg/I de fenol y 25 mg/I de Cr(VI) 

Las bacterias creciendo en condiciones control se recolectaron luego de 18-24 horas de 

cultivo, y las sometidas a los diferentes tratamientos, cuando alcanzaron aproximadamente el 

50% de remoción de fenol. Las células se sonicaron, tal como se describió en la sección 10.2.1. 
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10.2.3.2. Evaluación de la actividad catecol dioxigenasa 

La actividad de las enzimas catecol 1,2- y 2,3-dioxigenasa se determinó por 

espectrofotometría continua a 45 °C, durante 2 mm n con intervalos de 10 seg. La mezcla de 

reacción contenía, para un volumen final de 1 ml: 

• Sustrato: Catecol en concentraciones comprendidas entre 0,05 y 0,4 mM 

• Buffer fosfato de Potasio 50 mM pH 7 

• Extracto enzimático (10-801.11) 

La actividad catecol 1,2-dioxigenasa se evaluó a través de la formación de ácido cis-cis 

mucónico que se determinó a 260 nm (Pradhan e Ingle, 2007), mientras que la actividad 

catecol 2,3-dioxigenasa se determinó midiendo el incremento de la absorbancia a 375 nm, 

debido a la formación de semialdehído 2-hidroximucónico (El-Sayed y col., 2003). 

Una UE se definió como la cantidad de enzima capaz de catalizar la formación de 1 

µmol de producto por minuto. La Actividad Específica se expresó como UE/mg de proteína. 

10.3. Análisis estadístico 

Se realizaron al menos tres repeticiones de cada ensayo por triplicado. 

El análisis estadístico de los datos se efectuó mediante el paquete 1nfostat, versión 

estudiantil. En cada ensayo se analizaron los supuestos de homogeneidad de varianza y de 

normalidad, mediante los test de Levene y Shapiro Wilks, respectivamente. En caso de 

cumplirse los supuestos con los datos crudos o transformados, se efectuó el análisis de la 

varianza de una vía ANOVA y si no, se aplicó el test no paramétrico de Kruskal Wallis. El análisis 

a posteriori se realizó empleando el test de Tukey con un nivel de significación de 0,05. 

10.4. Evaluación de los cambios en el proteoma de A. guillouiae inducidos por la 
exposición a fenol o fenol y Cr(VI) 

Estos experimentos se llevaron a cabo en el marco de una pasantía de investigación 

realizada en el Dpto de Ciencias de la Vida de la Universidad de Siena, Italia. 

10.4.1. Condiciones de cultivo 

A. guillouiae se pre-cultivó en medio TV. Cultivos de 20 horas fueron centrifugados a 

10.000 rpm por 15 mm n y re-suspendidos en medio MM1 con 3% de extracto de levadura hasta 

obtener un recuento celular de alrededor de 2 x 109 UFC/ml. 
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Esa suspensión bacteriana fue luego inoculada en una proporción 1:5 en medio nuevo 

MM1 conteniendo extracto de levadura 3% (condición "Control"); extracto de levadura 3% 

más fenol (300 mg/1) (condición "Fenol"); extracto de levadura 3% más fenol (300 mg/1) y 

Cr(VI) (10 mg/1) (condición "Fenol+ Cr(VI)"). 

La remoción de los contaminantes en las condiciones "Fenol" y "Fenol + Cr(VI)" se 

monitoreó cada una hora. Cuando la remoción de fenol alcanzó entre 50 y 75%, las células 

fueron cosechadas por centrifugación a 4 C. 

La siguiente tabla resume las condiciones al inicio del experimento y al momento de la 

obtención de células para la extracción proteica (aproximadamente 8 horas después del 

comienzo de los experimentos). 

Tabla 9: Viabilidad celular de A. gullouiae y concentración residual de fenol y Cr(VI) en el 
momento de la obtención de muestras para la extracción de proteínas totales. 

CONDICIÓN Control Fenol Fenol + Cr(VI) 

Recuento Inicial (UFC/m1) 2,8x 108 (1.0,33 x 108) 3,1 x 108 1±0,17 x 1.08) 3x 108(i-0,29 x 108) 

Recuento final (UFC/ml) 1,1 X 10(±0,83 x 108) 1,7 x 109 (±0,97 x 108) 8,4 x 108 (±0,57 x 108) 

Fenol removido (%) 60,8 (±2,3) 54,2 (±1,2) 

Cr(VI) removido (%) 38 (±3,9) 

10.4.2. Extracción de las proteínas totales 

Los pellets obtenidos se lavaron 3 veces con solución fisiológica, se congelaron a -20 °C 

y se liofilizaron. La extracción de proteínas se llevó a cabo de acuerdo a la técnica de Kim y col. 

(2003) con algunas modificaciones. Se resuspendió 50 mg de pellet liofilizado de cada muestra 

en 200 µI de buffer Tris-HCl (20 mM; pH 7,5) y se sonicó en hielo durante 8 mm , alternándose 

1 mm n de sonicado/30 seg reposo. La suspensión obtenida se trató durante 10 mm n con una 

solución de nucleasas, a una concentración final de 50 ptg/m1 de DNAsa/RNAsa. La suspensión 

resultante se centrifugó durante 30 mm n a 15.000 rpm y se liofilizó nuevamente. 

El liofilizado se resuspendió en 25 1.t1 buffer I (Tris-HCI 50 mM; SDS 0,3%; DTE 0,2M), se 

calentó a 95°C durante 5 mm n y finalmente se llevó a volumen final de 200 µI con solución de 

REID (Urea 7 M; Tiourea 2 M; CHAPS 4%; DTE 1%; Anfolina 0,5%). 

La concentración de proteínas de cada muestra se cuantificó mediante la técnica de 

Bradford (1976). 
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10.4.3. Electroforesis bidimensional de proteínas 

La solución de proteínas (500 ug por muestra) se aplicó sobre una tira de gradiente de 

pH 4-7 no lineal. La rehidratación de dicha tira se realizó empleando un soporte cerámico (IPG 

strip holder), aplicando 30 V durante toda la noche. 

Para el isoelectroenfoque se utilizó un equipo l'EttanTM lPGphorTM, que se operó 

durante toda la noche a 16 °C incrementando de manera gradual el voltaje desde 200 a 10000 

V. 

Luego del isoelectroenfoque, las tiras fueron incubadas en buffer de equilibrado (2% 

SDS, 50 mM Tris-HCI pH 8,8, 6 M urea, 30% glicerol y trazas de azul de bromofenol) 

conteniendo 10 mg/mide DTT primero y 25 mg/mi de iodoacetamida después. 

La segunda dimensión de la electroforesis bidimensional se efectuó en geles de 

poliacrilamida en presencia de SDS, de acuerdo a la técnica de laemmli (1970); con 

modificaciones de Hochstrasser y col. (1988). Se utilizaron geles de gradiente lineal 9-16% de 

acrilamida de 1,5 mm de espesor que contenían: acrilamida 30%; PDA 0,8%; Tris-HCI 1,5 M pH 

8,8; Tiosulfato de sodio 5%; TEMED; APS 10% y agua bidestilada en diferentes proporciones. La 

corrida electroforética se efectuó a 10 °C, 40 mA/gel empleando el equipo PROTEAN II XI 

electrophoresis kit (BIO-RAD, Hercules, CA, USA). Los geles se visualizaron a través de tinción 

con plata, por la técnica de Oakley y col. (1980), modificada por Hochstrasser y col. (1988). 

Una vez teñidos, los geles se conservaron en agua bidestilada. 

10.4.4. Obtención y análisis de imágenes 

Una vez coloreados, los geles se escanearon con el densitómetro ImageScanner III (GE 

Healthcare). Posteriormente fueron analizados y confrontados con el software ImageMaster 

20 Platinum 7.0 (GE Healthcare). 

10.4.5. Evaluación de los resultados y análisis estadístico de imágenes 

El gel obtenido para cada réplica de cada condición fue incorporado dentro de una 

clase. El análisis informático se realizó empleando el programa ImageMaster 2D Platinum 7.0 

(GE Healthcare), tanto a nivel intra-clase como inter-clase, en base al volumen relativo de cada 

spot obtenido en relación al total de los spots para cada gel. El software asignó a cada spot un 

número aleatorio. Para el análisis estadístico a través del test de Tukey se comparó el volumen 

relativo de cada spot entre las réplicas de cada condición y entre las tres condiciones 

evaluadas. Aquellos spots que presentaron diferencias significativas en sus volúmenes relativos 
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mayores a 1,5 fueron tomados en consideración y seleccionados para ser analizados por 

MALDI TOF/MS. 

10.4.6. Preparación de las muestras peptídicas y análisis por espectrometría de 
masas 

Antes del análisis por espectrometría de masa, los fragmentos de geles 

correspondientes a cada spot seleccionado se prepararon de acuerdo al procedimiento 

descripto por Plesa y col. (2006) con algunas modificaciones. Los geles se lavaron con una 

solución de acetonitrilo y bicarbonato de amonio (50% v/v). Posteriormente se incubaron 45 

mm n a 4 °C en una solución de bicarbonato de amonio conteniendo tripsina y luego overnight 

en bicarbonato de amonio 50 mM a 37 °C. Para la extracción de los péptidos de la pieza de gel, 

se incorporó ácido fórmico (5% v/v) y acetonitrilo absoluto. Las muestras de péptidos se 

secaron empleando vacío y se rehidrataron, antes de usar, con 5% de ácido fórmico. Una 

alícuota de péptido a partir de cada spot se analizó por espectrometría de masas a través de 

Peptide Mass Fin gerprint PMF, empleando el espectrómetro Ettan MALDI TOF Pro (GE 

Healthcare), como se describió previamente (Soskic y col., 1999). 

Los resultados obtenidos se analizaron empleando las bases de datos NCBInr y Swiss 

Prot, por medio de la herramienta MASCOT (Matrix Science Ltd, London, UK, 

http://www.matrixscience, com), disponible on-line y limitada por los siguientes criterios: la 

taxonomía se limitó a proteobacterias, la tolerancia de masas fue 100 ppm y el número 

aceptado de sitios de clivaje se seleccionó en uno. La alquilación de cisteína por 

carbamidometilación se asumió como modificación fija, mientras que la oxidación de 

metionina se consideró como posible modificación. 
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11.1. Análisis molecular y bioquímico de la tolerancia y la capacidad de reducción 
de COI) en A. guillouiae y Bacillus sp. SFC 500-1E. 

11.1.1. Detección del gen codificante para la bomba de eflujo ChrA 

Las proteínas codificadas por el gen chrA son las principales responsables de la 

expulsión de Cr(VI) en el dominio bacteria. Si bien estas bombas de expulsión se encuentran 

ampliamente difundidas en la naturaleza, son diversas estructuralmente, por lo que no existen 

en la bibliografía cebadores universales para la detección de genes codificantes de las mismas 

en diferentes géneros bacterianos. Por lo tanto, se diseñaron cebadores en base al 

alineamiento múltiple de secuencias conocidas de chrA en diferentes cepas de Bacillus sp. y y-

proteobacterias, para analizar la presencia del gen en Bacillus sp. SFC 500-1E y A. guillouiae, 

respectivamente. 

En el caso de Bacillus sp., se amplificó un fragmento de 350 pb (figura 50) que presentó 

un 99% de similitud con el gen codificante de un transportador de cromato en Bacillus 

thuringiensis MC28. Este resultado permitiría suponer la presencia de algún mecanismo de 

expulsión del metal en esta cepa, coincidiendo con reportes previos que describen la presencia 

de genes chrA y chrl plasmídicos flanqueados por secuencias de transposasas y resolvasas en 

diversas cepas del género (He y col., 2010). 

Por el contrario, a partir de las muestras de ADN de A. guillouiae no se obtuvo 

amplificación de fragmentos del tamaño esperado con ninguno de los cebadores empleados. 

Este resultado se podría abordar desde dos perspectivas diferentes. Una de ellas es que 

probablemente esta cepa no presente bombas de expulsión tipo ChrA como mecanismo de 

tolerancia al metal, lo cual concuerda con el hecho de que no contiene plásmidos. En la 

bibliografía ha sido descripto que estos transportadores por lo general están codificados por 

genes de localización plasmídica, como podría ocurrir en el caso de Bacillus sp. SFC 500-1E, que 

presentó al menos un elemento de ADN circular extracromosómico de 11 Kb (datos no 

mostrados). La segunda opción es que los cebadores empleados hayan sido diseñados a partir 

de secuencias no homólogas a la que codifica para la proteína transportadora en esta bacteria. 

Esta posibilidad se fundamenta en que el gen chrA normalmente se localiza en secuencias 

móviles transponibles, por lo que A. guillouiae podría contener bombas de eflujo similares a 

las de bacterias de géneros alejados filogenéticamente. 
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Figura 50: Producto de la amplificación parcial del gen chrA utilizando 
ADN genómico de Bacillus sp. SFC 500-1E (calle 2). En la calle 1 se 
sembró un marcador de peso molecular (100 pb). 

11.1.2. Detección del gen codificante para la enzima cromato reductasa en ambas 
bacterias 

La biotransformación de Cr(VI) a Cr(III) es una interesante estrategia utilizada por las 

bacterias para detoxificar el metal, que ha sido ampliamente estudiada durante los últimos 

años. Sin embargo, aunque se conozcan claramente las propiedades catalíticas de muchas 

enzimas involucradas en el proceso, existen pocos estudios tendientes a evaluar sus 

determinantes genéticos. Los principales inconvenientes que surgen al intentar amplificar 

genes codificantes para cromato reductasas son su heterogeneidad estructural y su reducida 

conservación intraespecie (Thatoi y col., 2014). 

Con el fin de detectar la presencia de tales genes en las cepas A. guillouiae y Bacillus 

sp. SFC 500-1E, en el presente trabajo de tesis se emplearon tres pares de cebadores 

diseñados a partir de secuencias conocidas de cromato reductasas, descriptas por otros 

autores. 

Sólo utilizando uno de esos sets de cebadores, se amplificó por PCR un fragmento de 

alrededor de 250 pb en ambas bacterias (figura 51), que presentó un 100% de similitud con el 

gen chrR de la cromato reductasa de E. coli K12, Bacillus atrophaeus MM20 y Arthrobacter 

aurescens MM 10. Además, se detectó elevada similitud con genes codificantes de NADH-

flavín oxidorreductasas y cromato reductasas de diferentes enterobacterias como Serratia sp., 
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Salmonella sp., Shigella sp. y Enterobacter sp. Estos resultados concuerdan con los informados 

por Patra y col. (2010), quienes indicaron que cepas de bacterias alejadas filogenéticamente 

con diferente potencial para remediar Cr(VI) presentaron en su genoma secuencias con 

elevada similitud al gen de una cromato reductasa de E. coli K12. Si bien dicho hallazgo no es 

suficiente para asegurar que la actividad reductasa de estas bacterias se encuentre codificada 

por chrR, permitiría sugerir la utilidad de esos cebadores para la búsqueda de nuevas cepas de 

interés para la biorremediación de Cr(VI). 

Figura 51: Producto de la amplificación parcial del gen chrR empleando ADN 
genómico de Bacillus sp. SFC 500-1E (calle 2) y A. guillouiae (calle 3). En la calle 1 
se sembró un marcador de peso molecular (100 pb). 

11.1.3. Evaluación de la actividad cromato reductasa 

11.1.3.1. Caracterización de la actividad reductasa 

Se determinó la actividad cromato reductasa en ELC de A. guillouiae y Bacillus sp. 

durante 60 min. Los extractos analizados provenían de cultivos celulares creciendo en ausencia 

y presencia de Cr(VI) y de Cr(VI) más fenol. Además se analizó el efecto del NADH como dador 

de electrones. 

Tal como se muestra en la figura 52, todos los ELC filtrados removieron Cr(VI), lo cual 

sugiere la presencia de actividad cromato reductasa en las dos bacterias en estudio, que varió 

de acuerdo a la condición analizada. 

Los ELC de A. guillouiae removieron un máximo de 35% del Cr(VI) incorporado, 

mientras que los de Bacillus sp. alcanzaron porcentajes superiores al 45%. La tendencia de la 
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remoción a lo largo del experimento también fue diferente para ambas bacterias. En el caso 

de los extractos de A. guillouiae, se registró remoción de Cr(VI) hasta los 60 mm , con un 

incremento casi lineal en algunos extractos; mientras que casi todos los ELC de Bacillus sp., 

mostraron su máximo potencial durante los primeros 15 mm n de reacción. 
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Figura 52: Remoción de Cr(VI) (%) por ELC de (A) A. guiliouiae y (8) Bacillus sp. SFC 500-1E durante 60 
mm n de reacción. Referencias: ELC: Extractos obtenidos a partir de células creciendo en ausencia de 
Cr(VI). ELC+Cr(VI): Extractos obtenidos a partir de células creciendo en presencia de Cr(VI). 
ELC+Cr(VI)+F300: Extractos obtenidos a partir de células creciendo en presencia de Cr(VI) y fenol. Los 

datos representan la media ± EE (n=9). 

Para corroborar que tal remoción se debió a procesos enzimáticos se utilizaron 

controles de reacción. Como se observa en la tabla 10, en los controles sin ELC la 

concentración de Cr(VI) no varió durante todo el experimento, demostrándose la ausencia 

de remoción inespecífica, debida a procesos físico-químicos. Además, cuando se emplearon 

los ELC de ambas bacterias tratados a 100 °C durante 5 mm , se observó una pérdida casi total 

en la actividad reductasa. Estos resultados demuestran que el potencial de A. guillouiae y 

Bacillus sp. SFC 500-1E para remover Cr(VI) estaría asociado a mecanismos enzimáticos, lábiles 

a elevadas temperaturas y con capacidad catalítica diferente para cada bacteria. 
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Tabla 10: Controles de reacción 

Mezcla de reacción Remoción de Cr(VI) (%)* 

Buffer + Cr(V1) ND 

Buffer+ Cr(VI) + NADH ND 

ELC wa-c Aci + Buffer+ Cr(VI) + NADH 2,0 (± 03) 

ELC iocrc Bac+ Buffer+ Cr(VI) + NADH 5,1 (± 0,5) 

*Remoción registrada luego de 60 mm n de incubación. 

Los datos representan la media ± EE (n=9). 

Un análisis detallado de la figura 52 permite inferir que la actividad cromato reductasa 

de los extractos de cada bacteria varió según la condición en la que se hizo la extracción 

(presencia/ausencia de los contaminantes) y ante la adición de NADH en el medio de reacción. 

Además, se puede observar que la mayoría de los extractos alcanzó su máximo potencial de 

remoción a los primeros 15 minutos de reacción. Por lo tanto, la caracterización de dicha 

actividad se realizó dentro de ese período. Los parámetros evaluados fueron inducción por 

Cr(VI), influencia del agregado de NADH como cofactor y efecto del fenol sobre la actividad 

reductasa en ambas bacterias. Los resultados se graficaron en la figura 53. 
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Figura 53: Actividad específica cromato reductasa obtenida a partir de ELC de (A) A. guillouiae y (B) 
Bacillus sp. SFC 500-1E. Referencias: ELC: Extractos obtenidos de células creciendo en ausencia de 
Cr(VI). ELC+Cr(VI): Extractos obtenidos a partir de células creciendo en presencia de Cr(VI). 
ELC+Cr(VI)+F300: Extractos obtenidos a partir de células creciendo en presencia de Cr(VI) y fenol. Los 
datos representan la medía ± EE (n=9). Letras diferentes indican DES entre la actividad cromato 
reductasa detectada en extractos sometidos a diferentes tratamientos. 
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A partir de los resultados obtenidos se demostró la existencia de una actividad 

cromato reductasa basal en todos los ELC analizados. Dicha actividad se incrementó 

significativamente (p< 0,05) en los ELC obtenidos a partir de A. guillouiae creciendo en 

presencia de Cr(VI) (figura 53A). Por el contrario, los ELC de Bacillus sp. en presencia y 

ausencia del metal presentaron actividad similar (figura 53 B). 

La incorporación de NADH como donante de electrones en los ELC provocó un 

incremento significativo en la actividad específica cromato reductasa de ambas bacterias, 

observándose un aumento de hasta el 236% en A. guillouiae y 127% en Bacillus sp. con 

respecto a los extractos en los que no se incorporó NADH (figura 53 Ay B). 

A partir de estos resultados se puede deducir que las cromato reductasas de A. 

guillouiae serían inducibles por Cr(VI), mientras que las de Bacillus sp. serían constitutivas y 

que todas ellas emplearían NADH como donante de electrones. El efecto activador del NADH 

sobre estas reductasas radica en que la mayoría de estas enzimas son flavoproteínas que 

utilizan dicho cofactor como fuente de poder reductor (González y col., 2005). 

Por otro lado, se conoce que las cromato reductasas son un grupo de enzimas que 

emplean sustratos primarios diversos y pueden reducir Cr(VI) utilizándolo como sustrato 

alternativo (Thatoi y col., 2014). Tal es el caso de ciertas nitrorreductasas (Prosser y col., 2010) 

o azorreductasas (Robins y col., 2013) con potencial para transferir electrones al Cr(VI). Este 

concepto permitiría entender el comportamiento diferente detectado en ambas cepas ante la 

presencia de Cr(VI). De igual manera, mientras que algunas bacterias reportadas en la 

bibliografía mostraron actividad cromato reductasa constitutiva e independiente de Cr(VI) (Pal 

y col., 2005; Desai y col., 2008), en otras, dicha actividad se incrementó de manera marcada 

ante la exposición al metal (Thacker y Madamwar, 2005; Polti y col., 2010a; Mala y col., 2015). 

La comprensión de los mecanismos que regulan esta respuesta variable puede ser muy 

interesante desde un punto de vista biotecnológico. Por ejemplo, la adición de los sustratos 

primarios de las enzimas en cuestión, o incluso de Cr(VI) en el medio de crecimiento de las 

bacterias que presentan cromato reductasas podría favorecer su producción y aplicación, más 

aún si éstas son secretadas al medio (Mala y col., 2015). 

El crecimiento en presencia de Cr(VI) y fenol también afectó de manera diferente la 

actividad cromato reductasa de ambas bacterias. Dicha actividad no se modificó 

significativamente ante el agregado de fenol en el caso de A. guillouiae. Por el contrario, la 

incorporación simultánea de Cr(VI) y fenol redujo hasta un 42% la actividad enzimática de los 

ELC de Bacillus sp. SFC 500-1. Estos resultados coinciden con los obtenidos en ensayos con 

células enteras, en los cuales A. guillouiae removió conjuntamente Cr(VI) y fenol, mientras que 

Bacillus sp. toleró ambos compuestos, pero sólo removió Cr(VI). La actividad cromato 
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reductasa de A. guillouiae, estable en presencia de fenol, es una importante ventaja a la hora 

de su aplicación en bíorremediación. 

11.1.3.2. Localización de la actividad reductasa 

Se analizó la capacidad de diferentes fracciones celulares de ambas bacterias para 

remover Cr(VI) y la presencia de posibles reductasas extracelulares. 

Cuando se utilizaron sobrenadantes de cultivo filtrados la remoción de Cr(VI) fue nula 

en todos los casos, lo que indicaría que ninguna de las bacterias en estudio presenta actividad 

reductasa extracelular (figura 54 A y B). Sin embargo, se detectó actividad reductasa en las 

diferentes fracciones celulares en presencia de NADH. En el caso de A. guillouiae, la fracción 

citosólica presentó mayor actividad específica (3,79 UE/mg de proteínas) que el ELC total (2,41 

UE/mg de proteínas), mientras que en la fracción de membrana la actividad fue poco 

significativa (figura 54 A). Estos resultados indicarían que la actividad reductasa en esta 

bacteria se encuentra asociada a los componentes celulares solubles. 

Si bien en Bacillus sp. la capacidad de reducción de Cr(VI) por la fracción de membrana 

(2,02 UE/mg de proteínas) fue inferior a la citosólica (3,66 UE/ mg proteínas), la actividad 

específica fue significativa en ambas fracciones (figura 54 B). 

La mayoría de las reductasas de Cr(VI) descriptas en la bibliografía tienen localización 

citosólica, como en el caso de las cepas B. sphaericus AND 303, P. putida y Ochrobactrum sp. 

DM1 (Park y col., 2000; Pal y col., 2005; Thacker y Madamwar, 2005), aunque en E. cloacae, S. 

putrefasciens MR-1, y B. megaterium TK W3 (Wang y col., 1990; Myers y col., 2000; Cheung y 

col., 2007), se asociarían a la fracción de membrana. Además, se ha detectado que algunos 

microorganismos presentan actividad reductasa en ambas fracciones, como es el caso de E. 

col! ATCC 33456 (Bae y col., 2005), Streptomyces sp. MC1 (Polti y col., 2010a) y diferentes cepas 

del género Bacillus (lftikhar y col., 2007; Sau y col., 2010). En este último caso, los porcentajes 

de reducción en citoplasma fueron más elevados que en membrana, al igual que los resultados 

obtenidos en nuestro trabajo. La existencia de una única cromato reductasa con más de una 

localización, o de varias isoenzimas con diferente ubicación intracelular actuando de manera 

sinérgica, son hipótesis formuladas por diferentes autores para explicar este comportamiento 

en algunas bacterias (Shen y Wang, 1993; Sau y col., 2010). 
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Figura 54: Actividad específica cromato reductasa en diferentes fracciones subcelulares y 
sobrenadante de medio de crecimiento filtrado de A. guillouiae (A) y Bacillus sp. SFC 500-1 
(B), en presencia de NADH. Los datos representan la medía ± EE (n=9). ND: No detectada. 

Los resultados obtenidos demostraron que los dos microorganismos estudiados tienen 

capacidad para reducir Cr(VI), concordando con los ensayos de remoción presentados en el 

capítulo 1. Si bien no se determinó el destino del Cr(III) formado por cada cepa, existen en la 

bibliografía algunos estudios que describen la capacidad de ciertos representantes del género 

Acinetobacter para acumular el metal intracelularmente, formando complejos con diversas 

estructuras celulares (Srivastava y Thakur, 2007; Pei y col., 2009; Essahale y col., 2012; 

Bhattacharya y Gupta, 2013). De forma similar, varias cepas de Badilas se han destacado por 

su capacidad para acumular Cr(III), como también para adsorberlo a sus envolturas celulares 

(Mangaiyarkarasi y col., 2011; Chen y col., 2012; Dong y col., 2013). 

11.2. Análisis molecular y bioquímico de la capacidad de degradación de fenol por 
A. guillouiae 

11.2.1. Detección del gen codificante para la enzima fenol hidroxilasa 

La enzima fenal hidroxílasa cataliza la primera reacción de la degradación de fenal, 

transformándolo en catecol. La presencia de genes codificantes para la misma, podría indicar 

la capacidad de un microorganismo para degradar el contaminante. 

De acuerdo a la literatura, existen dos tipos de fenal hidroxilasas, simple y 

multicomponente (Dong y col., 2008). Sin embargo, se conoce que la mayoría de las especies 

degradadoras de fenal pertenecientes al género Acinetobacter, presentarían la variante 

multicomponente (Pessione y col., 1999; Xu y col., 2003). Debido a que el gen mphL es el de 
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elección para realizar la detección molecular de la enzima, se utilizó el par de cebadores 

universales Lphl y Lph2, diseñados en base a la secuencia nucleotídica de ese gen. Empleando 

dichos cebadores, se amplificó por PCR un fragmento de aproximadamente 700 pb (figura 55). 

1 2 

‘1111~P 

700 pb 

Figura 55: Producto de la amplificación parcial del gen mphL empleando ADN 
genómico de A. guillouiae (calle 2). En la calle 1 se sembró un marcador de peso 
molecular (100 pb). 

Mediante la secuenciación y el análisis de homología de dicho fragmento, se 

determinó que el producto amplificado presentó elevada similitud con el gen codificante de la 

subunidad mayor de la enzima fenol hidroxilasa de más de 25 cepas diferentes de 

Acinetobacter sp. Este resultado concuerda con lo establecido por Dong y col. (2008), quienes 

indicaron que dicho gen estaría conservado a nivel de género. Sin embargo, la mayor 

homología de secuencia (99%) se obtuvo con A. calcoaceticus NCIB8250. Esta bacteria 

presenta un operón con siete marcos de lectura abierta (ORFs) codificantes de las enzimas 

fenol hidroxilasa y catecol 1,2-dioxigenasa (Ehrt y col., 1995). 

Por lo tanto, A. guillouiae presentaría genes codificantes para la enzima involucrada 

en la primera reacción de la vía de degradación de fenol. los resultados permitirían, además, 

establecer que esta bacteria posee la variante multicomponente de la misma. 

11.2.2. Estudio de la vía de degradación de catecol 

Un intermediario clave en el proceso enzimático de degradación de fenol es el catecol. 

La conversión de catecol a compuestos alifáticos que ingresan al metabolismo central del 
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carbono es mediada inicialmente por catecol dioxigenasas. Estas enzimas son capaces de 

catalizar la desaromatización del sustrato mediante la inserción de oxígeno molecular en el 

anillo aromático. De acuerdo al sitio de clivaje, las mismas pueden ser clasificadas como 

catecol 1,2 ó 2,3-dioxigenasas. 

Continuando con el estudio de los mecanismos involucrados en la degradación de 

fenol, se evaluó la capacidad de los ELC de A. guillouiae para biotransformar catecol a ácido 

cis-cis mucónico y acetaldehído 2-hidroximucónico, intermediarios clave de las vías orto y 

meta, respectivamente. 

La bacteria no presentó actividad catecol 2,3-dioxigenasa, pero sí fue capaz de oxidar 

catecol por la vía orto (tabla 11), coincidiendo con lo reportado para otras cepas de 

Acinetobacter. La actividad específica catecol 1,2-dioxigenasa registrada en extractos proteicos 

provenientes de células tratadas con fenol fue elevada (0,65 U/mg prot.), comparada con la 

reportada para otros microorganismos degradadores de fenol (Dong y col., 2008; Nagamani y 

col., 2009). Esa diferencia podría verse reflejada en la eficiencia degradativa de cada cepa. 

Tabla 11: Actividad catecol 1,2-dioxigenasa de extractos 
celulares de A. guillouiae sometido a diferentes tratamientos 

Tratamiento AE Catecol 1,2-dioxigenasa 
(U/mg prot.) 

Extracto de levadura (0,3%) NO 
Fenol (500 mg/1) 0,65 (± 0,03) 

Fenal (500 mg/1) Cr(V1) (10 mg/1) 0,33 (t 0,03) 
Fenol (500 mg/1) + Cr(VI) (25 mg/1) 0,19 (± 0,01) 

Los datos representan la media ± EE (n=9). ND: No detectada. 

En el presente trabajo también se pudo determinar que en A. guillouiae la actividad 

catecol 1,2-dioxigensasa sería inducible por fenol, ya que no se detectó dicha actividad en 

extractos provenientes de células creciendo en ausencia del compuesto. De acuerdo a Pradhan 

e Ingle (2007), las enzimas claves para la degradación de sustratos aromáticos son sintetizadas 

por los microorganismos sólo cuando tales sustratos están presentes en su medio de 

crecimiento. Además del fenol, los catecoles sustituídos y el benceno actuarían como 

inductores de la actividad catecol dioxigenasa (Guzik y col., 2011). 

Por otro lado, algunos iones metálicos pueden provocar cambios conformacionales 

sobre las enzimas, alterando su capacidad catalítica. En este sentido, varios investigadores han 

descripto la inhibición de la actividad catecol dioxigenasa por Zn2+, Co2+, Al3+, Cd2+ y Ni2f

(lwagami y col., 2000; Guzik y col., 2012). Por lo tanto, con el fin de evaluar el efecto del Cr(VI) 
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sobre la actividad enzimática de A. guillouiae, se incorporaron concentraciones de 10 y 25 mg/I 

del metal en su medio de cultivo. Los extractos proteicos de la bacteria creciendo en tales 

condiciones, presentaron una reducción significativa de la capacidad de oxidación de catecol. 

El impacto negativo del Cr(VI) sobre estas enzimas podría deberse a una alteración en el 

metabolismo celular generada por la toxicidad del compuesto sobre el microorganismo. Por 

otro lado, la presencia de cromato reductasas intracelulares podría constituir un problema 

adicional, debido a que las mismas catalizan la formación de Cr(III) a partir de Cr(VI). La forma 

trivalente del metal tiende a unirse a proteínas, provocándole daños estructurales y 

funcionales (Ramírez- Díaz y col., 2008). 

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en los ensayos de remoción detallados en 

el primer capítulo, la detección de productos de degradación por HPLC y la caracterización 

molecular y bioquímica de A. guillouiae, se podría inferir su capacidad para biotransformar 

fenol a ácido cis-cis mucónico, compuesto fácilmente metabolizable por las células que posee 

un importante interés comercial (Xie y col., 2014). 

Si se considera que no se detectó actividad catecol 2,3-dioxigenasa y que no hay 

información bibliográfica sobre determinantes genéticos de la meta fisión de catecol en el 

género Acinetobacter, es probable que el microorganismo en estudio no presente tal vía de 

degradación. 

La metodología empleada hasta el momento permitió dilucidar algunos procesos 

celulares desarrollados en las bacterias en estudio ante la presencia de los contaminantes. Sin 

embargo, quedan muchos interrogantes relacionados con mecanismos de ingreso y expulsión 

y efectos de la presencia simultánea de dichos compuestos sobre la remediación individual. 

Considerando que A. guillouiae fue la única cepa del cultivo mixto con capacidad de 

remediación simultánea se la seleccionó para continuar con la caracterización de tales 

mecanismos. Para ello, se utilizó como herramienta a la proteómica. 

11.3. Cambios en el proteoma de A. guillouiae en presencia de fenol 

11.3.1. Modificación en la expresión de enzimas implicadas en la oxidación de fenol 

y asimilación de carbono 

La exposición de A. guillouiae a fenol provocó la expresión diferencial de 55 proteínas, 

siete de ellas correspondieron a enzimas directamente implicadas en su degradación (tabla 

12). Las más sobre-expresadas fueron 3-oxoadipato CoA-transferasa (sub A), catecol 1,2-
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dioxígenasa y muconato cicloisomerasa. Este resultado confirma la capacidad de A. guillouiae 

para transformar fenol a través de la vía orto, como fue previamente demostrado. La proteína 

3-oxoadipato CoA-transferasa es una de las últimas enzimas en la vía de degradación de fenol 

y la más sobre-expresada en las condiciones evaluadas. La misma cataliza la transferencia de 

CoA desde una molécula de succinil-CoA, hacia la de p-cetoadipato para producir finalmente 

acetil-CoA y regenerar succinato (Santos y col., 2007). En el último paso interviene además una 

enzima tiolasa, cuya expresión no se modificó significativamente en las condiciones evaluadas. 

Tabla 12: Proteínas expresadas diferencialmente en presencia de fenol, 

implicadas en su orto-degradación. 

PROTEÍNA Código de acceso Pl PM (Da) Cambio de 
expresión (veces)* 

Fenol hidroxilasa gi I 2605613 4,69 39747 +6,6 
Fenol hidroxilasa, proteína P5 gi l 490859324 4,73 39756 +6,5 

Fenol hidroxilasa gil 490859323 5,51 13896 +8,4 
Catecol 1,2-dioxigenasa gil 490859513 4,87 34595 +14,3 

Muconato ciciolsomerasa 01490859524 5,52 39982 +17,8 
3-oxoadipato CoA-transferasa sub A gil 674995151 5,26 24326 +26,9 
3-oxoadipato CoA-transferasa sub B gil 674994779 4,89 23206 +2,0 

*Sobre-expresión (+) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la condición 
control. 

La información bibliográfica indica que el acetil-CoA producido a partir de la orto-

oxidación del catecol sería asimilado en el ciclo de Krebs. En base a esos antecedentes y a los 

resultados obtenidos, se esperaría una sobre-expresión de las enzimas involucradas en el ciclo 

de Krebs luego de la exposición de A. guillouiae a fenol. Sin embargo, contrariamente a lo 

esperado, las enzimas 2-oxoglutarato deshidrogenasa y succinil-CoA sintetasa, fueron sub-

expresadas; mientras que se duplicó la expresión de isocitrato liasa, clave en la derivación de 

sustratos hacia el ciclo del glioxilato (tabla 13). 

Las bacterias que catalizan la meta degradación de catecol asimilan carbono con un 

elevado rendimiento energético a través del ciclo del glioxilato, gracias a la liberación de un 

número sustancial de equivalentes de reducción durante el proceso (Jiang y col., 2004). Este 

ciclo permite generar succinato y malato sin pérdida de carbono en forma de CO2, alimentando 

al ciclo de Krebs y favoreciendo la formación de oxaloacetato, que es el principal sustrato de 

muchos procesos biosintéticos celulares (Kornberg, 1966). 
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En base a estos resultados, A. guillouioe degradaría fenol a través de la vía orto, pero 

asimilaría los productos de degradación de forma similar a las bacterias que presentan la vía 

meta, lo cual podría ser una estrategia de esta cepa para aumentar el rendimiento a partir de 

las fuentes de carbono incorporadas. Aunque este tipo de respuesta ante la exposición a fenol 

no ha sido descripta en otros microorganismos, sí se ha observado la derivación de 

metabolitos desde el ciclo de Krebs al del glioxilato, en bacterias creciendo en presencia de 

otros compuestos aromáticos (Qi y col., 2007; Wijte y col., 2011). De igual manera, Kornberg y 

Madsen (1957) indicaron que la activación del ciclo del glioxilato como vía auxiliar al ciclo de 

Krebs suele ocurrir cuando un microorganismo crece a expensas de más de una fuente de 

carbono, como ocurre en este caso, en el que A. guillouiae se cultivó en un medio con extracto 

de levadura y fenol. 

Tabla 13: Proteínas expresadas diferencialmente en presencia de fenol, implicadas en 
procesos de asimilación de carbono. 

Cambio de 
PROTEÍNA Código de acceso pi PM (Da) 

expresión (veces)* 
Isocitratollasa gi1490994972 5,34 59752 +1,9 

a—cetoglutarato deshidrogenasa gi1490855236 5,24 43528 -1,4 
Succinii-CoA sintetasa (sub (3) gi 1 490855232 4,91 41849 - 1,5 

*Sobre (+) o sub-expresión (-) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la 
condición control. 

La sobre-expresión de una flavoproteína involucrada en la transferencia de electrones 

desde el NADH hacia la cadena respiratoria, así como de la subunidad catalítica de la enzima 

ATP sintetasa, demuestran que la bacteria creciendo en presencia de fenol presentaría un 

metabolismo energético más activo que cuando lo hace en ausencia del contaminante (tabla 

14). Además, la inducción de 6,7-dimetil-8-ribitillumazina sintetasa y piridoxina/piridoxamina 

5"-fosfato oxidasa, enzimas asociadas a la síntesis de riboflavina y vitamina B6, 

respectivamente, sugiere la necesidad de sintetizar cofactores para las reacciones de óxido-

reducción celulares, tales como la oxidación de fenol y el metabolismo de carbohidratos 

(Belitsky, 2004). 
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Tabla 14: Proteínas expresadas diferencialmente en presencia de fenol, implicadas en 

procesos de transferencia de electrones y síntesis de cofactores. 

PROTEÍNA 
Código de 

acceso 
pl PM (Da) 

Cambio de 
expresión (veces)* 

ATP sintetasa (sub 0) g11490861379 5,07 50256 +4,0 
Flavoproteína de transferencia de electrones gil 490855183 4,99 31385 +19,0 

6,7-dimet11-8-ribitillumazina sintetasa gil 490856707 5,83 16363 +4,2 
Piridoxina/piridoxamina 5'-fosfato oxidasa gil 490856558 5,73 25599 +3,2 

*Sobre-expresión (+) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la condición 
control. 

En la figura 56 se indican las enzimas involucradas en la degradación de fenol y 

asimilación de carbono que se expresaron diferencialmente en respuesta al fenol en el 

proteoma de A. guillouiae. 
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Figura 56: Enzimas implicadas en la orto-degradación de fenol y reacciones de 
asimilación de carbono expresadas diferencialmente en A. guillouiae expuesto a fenol. 
En verde se indican las enzimas sobre-expresadas y en rojo las sub-expresadas en 
presencia del contaminante. 
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11.3.2. Cambios en el metabolismo lipídico 

Los resultados anteriores demostraron que el fenol incorporado en el medio de cultivo 

sería degradado por A. guillouiae y empleado en procesos celulares de asimilación de carbono. 

Sin embargo, no hay que perder de vista la naturaleza tóxica del compuesto para las 

estructuras celulares. Dicha toxicidad por lo general se correlaciona con su hidrofobicidad y 

con la capacidad de disolver membranas biológicas. En general, la presencia de fenol provoca 

un incremento en la fluidez de las membranas fosfolipídicas (Loffhagen y col., 2002). En este 

contexto, A. guillouiae mostró algunos resultados ambiguos en cuanto a la expresión de 

enzimas del metabolismo lipídico (tabla 15). Por un lado, se indujo la enzima acil-CoA 

sintetasa, implicada en la activación de ácidos grasos para su degradación, lo cual podría 

relacionarse con un efecto tóxico provocado por el fenol sobre la membrana pero, además, se 

incrementó la expresión de acetil-CoA carboxilasa, enzima regulatoria que transforma acetil-

CoA a malonil-CoA para iniciar la síntesis de ácidos grasos. A su vez, se redujo la expresión de 

la enzima oxoacil-ACP reductasa, involucrada en el proceso de elongación de la cadena 

carbonada de los ácidos grasos. 

Por otro lado, se observó una marcada sobre-expresión de la enzima metilisocitrato 

liasa, implicada en el ciclo del metilcitrato. La enzima 2-metilisocitrato deshidratasa también se 

sobre-expresó en presencia de fenol. Dicha vía suele activarse ante elevadas concentraciones 

de propionato, compuesto tóxico generado a partir de la 3-oxidación de ácidos grasos 

ramificados y de cadena impar. La detoxificación de propionato vía metilcitrato produce 

piruvato e intermediarios del ciclo de Krebs (Gould y col., 2006). 

Tabla 15: Proteínas expresadas diferencialmente en presencia de fenol, 
implicadas en el metabolismo lipídico. 

PROTEÍNA Código de acceso pi PM (Da) 
Cambio de 

expresión (veces)* 

Acil-CoA sintetasa gi1674994296 5,47 61810 +2,9 
Acetil-CoA carboxilasa gij 690996038 5,42 50820 +1,9 
Oxoacil-ACP reductasa gi 490861494 4,82 27142 -2,1 

Succinil-CoA:3-cetoacil-coenzima 
A transferasa (SCOT) (sub A) gi 490859391 4,91 25304 -6,7 

3-hidroxibutirato deshidrogenasa gi [ 674995203 5,61 27591 -3 
Metilisocitrato liasa gi1490858658 4,99 32621 +181 

2-metilisocitrato deshidratasa gi 1490860929 5,11 95978 +1,8 

*Sobre (+) o sub-expresión (-) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la 
condición control. 
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Las principales respuestas celulares ante la fluidificación de las membranas por el 

fenol, es la modificación de los ácidos grasos que componen las membranas, ya sea por 

incorporación de ácidos grasos de cadena corta, o de ácidos grasos insaturados en posición 

trans (Megharaj y col., 2011). Las modificaciones observadas en la expresión de enzimas del 

metabolismo de ácidos grasos en A. guillouiae podrían asociarse, entonces, con un proceso de 

reestructuración de las membranas fosfolipídicas provocado por el estrés oxidativo que genera 

el fenol (figura 57). 
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Figura 57: Enzimas implicadas en el metabolismo de AG y ciclo del metilcitrato 

expresadas diferencialmente en A. guillouiae expuesto a fenol. En verde se indican las 

enzimas sobre-expresadas y en rojo las sub-expresadas en presencia del contaminante. 

Por otro lado, entre los mayores reservorios celulares de energía de ciertos organismos 

procariotas, se encuentran los gránulos de poli (3 hidroxibutirato (PBH). Cuando las fuentes de 

energía exógenas se han agotado, las bacterias comienzan a utilizar estas reservas lipidicas, 

generando acetil-CoA, que posteriormente es internalizado en el ciclo de Krebs. En el 

proteoma de A. guillouiae creciendo en presencia de fenol se detectó una sub-expresión de 

dos enzimas esenciales para la degradación de PBH, succinil-CoA:3-cetoacil-coenzima A 
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transferasa y 3-hidroxibutirato deshidrogenasa. Estos resultados indicarían que la bacteria no 

necesita obtener energía adicional a partir de reservas celulares cuando crece en presencia de 

fenol como fuente de carbono. Esto último concuerda con la hipótesis anterior, que indicaba 

que los cambios detectados en el metabolismo de ácidos grasos estarían más relacionados con 

modificaciones estructurales, que con requerimientos energéticos. 

Los resultados obtenidos podrían sugerir, además, la presencia de alguna vía 

biosintética de PHB, lo cual constituiría otra interesante capacidad de este microorganismo, 

aprovechable desde un punto de vista biotecnológico. 

11.3.3. Enzimas implicadas en la asimilación de nitrógeno y metabolismo de 

aminoácidos 

Entre los cambios en el proteoma de A. guillouiae en respuesta al fenol, puede citarse 

también la disminución en la expresión de la proteína P111, proteína regulatoria del 

metabolismo del nitrógeno que activa o bloquea el ingreso de NH4 en las células, de acuerdo a 

los niveles de oxoglutarato y glutamina citoplasmáticos (Fernández-Reyes y col., 2009). Cuando 

existen limitaciones celulares de nitrógeno, la proteína P111 normalmente es sobre-regulada, al 

igual que la enzima glutamina sintetasa, causando la incorporación y asimilación de NH4 (Hu y 

col., 2005). La sub-expresión de ambas proteínas indicaría que la bacteria no presentó 

limitaciones nutricionales de nitrógeno mientras creció en presencia de fenol. 

Por otro lado, se detectaron modificaciones en el contenido celular de proteínas 

asociadas al metabolismo de los aminoácidos alanina (D-alanina-D-alanina ligasa), glutamato 

(imidazol glicerol fosfato sintetasa, glutamina sintetasa) y tirosina (dihidrodipicolinato 

reductasa, tirosil-tRNA sintetasa) (tabla 16). Este hallazgo tiene relación con el ya mencionado 

incremento en la biosíntesis celular a causa de la incorporación de fenol, efecto que se 

traduciría en un incremento en el metabolismo de aminoácidos. 

Además, las enzimas D-alanina-D-alanina ligasa, dihidrodipicolinato reductasa e 

imidazol glicerol fosfato sintetasa, están involucradas de diferentes maneras en la síntesis de 

peptidoglicano o de sus precursores. Si bien las respuestas microbianas más comunes ante la 

presencia de compuestos aromáticos consisten en la reestructuración lipídica o polisacarídica 

de sus membranas (Pessione y col., 2003), probablemente esta sobre-expresión de las enzimas 

implicadas en la síntesis de la pared celular tenga relación, además, con una adaptación de las 

envolturas celulares bacterianas ante la toxicidad del fenol. 



Resultados y discusión 133 

Tabla 16: Proteínas expresadas diferencialmente en presencia de fenol, 
implicadas en el metabolismo de nitrógeno. 

Código de acceso pi PM (Da) PROTEÍNA Cambio de 
expresión (veces)* 

Proteína P111 g11490863245 5,39 12198 -1,8 
Glutamina sintetasa gi 490862518 5,09 52387 -5,3 

D-alanina-0-alanina ligasa 01490856584 4,92 33574 +2,1 
lmidazol glicerol fosfato sintetasa gil 490954769 5,34 27311 +9,3 

Dihidrodipicolinato reductasa gi1490856795 5,54 28525 ++++ 

Tirosil-tRNA sintetasa 8i1490856878 5,37 44890 +1,5 
tRNA dimetilaliltransferasa gi1490858824 5,51 36182 +2,7 

*Sobre (+) o sub-expresión (-) de proteínas ante la exposición de la bacteria 
condición control 

a fenol, con respecto a la 

++++: Inducción total de la proteína en presencia de fenol. 

11.3.4. Modificación en la expresión de proteínas de membrana 

Las envolturas celulares bacterianas son las primeras estructuras que tienen contacto con los 

contaminantes y actúan como barreras para el ingreso y salida de los mismos hacia y desde el 

interior celular. Como se indicó previamente, en respuesta a la toxicidad generada por el fenol 

en el proteoma de A. guillouiae se observaron modificaciones tanto en el metabolismo de 

ácidos grasos, componentes mayoritarios de la membrana fosfolipídica, como en la síntesis de 

peptidoglicano. Además, la exposición al contaminante causó sobre-expresión de los péptídos 

componentes de ciertos transportadores de membrana, entre ellos, la proteína de unión al 

ATP, parte esencial de los transportadores del tipo ABC (Tabla 17). La familia ABC incluye 

transportadores tanto para la captura como para el eflujo de diversos sustratos, entre ellos 

azúcares, aminoácidos, iones, drogas, polisacáridos, proteínas y algunos antibióticos. Estos 

transportadores también han sido descriptos como herramientas que poseen los 

microorganismos tolerantes a compuestos aromáticos para expulsarlos de la célula y, de esta 

manera, reducir su toxicidad (Ramos y col., 2002). Por lo tanto, considerando la capacidad de 

estos complejos proteicos para movilizar diferentes sustancias desde y hacia el interior de la 

célula, se podría suponer que están implicados no sólo en la expulsión de fenol, sino también 

de algunos de los productos de su degradación. Esto podría explicar los resultados obtenidos 

en el capítulo anterior, cuando se detectó la presencia de catecol y ácido cis,cis-mucónico en el 

medio de cultivo durante el proceso de remoción de fenol. 

Otra de las proteínas de membrana sobre-expresadas en presencia de fenol fue la 

proteína 0mp38. La misma es del tipo OmpA, una familia de proteínas monoméricas 

localizadas en la membrana externa y detectadas también en A. calcoaceticus y A. 

radioresistens (Finkel, 2003). Hay evidencias de la implicancia de estas proteínas en la 
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emulsificación de compuestos aromáticos, lo cual incrementa su biodisponibilidad y favorece 

su incorporación intracelular (Pessione y col., 2003). Esto podría indicar que dicha porina 

tendría alguna función asociada con la incorporación de fenol en el interior de la célula. 

Por último, la porina OprB, inducible por glucosa, también fue sobre-expresada en 

presencia de fenol, contrariamente a lo descripto en otras bacterias, las cuales generalmente 

sub-expresan dicha proteína en presencia del contaminante (Shrivastava y col., 2011). Según lo 

descripto por Wylie y Worobec (1995), si bien esta proteína de membrana estaría fuertemente 

asociada al transporte de glucosa, también tendría capacidad para internalizar en la célula 

otros compuestos, mayormente aquellos que contienen grupos hidroxilos. En ese sentido, se 

podría suponer que el fenol sería interna lizado en las células a través de estos canales. 

Por lo tanto, el contenido intracelular de fenol y de sus productos de oxidación podría 

estar regulado a través de estas tres proteínas de membrana. Por un lado 0mp38 y OprB 

estarían involucradas en la incorporación del compuesto aromático, mientras que los 

transportadores del tipo ABC serían los encargados de expulsar los productos de degradación 

que se encuentren en exceso en el interior celular, y por qué no, el mismo fenol. Esta podría 

ser una estrategia de la bacteria para mantener baja la concentración de fenol intracelular y de 

esta manera, incrementar su tolerancia al mismo. 

Tabla 17: Proteínas de membrana expresadas diferencialmente en presencia de fenol. 

PROTEÍNA Código de acceso pl PM (Da) 
Cambio de 

expresión (veces)* 
Proteína de unión al ATP gil 490863632 5,42 56524 +2,2 

Proteína 0mp38 de memb. externa gi1490860976 5,70 37212 +2,7 
Porina OprB inducible por glucosa gi1490861972 4,57 47373 +2,3 

*Sobre-expresión (+) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la condición 
control. 

11.3.5. Cambios proteómicos asociados a los procesos de transcripción y traducción 

Las proteínas RNA polimerasa y Si, presente en la subunidad ribosomal 30S se sobre-

expresaron más de tres veces en presencia de fenol (tabla 18). Este resultado podría indicar un 

incremento en la capacidad de síntesis proteica en presencia del contaminante, lo cual sería 

lógico, considerando que muchas enzimas, fundamentalmente involucradas en la degradación 

de fenol, se sintetizaron en exceso cuando la bacteria creció en presencia del contaminante. 

Sin embargo, otras proteínas involucradas en la transcripción y traducción fueron sub-

expresadas. Entre ellas se puede mencionar el factor de elongación Tu, la proteína L9 de la 

subunidad ribosomal 50S y el factor de terminación NusA. Este comportamiento ha sido 

descripto en cepas de Acinetobacter resistentes a antibióticos que actúan a nivel de las 
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envolturas celulares, cuando crecen en presencia de los mismos (Fernández-Reyes y col., 2009; 

Chopra y col., 2013). Aparentemente, ciertas cepas de este género, tolerantes a compuestos 

químicos tóxicos, expresan de manera diferencial las proteínas implicadas en procesos de 

síntesis, a modo de mecanismo de defensa celular. Por lo general, este tipo de respuesta se 

expresa fenotípicamente con un incremento en el tiempo de generación y en la fase lag 

durante el crecimiento microbiano, características típicas del desarrollo de microorganismos 

en presencia de contaminantes ambientales (Fernández-Reyes y col., 2009). 

Tabla 18: Proteínas implicadas en procesos de transcripción o traducción, 
expresadas diferencialmente en presencia de fenol. 

Código de 
acceso 

pl PM (Da) PROTEÍNA 
Cambio de 

expresión (veces)* 

RNA polimerasa (sub. p) gil 490856432 5,40 152081 +3,9 
Proteína Si (sub ribosomal 30S) gi 490834779 4,97 61188 +3,5 

Factor de elongación Tu gi l691019727 4,99 41343 -2,2 
Proteína L9 (sub ribosomal 50S) gi1490857291 5,65 15716 -1,9 

Factor de terminación de la 
transcripción NusA 

gi I 490856294 4,45 54857 -2,4 

*Sobre (+) o sub-expresión (-) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la 
condición control. 

11.3.6. Modificación en la expresión de proteínas de respuesta al estrés 

El daño en la membrana ante la exposición a fenol, provoca la generación de estrés 

oxidativo que generalmente se correlaciona con la reducción en el transporte de electrones a 

través de la cadena respiratoria e incremento en el contenido celular de peróxido de 

hidrógeno, uno de los principales disparadores de la respuesta celular antioxidante 

(Domínguez-Cuevas y col., 2006). 

En cuanto a la respuesta antioxidante de A. guillouiae en presencia de fenol, se 

observó la sobre-expresión de una peroxidasa con elevada homología con AhpC (alquil 

hidroperóxido reductasa, subunidad C) (tabla 19). Esta proteína reduce peróxidos lipídicos y 

otros hidroperóxidos orgánicos producidos durante el estrés oxidativo a formas no tóxicas 

(Ochsner y col., 2001). La sobre-expresión de AhpC ha sido relacionada con un incremento en 

la tolerancia bacteriana a diferentes compuestos tóxicos, tales como peróxido de hidrógeno, 

cadmio y compuestos aromáticos. En el caso de A. calcoaceticus, por ejemplo, esta proteína 

actúa como importante antioxidante cuando la bacteria crece en presencia de tolueno y fenol 

(Santos y col., 2004). 
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Se conoce que otro de los daños que generan los compuestos aromáticos sobre las 

estructuras celulares, es el plegamiento erróneo de proteínas. Para contrarrestar tal efecto, 

una de las respuestas celulares más difundidas es la inducción de chaperonas relacionadas al 

estrés térmico (heat shock proteins) (Domínguez-Cuevas y col., 2006). En el caso de A. 

guillouiae, la chaperona DnaK fue sobre-expresada casi tres veces luego de la exposición a 

fenol, tal como ocurre en otros microorganismos de este género, expuestos a compuestos 

aromáticos (Benndorf y col., 2008). La sobre-expresión de DnaK demuestra la necesidad celular 

de proteger a las proteínas formadas ante procesos de agregación y desnaturalización, así 

como promover el correcto plegamiento y funcionalidad de las mismas. 

Finalmente, la proteína OsmC, generalmente inducida por estrés osmótico, fue 

también sobre-expresada en presencia de fenol. Esta chaperonina ha sido relacionada con 

procesos de defensa celular ante diferentes condiciones de estrés y por lo tanto, podría 

participar también en la respuesta antioxidante de A. guillouiae ante el estrés generado por 

fenol. Su sobre-expresión ha sido previamente reportada en otras cepas, creciendo en 

condiciones similares (Domínguez-Cuevas y col., 2006; Giuffrida y col., 2012). 

Dichas respuestas al estrés, así como el proceso de oxidación de fenol probablemente 

fueron regulados a nivel transcripcional por la proteína AraC, ya que esta proteína cumple un 

papel fundamental en la regulación de la respuesta a diferentes tipos de estrés en bacterias 

(Wang y col., 2014) y en A. guillouíae fue sobre-expresada casi 50 veces en presencia de fenol. 

Tabla 19: Proteínas involucradas en respuesta al estrés, expresadas 
diferencialmente en presencia de fenol. 

PROTEÍNA Código de acceso pi PM (Da) Cambio de 
expresión (veces)* 

Peroxidasa g11736606013 5,40 23992 +2 
Chaperona DnaK gi1491176517 4,73 69575 +2,9 
Proteína OsmC 8i1490856544 5,91 14891 +2,8 

AraC, regulador transcripcional gi1490856041 5,68 38534 +46 
*Sobre-expresión (+) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la condición 
control 

11.3.7. Proteínas implicadas en la tolerancia y/o remediación de otros compuestos 
aromáticos 

El estudio proteómico de A. guillouiae reveló su capacidad para la degradación 

enzimática de fenol a través de la vía orto. Considerando que el catecol, junto al 

protocatecuato, son los principales intermediarios formados en la mayoría de las vías 
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catabólicas de compuestos aromáticos, este resultado ya lo convierte en un interesante 

microorganismo para la remediación de compuestos aromáticos de diferente naturaleza (Yu y 

col., 2004). De manera adicional, se observó que el fenol estimularía la expresión de enzimas 

importantes en el catabolismo de otros compuestos aromáticos, tales como compuestos 

nitroaromáticos y flavonoides (tabla 20). Esta inducción enzimátíca por análogos estructurales 

ha sido detectada en diferentes microorganismos capaces de degradar compuestos de 

naturaleza aromática y suele emplearse como estrategia de pre-adaptación en 

biorremediación (Wenzel, 2009). 

La quercetin 2,3-dioxigenasa cataliza el clivaje del anillo del quercetin y otros 

flavonoides, para producir protocatecuato (Hirooka y col., 2010). Los flavonoides son 

importantes compuestos implicados en la señalización celular y en la interacción planta-

microorganismo. Aquellas bacterias capaces de degradar flavonoides, han sido señaladas como 

buenas candidatas para colonizar la rizósfera y por lo tanto, para ser aplicadas en procesos de 

fitorremediación asistida (Gerhardt y col., 2009). Las nitrorreductasas, por su parte, presentan 

un rol central en la activación de compuestos aromáticos nitrosustituídos para su 

biorremedación (Liu y col., 2007; Emptage y col., 2009). Este último resultado indicaría que A. 

guillouiae no sólo es capaz de degradar fenol a través de la vía orto, sino que además sería 

capaz de degradar compuestos aromáticos nitrosustituídos y policíclicos. Tal hallazgo genera 

nuevas perspectivas en cuanto a las potenciales capacidades biotecnológicas de esta cepa. 

Tabla 20: Proteínas implicadas en la degradación de otros compuestos 
aromáticos, sobre-expresadas en presencia de fenol. 

PROTEÍNA Código de acceso PI PM (Da) Cambio de 
expresión (veces)* 

Quercetin 2,3-clioxigenasa gil 736602565 5,08 35449 +2,4 
Quercetin 2,3-dioxigenasa gi I 490856510 5,27 31975 +6,7 

Nitroreductasa gi l 736609117 5,22 21835 +5,6 
*Sobre-expresión (+) de proteínas ante la exposición de la bacteria a fenol, con respecto a la condición 
control 

11.4. Modificaciones en el proteoma de A. guillouiae producidas por la exposición a 
Cr(VI) y fenol 

Cuando se expuso a la bacteria simultáneamente a Cr(VI) y fenol, la expresión de 

ciertas proteínas mantuvo el mismo comportamiento que cuando creció sólo en presencia de 

fenol. Sin embargo, se observaron modificaciones en la concentración relativa de otras 
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proteínas y enzimas, implicadas fundamentalmente en reacciones de óxido-reducción o en 

procesos de generación/mitigación de estrés oxidativo. 

11.4.1. Modificación en la expresión de enzimas implicadas en la oxidación de fenol 
y en la asimilación de sus productos de degradación 

La detección de las enzimas implicadas en la orto-degradación de fenol confirmó la 

capacidad de esta bacteria para biotransformar el compuesto en presencia de Cr(VI). Sin 

embargo, la expresión de la mayoría de esas enzimas fue significativamente inferior a aquella 

observada sólo en presencia de fenol, como se puede observar en la tabla 21. Esto 

seguramente se traduce en una menor actividad enzimática y una menor eficiencia en la 

degradación de fenol en presencia del metal. 

Tabla 21: Proteínas implicadas en la degradación de fenol expresadas diferencialmente entre 
los tratamientos con y sin los contaminantes. 

PROTEINA CM. Acceso 
DIferende de en:melón (veces) 

Fenol/ Cr(VI)+Fenol/ 
Control la) Control 

Cr(VI)+Fenol/ 
Fenol Id/

Fenol hidroxilasa (sub DMS oxigenasa) gi12605613 +6,6 +3,7 -1,7 
Fenol hidroxilasa (sub P5) gi1490859324 +6,5 +3,0 -2,1 
Fenol hidroxilasa gil 490859323 +8,4 SD -4,1 
Fenol hidroxilasa (sub P1) gi1490859317 SD +12,3 +11,3 
Muconato cicloisomerasa 1 gi 1490859524 +17,7 +12,7 SD 
Catecol 1,2-dioxigenasa g11490859513 +14,3 +8,9 -1,6 
3-oxoadipato CoA-transferasa (sub. A) gi1674995151 +26,9 +19,9 -1,3 
3-oxoadlpato CoA-transferasa (sub. 8) 8i1674994779 +2,0 +3,0 -1,4 
Muconolactona Delta-isomerasa g11490958629 SD +32,9 ++++ 

a Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 
b 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 
(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión; +4-14 inducción total; SD sin diferencias 

La fenol hidroxilasa ha sido descripta como una proteína multicomponente (Divari y 

col., 2003). La expresión diferencial de las subunidades P1 y P5 de dicha enzima en presencia y 

ausencia de Cr(VI) revela, tal vez, un mecanismo de adaptación ante la toxicidad del metal. El 

hallazgo más destacable en lo referente a las proteínas involucradas en la oxidación de fenol, 

es que la expresión de la enzima muconolactona delta isomerasa no se modificó 

significativamente en presencia de fenol con respecto al control, pero sí lo hizo cuando ambos 

contaminantes se incorporaron simultáneamente. Esto podría relacionarse con la etapa de la 
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remoción en la que se tomó la muestra para cada condición y con procesos tales como la 

regulación por sustrato/producto o conformación y estabilidad de la enzima en diferentes 

condiciones celulares. 

La diferencia en el contenido celular de esas enzimas provocó modificaciones en otros 

procesos asociados al metabolismo de carbono en A. guillouiae (tabla 22). Probablemente la 

degradación de fenol fue más lenta o menos eficiente en presencia de Cr(VI), produciéndose 

una menor concentración de acetil-CoA y succinato que ingresarían a las vías asimilatorias. En 

primer lugar, la enzima isocitrato liasa se mantuvo a niveles basales cuando ambos 

contaminantes fueron incorporados en el medio de cultivo. Por lo tanto, en presencia de Cr(VI) 

no se derivarían los intermediarios del ciclo de Krebs al ciclo del glioxilato, como ocurre sólo en 

presencia de fenol. Como se mencionó previamente, el principal objetivo de esta estrategia 

celular sería derivar los productos de degradación del compuesto aromático a procesos de 

síntesis de componentes celulares y no sólo a la producción de energía a través del ciclo de 

Krebs. Sin embargo, en presencia de Cr(VI) y fenol, las enzimas claves en los procesos 

descarboxilativos del ciclo de Krebs continuaron sub-expresadas y se observó la sub-expresión 

adicional de la enzima aconitato hidratasa. Es posible que ésta sea una estrategia celular para 

disminuir la transferencia de equivalentes de reducción a la cadena de transporte de 

electrones, proceso que puede potenciar el daño oxidativo generado por la mezcla de 

contaminantes a la cual fue expuesta la bacteria (Chutoam y col., 2013). Se trata de una 

reacción típica de muchos microorganismos expuestos a metales pesados (Yung y col., 2014). 

El incremento detectado en la expresión de la enzima succinato deshidrogenasa, que 

interviene en el ciclo de Krebs y cadena de transporte de electrones concuerda con esta 

hipótesis. Se ha indicado que los centros redox de esta enzima están organizados de manera 

tal que previenen la formación de EROS durante la oxidación de succinato a fumarato y la 

reducción de flavinas (Yankovskaya y col., 2003). 

Un efecto similar se produjo sobre las enzimas del ciclo del metilcitrato. Mientras que 

la metilisocitrato deshidratasa no se modificó en presencia de ambos contaminantes con 

respecto al medio control, la expresión de la enzima metilisocitrato liasa fue significativamente 

inferior a la alcanzada sólo en presencia de fenol. 

La disminución en el metabolismo energético celular en A. guillouiae durante la 

exposición simultánea a ambos contaminantes sería la responsable de la reducción en la 

expresión de enzimas implicadas en la transferencia de electrones y generación de ATP, tales 

como ATP sintetasa y flavoproteína de transferencia de electrones, con respecto a los 

resultados obtenidos sólo en presencia de fenol. 
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Tabla 22: Proteínas expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los 
contaminantes, implicadas en los ciclos de Krebs, glioxilato, metílcitrato y reacciones del 

metabolismo energético. 

PROTEÍNA CM. Acceso 

Diferencie de expresión 

Fenal/ Cr(V1)4-Fenol/ 
Control Control 

(veces) 

Cr(VI)+01F-erool/ 
Fen 

• Enzimas implicadas en el ciclo de Krebs y del glioxilato 

Isocitrato llasa g11490994972 +1,9 SO -2,8 
2-oxogiutarato deshidrogenasa g11490855236 -1,4 -2,1 SD 
Succinil-CoA ligasa 8i1490855232 1,5 -1,9 SD 
Succinato deshidrogenasa, Sub. Flavina 
Aconitato hidratasa 
Nucleosido difosfato kinasa 

g11490855242 
8i1490858864 
g11497798534 

SD 
SO 
SD 

+2,4 
-1,8 
4-4 

SD 
-1,9 
+2,2 

Piruvato deshidrogenasa (Sub. El) gi1493630557 SO +2,2 +1,8 

• Enzimas implicadas en el ciclo del metilcitrato 

Metillsocitrato liasa gi 1 490858658 -180 4-68 2,6 
2-metílisocitrato deshidratasa gi1490860929 +1,9 SD -1,9 

• Enzimas implicadas en el metabolismo energético y transferencia de electrones 

ATP sintetasa (Sub )I) 
Flavoproteina de transferencia de 
electrones 

gi 1 490861379 
gi 490855183 

+4,0 
+19,0 

+3,2 

4-6,8 
SO 
-2,8 

a Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 
C 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 
(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión; SD sin diferencias 

11.4.2. Modificación en la expresión de proteínas posiblemente implicadas en la 

reducción de Cr(VI) 

A lo largo de esta tesis doctoral se demostró la capacidad de A. guiflouiae para reducir 

Cr(VI) a Cr(III), probablemente a través de mecanismos catalizados por reductasas citosólicas 

dependientes de NADH. La técnica de 2D permitió identificar a la enzima ferredoxin-NADP 

reductasa (Tabla 23). Esta enzima pertenece a una familia de flavoproteínas solubles con 

capacidad para reducir Cr(VI) a Cr(III) generando diferentes concentraciones de flavin 

semiquinonas y Cr(V) como intermediarios transitorios de reducción, para finalmente formar 

Cr(III) (Ackerley y col., 2004). Muchas enzimas de este tipo reducen flavinas libres, que luego 

son las encargadas de transferir electrones al Cr(VI). La riboflavina es un ejemplo de esas 

flavinas implicadas indirectamente en el proceso de reducción (Suzuki y col., 1992). Esto 

explicaría el incremento en la expresión de la enzima riboflavina sintasa detectado en 

presencia del metal. 

Además, se ha asociado a la presencia de riboflavina con un aumento en la tolerancia a 

Cr(VI) en algunas cepas de levaduras. El Cr(VI) induce la formación de riboflavina y aquellas 
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levaduras flavinogénicas suelen ser más tolerantes al metal que las no productoras, sin 

embargo no se conoce demasiado de los mecanismos que incrementan la tolerancia y no hay 

reportes acerca de la sobreproducción de esta vitamina en bacterias ante la exposición a Cr(VI) 

(Viti y col., 2014). 

Tabla 23: Proteínas expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los 
contaminantes, posiblemente implicadas en la reducción de Cr(VI). 

PROTEÍNA 

Ferredoxin-NADP reductasa 
6,7-dimet11-8-ribltillumazin sintasa 
Riboflavina sintasa (Sub.a) 

Retirando de exprieMos SCIP) 
CM. Acceso  

Fenal/ CdVi»Filobli CrlVIKrbnoli 
Control 4ai Control  Fenol ld

gi1490859866 SD +2,1 +2,5 
g11490856707 +4,2 +3,4 SD 
gi1490863253 SD +2,4 +1,7 

a Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 
b 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 
C 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 
(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión; SD sin diferencias 

11.4.3. Expresión diferencial de proteínas asociadas al estrés oxidativo y respuesta 
antioxidante 

Si bien las cromato reductasas tienen una importante aplicación biotecnológica, son 

fuertes inductoras de estrés oxidativo y da'rio en diferentes componentes celulares, tales como 

ADN y proteínas. Por lo tanto, el efecto nocivo de la exposición de A. guillouioe a Cr(VI) y fenol 

sobre su proteoma probablemente tenga más relación con la producción de Cr(III) que con la 

forma hexavalente del ion. 

Las EROS generadas a partir de la reducción de Cr(VI) tienen entre sus principales 

blancos de acción, los dobles enlaces presentes en los ácidos grasos insaturados. En este 

aspecto, Kumar y col. (2012)a demostraron un incremento en la 13-oxidación de ácidos grasos 

insaturados como respuesta a la exposición a Cr(VI) y a la generación de EROS en la 

cianobacteria Chroococcus sp. El proceso de 13-oxidación ha sido, además, asociado con la 

síntesis de gránulos de PHB en otros microorganismos creciendo en presencia del metal, como 

un modo de "ahorro" de energía (Hu y col., 2005). El estudio proteómico de A. guillouiae 

permitió detectar el incremento en la expresión de algunas enzimas involucradas tanto en la 13 

oxidación, como en la síntesis de PHB (tabla 24). Entre ellas se puede mencionar a las enzimas 

piruvato deshidrogenasa, acil-CoA deshidrogenasa y 3-oxoacil-ACP reductasa. Además, tal 
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como ocurrió cuando el microorganismo sólo se expuso a fenol, ciertas enzimas que catalizan 

la degradación de los gránulos de PHB se encontraron sub-expresadas también ante la 

presencia simultánea de ambos compuestos (succinil-CoA:3-Cetoácido-Co A transferasa y 3-

hidroxibutirato deshidrogenasa). Este mecanismo ha sido descripto como una estrategia para 

reducir la generación de EROS cuando las bacterias se encuentran en condiciones de estrés. 

Tanto la P.-oxidación como la degradación de PHB producen Acetil-CoA, molécula que al 

ingresar al ciclo de Krebs genera NADH y FADH2 y por lo tanto, EROS a partir de la transferencia 

de electrones en la cadena respiratoria (Chutoam y col., 2013). 

Tabla 24: Proteínas expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los 
contaminantes, implicadas en el metabolismo lipídico. 

PROTEÍNA Cód. Acceso 
~ende 

Fenol/ 
Control 

de owneldn (veces) 

Cr(In)+Fenoii 
Control 114

Cr(VI)+Fenol/ 
Ferio! m

• Proteínas implicadas en el metabolismo de ácidos grasos (biosíntesis- oxidación) 

AcetII-CoA carboxllasa gi I 690996038 +1,9 +2,0 SO 
Acil-CoA sintetasa g11674994296 +2,8 +2,0 SD 

Acetato kinasa g11736601335 +2,6 +2,7 SD 
Acetil-CoA carboxilasa gi 490857748 SD -2,8 -2,1 

• Proteínas Implicadas en la síntesis/degradación de gránulos de PHB 

Piruvato deshidrogenasa 
Acil-CoA deshidrogenasa 
3-cetoacil-ACP reductasa 

gi l 493630557 
gi 1 736607308 
gil 490861494 

SD 
+1,9 
-2,1 

+2,2 
+2,0 
+2,4 

+1,8 
SD 

+5,2 
Succinil-CoA:3-Cetoácido-Co A transferasa 

(SCOT) 
gi l490859391 -6,7 -3,4 SD 

3-hidroxibutirato deshidrogenasa g11674995203 -2,9 -2,2 SD 
a 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 
b 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 
C 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 

(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión; SD sin diferencias 

La figura 58 demuestra la relación entre los procesos de 13-oxidación y biosíntesis de 

AG con el de producción de PHB, destacándose las enzimas expresadas diferencialmente en A. 

guillouiae en presencia de Cr(VI) y fenol. 
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Figura 58: Enzimas implicadas en el metabolismo de AG y la síntesis y degradación de PHB 
expresadas diferencialmente en A. guilloulae expuesto a Cr(VI) y fenol. En verde se 
indican las enzimas sobre-expresadas y en rojo las sub-expresadas en presencia de los 
contaminantes. 

Además de estos cambios, la incorporación de Cr(VI) en el medio de cultivo de A. 

guilloulae provocó un incremento en el contenido celular de las enzimas D-arabinosa 5 fosfato 

isomerasa y UDP-glucosa 4-epimerasa, asociadas con la síntesis de lipopolisacáridos (LPS) 

(tabla 25). Los LPS se encuentran entre los principales constituyentes de la membrana externa 

y presentan elevada capacidad para quelar iones metálicos. Por ejemplo, en algunas cepas de 

P. putida y P. aeruginosa, la adsorción de Cu(II) y Cr(VI) se favoreció por un incremento en el 

contenido de LPS en la superficie celular (Kilic y col., 2010). Por otra parte, las proteínas de 

membrana externa, tales como OmpA, han sido asociadas con el tráfico de LPS hacia el 

exterior de la célula (Bulieris y col., 2003). Esto permitiría justificar el incremento en la 

expresión de la proteína 0mp38, una proteína tipo OmpA, que se observó cuando A. guillouiae 

creció en presencia de Cr(VI) y fenol, con respecto al crecimiento sólo con fenol. Existen 

algunas especulaciones que sugieren que el incremento en la producción de LPS y la 

consecuente unión de Cr(VI) ocurren incluso antes del ingreso del metal a la célula, desde que 



Resultados y discusión 144 

el Cr(VI) es sensado por las proteínas presentes en la envoltura celular (Kilig y col., 2010). Otra 

proteína de membrana externa sobre-expresada en presencia de Cr(VI) y fenol fue OmpW. 

Esta pari a normalmente se induce en respuesta al estrés, aunque su función ante tales 

procesos no se conoce con claridad (Asakura y col., 2008). 

Es importante destacar que no se detectó ninguna proteína de membrana con 

homología a transportadores tipo ChrA en el proteoma de A. guillouiae creciendo en presencia 

de Cr(VI). Esto coincide con los resultados negativos obtenidos al intentar amplificar genes 

codificantes para tal proteína en su genoma. Por lo tanto, se podría suponer que esta bacteria 

no presenta bombas de eflujo como mecanismo de defensa contra el metal. 

Tabla 25: Proteínas de membrana o implicadas en el metabolismo de sus componentes, 
expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los contaminantes. 

Offerenda de expresten (veces) 
PROTEÍNA Ud. Acceso 

Fenal/ 
Control 

Cr(V1I+Fenol/ 
Control lb}

Cr(V1)+fenol 
/Fenol (`) 

• Proteínas implicadas en la síntesis de lipopolisacáridos 

D-arabinosa 5-fosfato Isomerasa 811490862304 SO +2,4 +1,5 
UDP-glucosa 4-epimerasa gi1490961831 SD +3,6 +3,7 

Proteínas transportadoras 

Proteína de membrana externa 0mp38 
Proteína de membrana externa OmpW 

Proteína de unión al ATP 

gil 490860976 
1411514347513 
g11490863632 

+2,7 
SO 

+2,2 

+5,6 
+6,3 
+1,7 

+3,5 
+4.4 
-1,3 

Porina 0pr8 g11490861972 +2,3 SO -1,8 
a 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 
b 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 

(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión; SD sin diferencias 

Como se mencionó anteriormente, cuando el Cr(III) se compleja con moléculas 

orgánicas, tales como NAD+, tiene capacidad para crear aductos en el ADN y desestabilizarlo. 

Cuando eso ocurre, suele inhibirse la replicación y acumularse ADN de cadena simple. Esto 

genera la activación de la respuesta SOS, mediada por la proteína RecA (Courcelle y col., 2001). 

La sobre-expresión de RecA en A. guillouiae (tabla 26), indicaría daño en su ADN y la activación 

de mecanismos para mitigarlo. Además, la exposición al metal causó la alteración en el 

contenido celular de proteínas implicadas en procesos de transcripción y traducción (tabla 26). 

En ese contexto, se observó la expresión diferencial de distintas subunidades de las proteínas 

ribosomales 50 y 30 S, así como la sub-expresión de la subunidad beta de la enzima ARN 
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polimerasa y proteínas implicadas en la transcripción. Esto concuerda con estudios previos que 

relacionaron la exposición bacteriana a Cr(VI) con un inevitable impacto sobre los procesos de 

transcripción y traducción (Wang y col., 2014). 

Tabla 26: Proteínas expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los 
contaminantes, implicadas en procesos de replicación, transcripción y traducción. 

Lao,. PROTEÍNA Cód. Acceso 

• Proteínas Implicadas en el sistema de reparación SOS 

Recombinasa A (RecA) 

Diferende de expresión (veces) 

Fenal/ Cr(VI)+Fenol/ Cr(VI)+Fenol/ 
Control (.1 Control Ib Fenol 1' )

g11490857713 SO 

• Proteínas implicadas en procesos de transcripción y traducción 

ARN polimerasa (Sub. (3) gi (497799882 SD 
ARN polimerasa (Sub. 13) gi I 490856432 +3,8 

Factor de terminación de la transcripción g11490856294 -2,4 
NusA 

Regulador transcripcional gi) 490859097 SD 
Proteína accesoria de la transcripción gi 490863328 SO 

Sub. ribosomal 30S (Prot Si) gil 490834779 +3,5 
Sub. ribosomal 505 (Prot L9) gil 490857291 -1,9 

Factor de elongación Tu gil 490856294 -2,2 
5.-nucleotidasa surE gi 490859229 -2,2 

+3,1 +1,7 

+2,2 SD 

-2,7 SD 

-2,3 
-7,0 
+5,1 
-40,9 
-2,6 

-1,9 
-8,4 
+1,4 
-21,7 

SD 
-1,9 SO 

a Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 
b Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 
Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 

(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión; SD sin diferencias; (--) represión total 

La activación de la respuesta enzimática antioxidante es una de las estrategias 

celulares más estudiadas, que le permite a las bacterias hacer frente al estrés generado por las 

EROS formadas a partir de la reducción de Cr(VI) a Cr(III). Entre las enzimas con mayor 

capacidad antioxidante se encuentran las peroxidasas, catalasa y superóxido-dismutasa 

(Ramírez-Díaz y col., 2008). En este caso, la exposición de A. guillouiae a Cr(VI) y fenol, provocó 

la sobre-expresión de las enzimas peroxidasa y alquil hidroperóxido reductasa (tabla 27). 
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Tabla 27: Proteínas expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los 

contaminantes, implicadas en la respuesta antioxidante y defensa contra el estrés celular. 

PROTEiNA 
Offerenda de expresión (veces) 

Cód. Acc 
Fenol/ Cr(VI)+Fenol/ Cr(VI)+Fenol/ 

Control III Control ibl Fenol 
Peroxidasa gi l 736606013 +2,0 +3,0 +1,4 

Alquil hidroperóxido reductasa (Sub. C) gi l 490859781 SO +2,4 +1,5 
Piridina nucleótido disulfuro oxídorreductasa gil 490864439 SO +2,5 +2,1 
Chaperana HscA, de ensamblaje de proteínas 

con Fe-S 
gi 490858594 SD 

el tratamiento con fenol y el control; 

+2,5 +2,5 

a Diferencia en la expresión de cada proteína entre 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre 
C 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre 
(+): sobre-expresión 

el tratamiento con Cr(VI)+fenol y el control; 

ambos tratamientos. 

Además, se registró un incremento en la expresión de una enzima de tipo piridina 

nucleótido disulfuro oxidorreductasa, familia de flavoproteínas que transfieren electrones 

entre nucleótidos piridínicos y compuestos tipo tiol. Las enzimas lipoamida deshidrogenasa, 

glutatión reductasa y tiorredoxina reductasa, de crucial importancia en la detoxificación de 

EROS, se clasifican en dentro de este grupo de flavoproteínas (Lu y Holmgren, 2014). Este 

resultado sugiere el desarrollo de una respuesta antioxidante dependiente de moléculas tipo 

tiol en A.guillouiae expuesto a Cr(VI) y fenol. El aumento detectado en la concentración de 

enzimas asociadas con el metabolismo del tiol cisteína y de L-glutamato, ambos componentes 

del GSH, concuerda con esa suposición (tabla 28). 

Las enzimas sobre-expresadas S-adenosilmetionina sintetasa, homocisteína 

metiltransferasa y metionil-tARN formiltransferasa regulan la concentración intracelular de 

cisteína y metionina (tabla 28). Se conoce que la presencia de esos aminoácidos impacta 

positivamente en la tolerancia bacteriana a Cr(VI), no sólo por la capacidad antioxidante de la 

cisteína, sino también por su actividad como regulador del ingreso de sulfato al interior celular. 

Según algunos autores, al aumentar la concentración de esos aminoácidos azufrados, se 

limitaría la incorporación sulfato y, de forma indirecta, el ingreso de Cr(VI) a través de los 

mismos transportadores (Decorosi, 2010; Viti y col., 2014). Además, la metionina cumple un 

importante rol en la protección estructural de las proteínas bacterianas ante la presencia de 

metales pesados (Davies, 2000; Hu y col., 2005). Aquellos residuos de metionina expuestos 

superficialmente funcionarían como eficientes secuestradores de oxidantes antes que éstos 

ataquen residuos proteicos críticos para su estructura o función (Levine y col., 1996). Por 

último, y continuando con el desarrollo de mecanismos de protección celular contra el estrés 
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causado por Cr(VI), se detectó un incremento significativo en la expresión de la chaperona 

HscA (tabla 27), que participa en el ensamblaje de proteínas con centros de hierro-azufre, tales 

como ferredoxinas y metaloproteínas, fuertemente implicadas en procesos de óxido-

reducción (Tapley y col., 2004). 

Tabla 28: Proteínas expresadas diferencialmente entre los tratamientos con y sin los 
contaminantes, implicadas en el metabolismo de aminoácidos. 

PROTEÍNA Cód. Acceso 

• Proteínas implicadas en el metabolismo del glutamato 

Glutamina amidotransferasa 

Muenda de expenlón (veces) 

Fenol/ Cr(VI)+Feno/ Cr(VI)+Feno/ 
Control III Control 1/1 Fenol 

gi1736601993 SO +1,9 +1,8 
Giutamina sintetasa gi1490862518 -5,3 -2,2 -2,0 

Glucosamina-fructosa-6-fosfato gi 1490856717 50 +3,9 50 
aminotransferasa 

Fosforibosil Formilglicinamidina sintetasa gi1490960834 SD -2,4 -1,8 

• Proteínas implicadas en el metabolismo de clstelna y metionina 

S-adenosílmetionina sintetasa gi1497799882 SD +3,2 +4,0 
Metionil-tARN forrniltransferasa gi (490856432 SD +2,7 SO 

Homocisteína metiltransferasa gil 490856294 5D +4,0 +2,2 
Histidina amonio-liasa gi1490859097 SD -4,6 SO 

5-Metiltetrahidropteroil triglutamato gil 490863328 SD +2,7 +2,0 
homocisteína metiltransferasa 

a Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con fenol y el control; 
b 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre el tratamiento con Cr(VI)+fenot y el control; 

Diferencia en la expresión de cada proteína entre ambos tratamientos. 

(+): sobre-expresión; (-) sub-expresión. 



Capítulo IV 

Conclusiones y perspectivas. 

111 



Conclusiones y perspectivas 148 

Los efluentes de una curtiembre local, descargados a un cuerpo de agua natural de la 

provincia de Córdoba, presentaron elevado contenido de fenoles y materia orgánica 

degradable, además de alteraciones en algunos parámetros físico-químicos que no se 

ajustaron a las reglamentaciones vigentes en nuestro país para aguas industriales. Asimismo, 

los sedimentos del canal de vertido de la curtiembre mostraron concentraciones de Cr que 

excedieron ampliamente los límites máximos permitidos por la legislación nacional. 

A partir de esos sedimentos industriales se aislaron microorganismos tolerantes a 

Cr(VI) y fenol, entre los que se seleccionó un cultivo mixto denominado SFC 500-1 que 

presentó, además, elevado potencial para la remoción de esos compuestos. Dicho cultivo 

bacteriano removió concentraciones de Cr(VI) cercanas a 35 mg/I y creció en presencia de 

fenol hasta 1000 mg/I, compuesto que degradó completamente a elevada velocidad en medios 

de crecimiento nutricionalmente diversos. 

El empleo de técnicas bioquímicas y moleculares permitió identificar a las cepas que 

componen el cultivo mixto como Acinetobacter guillouiae SFC 500-1A y Bacillus sp. SFC 500-1E. 

Ambas cepas fueron capaces de remover Cr(VI) y crecer en presencia de fenol, pero sólo A. 

guillouiae degradó fenol, con una eficiencia similar a la del cultivo mixto. Sin embargo, este 

último tendría mayor capacidad para remover simultáneamente Cr(VI) y fenol que la cepa 

aislada, motivo por el cual resultó más atractivo para ser empleado en ensayos de co-

remediación de esos contaminantes. 

El potencial de remoción simultánea de SFC 500-1 dependió fuertemente del medio de 

cultivo empleado, siendo el Cr(VI) el compuesto limitante en el proceso. En medios nutritivos, 

la remoción del metal fue elevada, pero disminuyó significativamente cuando el fenol se 

adicionó como única fuente de carbono. No obstante, es destacable la eficiencia del cultivo 

mixto para co-remediar ambos contaminantes en un efluente de curtiembre, en presencia de 

flora nativa y probablemente otros contaminantes generados durante el curtido. Además, en 

un medio nutritivo óptimo para su desarrollo (TV), SFC 500-1 toleró 12 combinaciones 

diferentes de ambos contaminantes y redujo hasta 23 mg/I de Cr(VI) durante la degradación 

total de 750 mg/I de fenol en menos de 120 horas. Esta elevada tolerancia, sumada a su 

habilidad para remover dichos compuestos en forma simultánea en un amplio rango de pH, 

temperatura y velocidades de agitación, son características ventajosas del cultivo bacteriano 

para su futura aplicación en el tratamiento de efluentes industriales, que presentan 

fluctuaciones periódicas en su composición, carga de contaminantes y propiedades físico-

químicas. 

Si bien SFC 500-1 demostró una interesante versatilidad frente a diferentes 

condiciones de cultivo cuando se trabajó con pequeños volúmenes de soluciones 
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contaminadas, su aplicación a escala piloto requirió una nueva optimización de los parámetros 

de trabajo. La remoción simultánea de Cr(VI) y fenol en un reactor de tanque agitado dependió 

significativamente de la velocidad de agitación y la aireación aplicadas al sistema, y fue 

máxima cuando el reactor se operó a 300 rpm y 1 vvm. Bajo esas condiciones, el cultivo mixto 

requirió casi el doble de tiempo para alcanzar iguales valores de remoción que en Erlenmeyers. 

Tanto en el reactor como en Erlenmeyers, el proceso de remoción provocó una alcalinización 

del medio de reacción, que estaría relacionada con la reducción de Cr(VI) a Cr(III) y su posible 

interacción con componentes del medio de cultivo. El Cr(III) formado durante la reducción no 

sólo fue liberado al medio sino que además se asoció a la biomasa bacteriana. 

La inmovilización celular en una matriz de Ca-alginato resultó ser una estrategia útil 

para mejorar la eficiencia de remoción simultánea del cultivo mixto en medios con escaso 

contenido de nutrientes. Las bacterias inmovilizadas alcanzaron mayores porcentajes de 

remoción de Cr(VI) y degradaron fenol más rápidamente que las células libres. Además, 

toleraron hasta 1500 mg/I de fenol y lo removieron completamente en presencia de Cr(VI), 

mientras que las células libres no se desarrollaron con esa concentración del contaminante. La 

posibilidad de reutilización durante cinco ciclos de remoción y de almacenamiento prolongado 

son otras importantes características de SFC 500-1 inmovilizado. 

El cultivo mixto encapsulado en Ca-alginato redujo Cr(VI) a Cr(III) y degradó fenol 

formando como intermediarios catecol y ácido cis,cis-mucónico, que se liberaron parcialmente 

al medio de cultivo, donde permanecieron durante tiempo variable para luego ser re-

internalizados o bien degradados extracelularmente. 

La presencia de productos de remoción de Cr(VI) y fenol fue una clara evidencia de la 

capacidad de las bacterias que componen el cultivo mixto, para remediar soluciones 

contaminadas con esos compuestos. Sin embargo, se desconocían sus mecanismos de 

tolerancia y detoxificación. Nuestros resultados aportaron nuevos conocimientos sobre dichos 

mecanismos, los cuales variaron de acuerdo a la cepa en estudio. Mientras que Bacillus sp. 

utilizaría bombas de expulsión tipo ChrA como estrategia para eliminar el Cr(VI) del interior 

celular, A. guillouiae no tendría codificantes genéticos de ese tipo de proteínas 

transmembrana. En cuanto a la capacidad para reducir Cr(VI), ambas bacterias presentaron 

cromato reductasas dependientes de NADH. En el caso de A. guillouiae, de localización 

citoplasmática y activadas en presencia de Cr(VI). Las cromato reductasas de Bacillus sp., por el 

contrario, mostraron actividad constitutiva y se encontraron tanto en la fracción de membrana 

como en citosol. 

Se demostró que A. guillouiae degradaría fenol mediante fenol hidroxilasas y la orto 

degradación de catecol, catalizada por enzimas inducibles por dicho contaminante. El 
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compuesto ingresaría a las células a través de proteínas de membrana externa tipo OmpA y los 

productos de oxidación serían metabolizados a través del ciclo de Krebs y del glioxilato para 

producir biomasa y energía. La toxicidad del fenol causaría, además, la reestructuración en las 

membranas lipídicas, alteración en procesos de transcripción y traducción e inducción de 

sistemas antioxidantes. La comparación de esta información con la obtenida frente a la 

presencia adicional de Cr(VI) permitió establecer que dicho metal causaría una disminución en 

la expresión de enzimas implicadas en la degradación de fenol, así como una activación en la 

respuesta antioxidante, sistema 505 y mecanismos de protección de proteínas. Tal respuesta 

sería provocada por el estrés oxidativo generado por la reducción de Cr(VI) (posiblemente 

catalizada por una ferredoxina NADP reductasa) y el daño celular ocasionado por la presencia 

de Cr(III). 

La siguiente figura resume los principales hallazgos y aportes de esta tesis. 
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Considerando la hipótesis planteada originalmente y el conjunto de los resultados 

obtenidos, se propone al cultivo mixto SFC 500-1 como un sistema biológico adecuado para 

ser aplicado en el tratamiento de soluciones o efluentes contaminados con Cr(VI) y fenol, ya 

sea utilizando células libres o inmovilizadas. Entre sus principales potenciales se pueden 

mencionar su importante versatilidad metabólica en diferentes condiciones de cultivo, así 

como la capacidad de las cepas que lo componen para biotransformar eficientemente esos 

contaminantes en compuestos menos tóxicos. 

Como ocurre en todo trabajo de investigación, a partir de los conocimientos adquiridos 

se generan nuevos interrogantes y perspectivas futuras, que implican, entre otros aspectos, el 

estudio de la eficiencia de remediación in situ de SFC 500-1, como así también la evaluación 

integral de los efluentes pre y post remoción. 

En cuanto al análisis molecular, sería interesante profundizar en el conocimiento de los 

mecanismos que le permiten a Bacillus sp. tolerar fenol y detoxificar Cr(VI) y comprender de 

qué forma el metal interactúa con la biomasa, como método de remediación y apuntando a 

una posible recuperación del mismo. Por último, la identificación y caracterización de las 

enzimas implicadas en la remediación de Cr(VI) y fenol resultaría interesante no sólo para su 

aplicación en la detoxificación de ambos contaminantes, sino también para la producción 

industrial de metabolitos y el aprovechamiento de su capacidad catalítica en el área de la 

medicina, frente a sustratos alternativos. 
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