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RESUMEN

Los hidrocarburos aromdticos policiclicos {(HAPs) constituyen uno de los grupos de
contaminantes mds comunes en el medioambiente. La presencia de HAPs en los
suelos, como consecuencia de las diversas actividades industriales desarrolladas
por el hombre, contituye un grave problema para humanos, animales y plantas,
debido a los efectos téxicos, mutagénicos y carcinogénicos mostrados por este tipo
de compuestos. En respuesta a los serios problemas de contaminacién de suelos
originados, se han desarrollado numerosos métodos de remediacion que traten de
paliar esta situacién.

En la dltima década, la biorremediacién se ha utilizado frecuentemente para la
recuperacion de emplazamientos contaminados por HAPs. Sin embargo, a pesar
de ser una de las técnicas mas atractivas y de menor coste, la presencia tras el
tratamiento de una fraccidén de contaminante resistente a la biodegradacién, es
uno de los principales factores que hace que en la practica la biorremediacién no
sea un fratamiento totalmente efectivo. En la mayoria de los casos, la persistencia
de los HAPs en el suelo es debido, entre otras causas, a la baja biodisponibilidad de
estos compuestos para la degradacién bacteriana, causada por su lenta desorcion
desde la matriz del suelo y su baja solubilidad en la fase acuosa.

En este trabajo de investigacion se ha propuesto la aplicacién de tensioactivos no
iénicos {Tritdn X-100, Brij 30 y Brij 35) en la biorremediacion de un suelo contaminado
con HAPs, con el fin de aumentar la biodisponibilidad de dichos contaminantes y
reducir su fraccién resistente a la degradacién bacteriana.

Fue necesario el estudio de las caracteristicas fisico-quimicas de los tensioactivos
ensayados, su adsorcidn en el suelo, asi como sus interacciones con la poblacién
bacteriana (autéctona e inoculada) responsable de la degradacién de los HAPs,
para el establecimiento de las condiciones experimentales éptimas para la
biodegradacién. La biodisponibilidad de los HAP, puede ser determinada medianie
la cinética de desorcidon con Tenox® de dichos compuestos del suelo. E
comportamiento bifdsico observado en la desorcidn de los HAPs desde ia matriz del
suelo (una primera etapa de desorcién rdpida, seguida de una segunda etapa de
desorcidn lenta), fue similar al obtenido durante los ensayos de biodegradacion.
Este comportamiento sugiere que Ila causa mds probable de la bdja
biodegradacion de los compuestos es debida a su lenta desorcién y no debida a
factores microbiolégicos. La degradaciéon parcial de los HAPs mas pesados, como
benzo(a)pireno, observada en los ensayos de biodegradacién, demosiré que a
pesar de lo lenta desorcidn de estos compuestos, la poblacidn bacteriana
autdctona fue capaz de biodegradarlos lentamente mediante cometabolismo.

La cinética de desorcidn de los HAPs en presencia de tensioactivos ocurrié de
forma bifésica lo cual también se observé tanto en la desorcién con Tenax como
en la biodegradacién. Los HAPs de menor peso molecular, tales como fluoreno y
fenantreno, se desorbieron a la fase acuosa practicamente en su totalidad en
presencia de tensioactivos en concentracién muy superior a su CMC. Se observd
que la extensiéon y velocidad a la gue se produjo la desorcién de los HAPs dependid
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en gran medida del tensioactivo presente en la suspension, de su concentracion,
asi como de su mecanismo de interaccién con la matriz del suelo.

Ensayos realizados con sistemas de suelo en suspension inoculados y en presencia
de los tensioactivos Tritdn X-100, Brij 30 y Brij 35, en varios rangos de concentracién,
maostraron que los tensioactivos pueden interaccionar con la poblacién microbiana
responsable de la degradacién de forma diferente, llegando incluso a inhibir la
mineralizacién de los HAPs. En los ensayos realizados, fueron los tensioactivos Tritén
X-100 y Brij 35 los gue aumentaron considerablemente las tasas mdximas de
mineralizacién de los HAPs. Sin embargo, solo la presencia de Brij 35 en el sistema
redujo en gran medida la fraccién resistente a biodegradacién de aquellos HAPs
capaces de ser degradados por la poblacién bacteriana inoculada (fenantreno,
fluoranteno y pireno). El hecho de que la totalidad de fenantreno y de pireno
fueran biodegradados confimé que efectivamente el paso limitante en la
biodegradacién de los HAPs es la baja biodisponibilidad de dichos compuestos. La
utilizaciéon de tensioactivos no tdxicos a concentraciones supetriores a su CMC, es
una buena alternativa para aumentar el reparto de dichos compuestos en fase
acuosa, facilitando asi su biodegradacién.

El seguimiento de la poblacién bacteriana mediante técnicas de andlisis molecular
[PCR y DGGE) mostrd que la presencia del tensioactivo Brij 35 en el suelo, ademas
de aumentar la biodisponibilidad de los HAPs en la fase acuosa provocaba el
crecimiento de la poblacién bacteriana de Mycobacterium inoculada.

La principal contribucién del frabajo que se presenta en esta Tesis Doctoral es la
demostracion de que, mediante tensioactivos no téxicos y biodegradables, es
posible movilizar la fraccion de HAPs de desorcion lenta, haciéndola mds
biodisponible para las poblaciones degradadoras. Por tanto, la adecuada eleccion
de un tensioactivo, de su concentracién, asi como de la especie bacteriana copaz
de degradar los HAPs presentes en el suelo en presencia de tensioactivos, son sin
lugar a dudas, los factores mds importantes a tener en cuenta a la hora de aplicar
técnicas de biorecuperacién en un suelo contaminado por HAPs
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Infroduccion

1.1 INTRODUCCION.

El interés del ciudadano por el medio ambiente ha ido creciendo desde el Ultimo
cuarto del siglo XX hasta nuestros dias, conforme hemos ido tomando conciencia
de que los recursos de la biosfera son limitados, y que por tanto es imprescindible su
buena gestidén para garantizar la supervivencia del hombre en este planeta.
Algunas de las posibles soluciones, para gestionar de forma sostenible el medio
ambiente, pasan por el desarrollo de nuevas tecnologias. En los Ultimos afios,
muchos paises europeos, asi como del resto del mundo, han coincidido en el
hecho de afrontar el serio problema de la degradacion de los suelos y de sus aguas
subterrdneas. El término suelo puede ser definido como la capa superior de la
corteza termestre, situada entre el lecho rocoso y la superficie, compuesta de
particulas minerales, materia orgdnica, agua, aire y organismos vivos. El suelo
constituye la interfase entre la tierrq, el aire y el agua, lo que le confiere capacidad
de desempefar tanto funciones naturales como de uso. En el caso de la
descontaminacién de suelos es habitual el empleo de tecnologias basadas en
procesos fisico-quimicos pero cada vez es mds generdlizado el empleo de
bioprocesos entre los que caben destacar la biorrecuperacién, principalmente por
su bagjo coste.

La situacién actual de los suelos es el resultado de mds de 150 afios de actividad
industrial, desarrollada con una concienciacidén ambiental limitada, y que ha
provocado que, por ignorancia o falta de recursos, se hayan vertido grandes
cantidades de contaminantes al ambiente. Este deterioro, ha sido la voz de alarma
que ha despertado la preocupacién de los dirigentes sobre las medidas que hay
que plantear para preservar algunos recursos bastante escasos en determinadas
ocasiones. Los problemas de contaminaciéon de terrenos y aguas subterrdneas a
gran escala, son las consecuencias directas del desarrollo de nuestra moderna
sociedad industridlizada. Desde 1962, los ingenieros, cientificos y el pUblico, han
venido adquirendo un mayor conocimiento sobre los efectos, dificimente
detectables, que una exposicidn prolongada a compuestos téxicos, presentes en el
medio ambiente, tiene sobre todas las formas de vida. Desde comienzos del siglo
XX, los ingenieros medioambientales y los cientificos han ampliado
ininterumpidamente su campo de actuacion, desde [a provisidn de aguas limpias,
fiables y estélticamente agradables destinadas al consumo y el tratamiento de
aguas residuales para la proteccidn de la salud humana, hasta la inclusién de
mejoras de los medios acudticos y atmosféricos y, recientemente, de la
regeneracion de los terrenos y acuiferos contaminados. Desde 1970, en la mayoria
de los paises industrializados, el tratamiento de emplazamientos contaminados ha
venido cobrando cada vez mds importancia hasta tal punto, que actualmente la
regeneracion de terrenos y aguas subterrdneas contaminadas se ha convertido en
una importante industria en todo el mundo.
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1.2 CONTAMINACION DE SUELOS POR HIDROCARBUROS AROMATICOS POLICICLICOS.

Los hidrocarburos aromdticos policiclicos (HAPs) constituyen un imporiante grupo
de contaminantes que estdn presentes, de manera muy amplia, en el medio
ambiente (67, 73, 110}). Dado ademdas el probado cardcter nocivo que tienen estos
compuestos, se hace cada vez mds necesario su estudio, asi como el desarrolio de
las herramientas adecuadas para su control en el medio ambiente.

Los hidrocarburos aromdticos policiclicos son compuestos muy recalcitrantes y se
encuentran principalmente en el petrdleo y en algunos de sus derivados (18). Son
bien conocidos como compuestos cancerigenos tanto para los humanos como
para otros organismos vivos, lo cual hace que la biorrecuperaciéon de lugares
contaminados con estos hidrocarburos sea de gran interés. Estos compuestos son
producidos principalmente por actividades industriales tales como el
procesamiento, almacenamiento y combustion del petréleo. Organismos oficiales
de prestigio cientifico internacional, incluyendo la Agencia de Proteccion
Ambiental de los Estados Unidos (EPA), aseveran la peligrosidad de estos
compuestos, y recomiendan su control, reduccién y a ser posible su eliminacién. De
hecho, en la lista confeccionada por la EPA en la que recogen los 129 compuestos
orgdnicos que deben ser monitorizados en los vertidos industriales y municipales,
hay recogidos 16 HAPs, que se intuye son los mds peligrosos para la salud. Asi, serdn
estos 16 HAPs y su persistencia en el suelo el objeto de este estudio: acenafteno,
acendftileno, antraceno, benzolalantraceno, benzo[b]fluoranteno,
benzolk]fluoranteno, benzo{ghi]perileno, benzola]pireno, criseno,
dibenzo[ah]antraceno, indeno[1,2,3-cd]pireno, fenantreno, fluoranteno, fluoreno,
naftaleno y pireno.

1.2.1 Estructura y propiedades de los HAPs.

La estructura de los HAPs estd basada en dos o mds anillos de benceno, dispuestos
en diferentes configuraciones, pero siempre con la presencia exclusiva de carbono
e hidrégeno. Estos compuestos raramente suelen encontrarse de manera individuai,
sino que hormalmente se encuentran en forma de mezclas complejas con otros
hidrocarburos, 1o cudl dificulta ain mds su eliminacidn del suelo.

La estructura aromdtica de estos compuestos, asi como ofras caracteristicas
quimicas hacen que los HAPs sean altamente hidrofébicos, con relativa baja
solubilidad en agua y con gran tendencia a adsorberse en la superficie de las
particulas orgdnicas del suelo (30). Estas caracteristicas son dos de los factores mas
importantes en la persistenciade estos compuestos en el suelo, como demuestran
los numerosos estudios que relacionan la proporcion de biodegradacion de los
HAPs con su peso molecular (50, 62). La adsorcién de los HAPs en el suelo se ve
afectada por varios factores, de los cuales, los mds importantes son las propiedades
del compuesto contaminante (estructura molecular, carga, polaridad y solubilidad
en agua) y las propiedades del terreno (contenido en arcillas y compuestos
orgdnicos, pH, humedad y temperatura).

La presencia en el suelo de liquidos en fase no acuosa (*nonagueous phase liquids”
- NAPLs) puede afectar notablemente la degradacién de compuestos hidréfobos,
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ya que estos se acumulan en dichas fases liberdndose muy lentamente. Las
mezclas de NAPLs, son liberadas a los suelos de muchas formas, por ejemplo como
pérdidas de tanques subterrdneos de gasolina, alquitrdn presente en los suelos de
las instalaciones de gasificacion del carbén y bifenilos policlorados (PCBs) liberados
como residuos industriales. De esta forma, las NAPLs constituyen una fuente de
contaminacién a largo plazo, si sus constituyentes pasan por reparto a la fase
aqcuosa.

En la Tabla 1.1, se muestra la estructura de los 16 HAPs estudiados, el nombre
abreviado que se empleard para cada uno, el peso molecular, asi como una
relacién de materiales donde pueden ser encontrados. A continuacién, en la Tabla
1.2, se recogen algunas propiedades fisicas de los HAPs estudiados en este trabajo.
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Tabla 1.1 HAPs estudiados y materiales donde es posible encontrarlos. (49)

Materiales en los que puede estar
HAP Férmula PM presente

Asfaltos, humo de tabaco, aguas y

Acenafteno 154 lodos.
(Ace)
Acenattileno X <
(Acel) 152 Aguas y derivados del petréleo.
Combustibles, gases de escape de
Antraceno 178 motores, aire, humo de tabaco,
(Anf) vegetales, lodos, carme ahumada y
asada, pescado, aguas y suelo.
Combustibles, gases de escape de
Benzo|a]pireno 252 motores, aqire, humo de ‘abaco,

(BaP) vegetales, lodos, pescados, aguas y

suelos.

Combustibles, gases de escape de
motores, aire, humo de fabaco,
vegetales, lodos, came ahumada y
asada, pescado, aguas y suelo.

Benzo[a]antraceno

(Ban) 228

Combustibles, gases de escape de
motores, daire, aguas, suelo, carne
ahumada y asada, pescado, humo de
tabaco, lodos, vegetales y gases de
sistemnas de calefaccion a base de
carbén.

Combustibles, gases de escape de
Benzo[ghi}perileno 276 motores, aire, aguas, suelo, came

Benzo[b]fluoranteno

(BbF) 252

(Bper) ahumada y asada, pescado, humo de
tabaco, vegetales y otros alimentos.

Combustibles, gases de escape de
motores, aire, aguas, suelos, carne
ahumada y asada, pescado, humo de
tabaco, lodos, vegetales y gases de
sistemas de cdlefaccion a base de
carbén.

Benzo[k]flvoranteno

(BkF) 252
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Tabla 1.1 {continuacidn)- HAPs estudiados y materiales donde es posible enconftrarios.

Materialess en los que puede estar

(Pir)

vegetales, lodos, came ahumada y
asada, pescado, aguay suelos.

HAP Férmula PM presente
Agua, gases de escape de
Criseno automéviles, humo de tabaco,
228 afimentos, combustién de carbén y
(Cri) L7
gases procedentes de calefaccién a
base de aceiltes.
Dibenzojah]antraceno Gases de esccpe'de automdviles, aire,
278 agua, svelo, dlimentos, humo de
(DbA)
tabaco, lodos y vegetales.
Combustibles, gases de escape de
Fenantreno 178 motores, aire, humo de tabaco, lodos,
(Fen) carne ahumada y asada, pescado,
agua y suelos.
Combustibles, gases de escape de
Fluoranteno 202 motores, aire, humo de tabaco,
{Flua) vegetales, lodos, came ahumada y
asada, agua y suelos.
Combustibles, gases de escape de
Fluvoreno 166 motores, aire, humo de tabaco,
(Flu) vegetales, lodos, came ahumada y
asada, pescado, aguay suelos.
Combustibles, gases de escape de
indeno[1,2,3-cd]pireno 276 motores, dire, humo de tabaco,
(InP) vegetales, lodos, carmme ahumada y
asada, pescado, agua y suelos.
Refinados del petfréleo, destilados del
Naftaleno 128 carbén y alquitrdn, agua, aire,
{Naf) alimentos, humo de tabaco y leche
materna.
Combustibles, gases de escape de
Pireno 202 motores, «aire, humo de tabaco,




Tabla 1.2 Oropiedades fisico-quimicas de los HAPs.

Pto. ebullicién (° Presién de vapor

Solubilidad en

Férmula CAS Pto. fusién (° C) Q) {a25° C) agua (mg L) Solubllidad en disolventes orgdnicos
Soluble en alcohol, metanol, propanol,
Ace CizHio 83-32-9 95 279 3x10! 1.93 cloroformo, benceno, folueno y dcido
acéfico glacial
Acei Ci2He 208-96-8 92-93 280 9x 10! 3.93 Soluble en alcohol, éter y benceno
Soluble en acetona, benceno,
Ant CisHo 120-12-7 216,4 342 1x103 0,076 tetracloruro de carbono, cloroformo,
éter, etanol, metanol y folueno
Soluble en benceno, folueno, xileno y
BaP CooHi2 50-32-8 178,1 496 7.0x 107 23x10° éter. Muy poco soluble en etanoly
metanol
Muy soluble en benceno. Soluble en
BaA CigHiz 56-55-3 160,7 400 28x10% 0,010 acetona y dietil éter. Poco soluble en
dacido acético glacial y etanol
BbF CooHi2 205-99-2 168,3 481 6.7x10% 0.,0012 Poco soluble en benceno y acetona
2,6 x 104 .
Bper CaHia 191-24-2 277 550 B Soluble en benceno, diclorometano y
acetona
(@25°C)
7.6 x10+ P -
BKF CaoHiz 207-08-9 2157 480 52x10% Soluble en benceno, 4cido acéfico y
etanol
{a25°C)
Soluble en benceno. Poco soluble en
Cr CigHiz 218-01-9 2538 448 57 x 107 28x103 acetona, diefil éler, etanol, dcido

acético glacial y folueno

posyu

uoIDoN



Tabla 1.2 (Continuacién)- Propiedades fisico-quimicas de los HAPs.

Plo. ebullicién (° Presién de vapor

Solubilidad en

. PR .
Férmula CAS Pto. fusion (° C) Q) (a25°C) agua {mg 1) Solubilidad en disolventes organicos

Soluble en acetona, dcido acético,

DbA CaHia 53-70-3 266,6 524 37x108 5x 104 benceno, tolueno y xileno. Poco soluble
en etanol
Soluble en dcido acético glacial,

Fen CisHio 85-01-8 100,5 340 2x 102 1,20 benceno, tetracloruro de carbono, dietil
éter anhidro, etanol, tolueno

Flua Ciehho 206-44-0 108.8 375 12x10% 0.20-026  Soluble enetanol, éter, bencenoy dcido
acético
Soluble en acido acético, acetona,

Flv CisHio 86-73-7 115-116 295 9x 102 1,68-1,98 benceno, tetraclururo de carbono, dietil
éter, etanol, pirimidina y tolueno
Soluble en disolventes orgdnicos en

InP CaHi2 193-39-5 163,6 536 1.3x108 0,062
general
Soluble en disolventes orgdnicos en

Naf CioHs 91-20-3 80,2 217 - - general

Pir CreHio 129-00-0 150.4 393 60X 104 0,077 Soluble en benceno, dietil éter, etanol,

éter del petrdleo y tolueno

POy

uoIN
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1.2.2 ORIGEN DE LOS HAPs.

El origen de los hidrocarburos policiclicos aromdticos es muy diverso, aunque
bdsicamente pueden diferenciarse tres fuentes distintas:

» COrigen pirolitico, procedente de la combustién incompleta de la
materia orgdnica, reciente o fésil, bien por causas naturales
incendio de bosques, erupciones volcénicas, etc) o
antropogénicas (utilizacién de combustibles fésiles, incineracién de
residuos, emisiones de vehiculos, procesos industricles de
gasificacion y licuefaccion del carbdn, “craking” del petrdleo,
etc.).

» Origen petrogénico, producido por vertidos accidentales o
infencionados de derivados del petréleo, caracterizados por ser
mezclas complejas.

» Crigen diagenético de la materia orgdnica sedimentaria, la cual
puede sufrir una serie de procesos geoquimicos naturales, como
son la descarboxilacién, aromatizacién, etc. Para convertirse en
hidrocarburos de origen natural.

Los grandes volumenes de contaminantes que habitualmente penetran en el
terreno lo hacen principalmente desde depésitos de almacenamientos
subterrdneos, vertederos, y balsas de residuos gue sufren pérdidas, siendo por tanto
el origen petrogénico el de mayor consideracion en la contaminacion de los suelos.

Las industrias ubicadas en localidades rurales a menudo se han desecho de las
materias residuales "por la puerta de atrds”, obteniendo como resultado una
contaminacién importante del terreno y de las aguas subterrdneas. Este es el caso
del emplazamiento estudiado en ésta tesis, donde las actividades de conservacion
de madera, tratada con creosota, destinada a ser utilizada en los railes de RENFE,
provocd derrames en el suelo vy la consecuente contaminacién del terreno.

1.2.2.1 ;Qué es la creosota?

Creosota es el nombre usado para describir una variedad de productos, tales
como el alquitrdn mineral, la creosota de madera, creosota de alquitrdn de hulla,
alquitrdn de hulla, brea de hulla y sus compuestos voldtiles. Estos productos son
mezclas de muchas sustancias quimicas que se originan al quemar madera de
haya y otras maderas, carbdn, o de la resina del arbusto creosota conocido como
chaparral. ta creosota de alquitrdn de hulla es un liquido viscoso de textura
aceitosa, tipicamente de color entre dmbar y negro. Este tipo de creosota es el
preservativo de madera de mds uso en Estados Unidos y lo fue en Espafia hace
unos 100 afios, pudiendo ser liberada al agua y al suelo como resultado de dicha
utilizacién. La creosota se obtiene fundamentalimente por procesos de destilacion
entre 200 y 400 °C de alquitranes procedentes de la combustién (900 — 1200 °C) de
carbones grasos (hulla). La creosota es una mezcla compleja de mas de 200
compuestos de diferentes pesos moleculares y polaridades. Su composicion exacta
depende de la materia prima de la que se ha obtenido, pero en general, esta
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compuesta de aproximadamente el 85 % de HAPs, 10 % de compuestos fendlicos y
5 % de compuestos con heterociclos de nitrégeno, azufre y oxigeno en sus
moléculas (86). La tabla 1.3 muestra la proporcién en la que se encuentran los HAPs
mds abundantes en la creosota.

Los componentes de la creosota que no se disuelven en agua, permanecerdn en
el mismo lugar en forma de masa similar al alquitrdn, pero los que si se disuelven
pueden moverse a través del agua subterrdnea, pudiendo entrar en contacto con
los seres vivos.

Tabla 1.3 Hidrocarburos aromdticos policiclicos mds abundantes en la creosota (88).

HAPs Porcentaje en peso
del Total de HAPs
Naftaleno 13
Antraceno 13
2-Metilnaftaleno 13
Fenantreno 13
Bifenilo 8
Fluoreno 8
1-Meftiinaftaleno 8
2,3- Dimetilnaftaleno 4
2,6- Dimetilnaftateno 4
Acenafteno 4
Fluoranteno 4
Criseno 2
Pireno 2

Antraquinona 1
2-Metilantraceno 1
2,3- Benzo(b)fluoreno 1
Benzo(a)pireno 1

Total (%) HAPs en la Creosota 100

1.2.2.2 Legislacién vigente sobre el uso de la creosota.

La Comisidn Europea adoptd el pasado 26 de Octubre de 2002 una nueva
Directiva prohibiendo las ventas del protector de la madera a base de creosota,
después de que un comité cientifico de la Unidn Europea concluyera, en funcién
de los resultados obtenidos en estudios recientes, que la creosota tiene un gran
potencial para crear cdncer. Este potencial parece ser mayor de lo que se
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pensaba hasta ese momento y excede los limites permitidos por la legislaciéon
vigente hasta entonces. La prohibicidn se hizo efectiva el 30 de Junio de 2003, y
también es aplicable a los productos tratados con creosota. A partir de entonces,
la creosota todavia se podrd emplear para aplicaciones industriales, como por
ejemplo en traviesas de ferrocarril o postes de luz y teléfono, pero con restricciones
en su composicién, aunque durante los Ultimos afos, parques y jardines urbanos,
paseos maritimos, rampas de acceso a algunas playas y ofros elementos del
mobiliario urbano han reutilizade maderas procedentes de postes eléctricos y
fraviesas de ferrocarril como elemento funcional o decorativo.

Entre las sustancias presentes en la creosota se encuentra el benzo(a)pireno,
utilizado para hacer las mezclas y considerado como uno de los compuestos mas
cancerigenos. Se considera que por debagjo de 50 partes por millon este compuesto
no es cancerigeno. Un estudio requerido por la Comisidén Europeaq, fue presentado
ante el CSTEE (Scientific Committee on Toxicity, Ecotoxicity and the Enviroment)
donde se concluyd que existen evidencias cientificas para confirmar la existencia
de riesgos de cdncer para los consumidores de creosota con concentraciones de
benzo{a)pireno mds bajas que las actualmente admitidas por la legislacion de la
Comisién (La Directiva 94/60/CE incluye modificaciones de la Directiva 76/769/CE
relativa a la puesta en el mercado de aigunas sustancias y preparaciones
peligrosas) y que la valoracién de dichos riesgos indicaba ia necesidad de tomar
medidas. La nueva directiva ademds de proteger a los consumidores endurecerd
significativamente las restricciones en el uso industrial de la madera creosotada con
una reduccién de 10 veces el contenido en benzo(a)pireno recogido en la actual
Directiva. Esta modificacion fue recogida en el Boletin Oficial de Estado (BOE) con
la publicacién de la Directiva 2001/90/CE de 26 de Octubre en su volimen 261,
pdgina 38325.

El 31 de Diciembre de 2004 enitrd en vigor en Espafia una nueva directiva
comunitaria que limita el tfratamiento de las maderas con resina del arbusto de la
creosota, después de comprobar que este material enfrafa riesgos para la salud
humana y un elevado potencial contaminante al mezclarse con otras sustancias
quimicas. La nueva norma de la UE limita el uso de la creosota en el tratamiento de
la madera y la comercidiizacién de madera permeabilizada mediante creosotado.
Esta orden prohibe el uso de maderas tratadas con creosota “en cualquier obra
que esté en contacto directo con la poblacién”, de manera que el uso de esta
madera estd prohibido no sélo en los interiores de edificios, sino también en
instalaciones de juegos para nifios, parques, jardines y otros lugares de ocio al aire
libre en los que exista un riesgo de contacto frecuente con la piel. Aunque,
paraddjicamente, la orden no tiene cardcter retroactivo y no afecta a la madera
ya tratada con creosota, ni a las obras ejecutadas con anterioridad al 31 de
Diciembre de 2003. En cambio, la normativa si permite el uso de la creosota en
madera destinada a usos industriales y profesionales (por ejemplo, traviesas de las
vias férreas, postes de luz eléctrica, postes de teléfono, diques y vias de
navegacién), pero solo si contiene benzo(a)pireno y fenoles en concentraciones
inferiores a las fijadas en la directiva.

La tendencia actual en Espafa apunta hacia el abandono del creosotado como
protector de la madera, tal y como ha venido ocurriendo en otros paises. Desde la
década de los 70 no se han instalado nuevas plantas en Espaia y desde 1990, esta
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sustancia ha ido dejando paso paulatino a otros protectores, de tipo hidrosoluble u
orgdnico. Actualmente sélo funcionan en Espaiia siete plantas de creosotado para
el fratamiento de postes, traviesas y estacas.

1.2.2.3 Creosota en el suelo de Andijar.

El emplazamiento estudiado en ésta tesis, se encuentra ubicado al Sur de Espafia,
concretamente en Andujar (Jaén). La actividad industrial de la ciudad comenzd en
el ano 1880, siendo la principal actividad el tratamiento de las maderas destinadas
a las vias férreas, actividad que se llevaba a cabo principalmente en la estacion
que RENFE tenia, y tiene, ubicada en la localidad.

Parte del proceso de preparacién de las maderas consistia en su tratamiento con
creosota, actividad que se llevé a cabo a lo largo de toda la historia de la
estacion. El tratamiento consistia bdsicamente en apilar las maderas en el suelo y
verter sobre ellas la creosota, originando la consecuente contaminacién del
terreno que perdura hasta nuestros dias.

La creosota se encontraba almacenada en tanques subterrdneos. Es sabido que
en el aho 1950, se produjo una fuga en uno de estos tanques y aunque tanto éste
como el resto de los tanques fueron excavados y rellenados con suelo no
contaminado, el emplazamiento presenta ain en la actudlidad puntos con un alto
nivel de contaminacioén.

La estacién de RENFE de AndUjar cesé su actividad ferroviaria en el afio 1998 y
actualmente se encuentra abandonada.

1.2.3 CINETICA DE DESORCION DE HAPs.

El proceso de degradacién de los compuestos orgdnicos presentes en un suelo
normalmente muesira un comportamiento similar al de la desorcidn, es decir,
ocurre con una primera fase de rdpida degradacién seguida de una segunda
etapa de degradacién lenta.

El mecanismo que explica este comportamiento sugiere que:

» La fraccién de desorcién rdpida del contaminante es la que se
encuentra asociada a la zona externa de los agregados del suelo,
en contacto infimo con la fase acuosa.

» La etapa de desorcién lenta estd regida por una difusidén lentaq,
debida principamente a dos factores: difusion a través de
microporos y materia orgdnica de la matriz del suelo y difusién a
tfravés y a lo largo del espacio entre particulas que estdn
recubiertas de materia hidrofébica.

Muchos autores postulan que la difusidon a través de la materia orgdnica del suelo
actba como paso limitante de la desorcidon de los compuestos orgdnicos
hidrofébicos {102). El proceso de difusién a través de la materia orgdnica puede ser
dividido en difusién a lo largo de un dominio amorfo y difusidon a través de un
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dominio condensado, donde se asume gue la difusién es menor. Ambos dominios
presentan diferente accesibilidad, debido a que poseen diferentes densidades y
rigidez. De acuerdo con Pignatello y Xing {102}, la difusién predomina en los suelos y
sedimentos que poseen un alto contenido en materia orgdnica y presentan poca
agregacion, mientras que la difusidn lenta debida a la difusion a través de los
microporos se produce en suelos con caracteristicas confrarias a las citadas
anteriormente. Cornelissen ef al. {25) comprobaron, si la baja desorcién de los
compuestos orgdnicos hidroféficos (HOCs) en sedimentos era dependiente, entre
otros factores, de la temperatura y en que medida el proceso de difusion se veria
ofectado. Los valores obtenidos para la entalpia de activaciéon del proceso de
desorcidn lenta ayudaron a concluir que la difusidn a fravés de la materia orgdnica
podria explicar la fase de desorcién lenta de los contaminates mejor que la difusidn
a través de los poros.

La desorcidn bifasica de los HAP puede verse seriamente afectada por el tiempo
de contacto enire el contaminante y la matriz del suelo. En emplazamientos
contaminados donde el contaminante permanecid largos periodos de tiempo en
contacto con el suelo [meses, afios o incluso décadas) se ha observado, gue la
etapa de desorcidn lenta del contaminante es muy larga. Esto significa que los
contaminantes de muestras envejecidas son mucho menos biodisponibles que
contaminantes que estdn presentes en el suelo desde tiempos mds recientes (2,
102).

Numerosos estudios han demostrado la influencia del tiempo de residencia del
contaminante en el suelo sobre su desorcidn, y por tanto sobre su potencial
biodisponibilidad. Beurskens et al. (10) compararon la desorcién de los
contaminantes desde la matriz del suelo a un proceso de dilucién infinita mediante
un sistema de purga con gas. Estudiaron un sedimento contaminado con
hexaclorobenceno (HCB), asi como dicho sedimento contaminado en el
laboratorio artificialmente con el mismo compuesto. Tanto la desorcién como la
degradacién fueron mucho mds rdpidas para el sedimento contaminado en el
laboratorio que en el que presentaba la contaminacién natural. En ofros estudios,
la desorcién fue medida por dilucién con agua (16, 38, 108).

Oftros estudios han comparado el proceso de biodegradacion de compuestos
orgdnicos con la desorcién (10, 16, 38, 108, 130). Carmichael et dl., estudiaron que
las proporciones en las que se producia la desorcidén de los HAPs afiadidos
artificialmente a un suelo fueron mucho mayores que la proporcién en la que se
produjo la biodegradacién de estos {16). Sin embargo, para los HAPs presentes en
el suelo, la extensién en la que se produjo la desorcién fue igual o menor que su
biodegradacién. Los resultados obtenidos confirmaron la hipétesis de que la fase
de desorcién lenta es la causante de la limitada biodegradacién para compuestos
presentes en el suelo durante largos periodos de tiempo. Otros autores, como
Rijnaart et al. (108), determinaron que la extensién en la que ocuria la
biodegradacién excedia ligeramente a la extensién en la que se producia la
desorcién hacia la fase acuosa, cuando ésta no era renovada. Este
comportamiento fue explicado en base a que la actividad de los microorganismos
podria aumentar el gradiente de concentracién entre el sedimento y la fase
acuosa y por tanto acelerar asi el proceso de desorcién del contaminante.
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Segun Cornelissen et al, (23-25), el proceso de desorcidon de los contaminantes
desde el suelo puede ser descrito siguiendo un modelo bifdsico con cinética de
primer orden para cada una de dichas fases, segun la ecuacion:

St/ So = Frap . €xp (krap . 1) + Flen . €Xxp (-Kien . 1} (1)

donde St y So son la concentracién que queda en el suelo a un tiempo t (h) v la
concentracion presente al comienzo del experimento respectivamente. Frap ¥ Fien
son las fracciones de desorcion rdpida y lenta. Las constantes de desorcién répida
y lenta son designadas como krsp Y Kien (N1}, respectivamente.

La existencia de dos fases en el proceso de desorcién, una rdpida y otra lentq,
podria ser debida a tres fendmenos diferentes: a) presencia de sitios de dificil
accesibilidad (resistencia a la transferencia de masas); b} sitios con diferentes
mecanismos de adsorcidn {dos o mds tipos de reacciones de adsorcidon donde
alguna de ellas sea limitante); c) sitios con diferente afinidad por el contaminante o
bien con distinta proporcién de reaccién con él (22).

Es razonable pensar que pueda ocurir una combinaciéon de los tres fendmenos
citados anteriormente. Las cinéticas de desorcion de HAPs desde una matriz
ambiental sélida (suelo, sedimento} pueden ser estudiadas utilizando Tenax. El
Tenax es un polimero poroso con alta capacidad de absorcién, capaz de absorber
los HAPs de la matriz del suelo manteniendo la fase acuosa practicamente libre de
soluto. La extraccidn con Tenax es usada para determinar las fracciones de
desorcidn rdpida y lenta del contaminante, siendo la fraccién de desorcidn rapida,
la que predice en qué extensidn puede ocurrr la biodegradacién. Esto es posible
gracios a que el Tenax posee un comportamiento muy similar al de los
microorganismos, en el sentido en que ambos aumentan el gradiente de
concentracion de HAPs en la interfase suelo — agua, permaneciendo en todo
momento la fase acuosa libre de contaminante. Es por tanto factible pensar, que
una comparacién entre la fraccién de desorcidn rdpida de los HAPs y la fraccién
que es reamente biodegradada por los microorganismos permite conocer si la
etapa de desorcidn lenta del contaminante es la causante de su limitada
biodegradacion. Este estudio podria proporcionar informacién a cerca de en qué
medida es viable la biorremediacidén de un suelo o sedimento especifico
conociendo previamente la extensién en la que se produce la desorcién de los
contaminantes. Para nuestro conocimiento, no existen estudios con HAPs que
relacionen la cinética de desorcién mediante Tenax con el efecto de los
tensioactivos sobre la biodisponibilidad de estos contaminantes para poblaciones
microbianas degradadoras.

1.2.4 TOXICIDAD DE LOS HAPs. EFECTOS SOBRE LA SALUD HUMANA

La presencia de HAPs en el organismo puede ser peligrosa para la salud bajo
determinadas circunstancias. Estd demostrado que algunos HAPs como
benzo[a]pireno, benzo[a]antraceno, benzolb]fluoranteno, benzolk]fluoranteno,
criseno, dibenzolah]antraceno e indeno[1,2,3-cd]pireno, provocan tumores en
animales de laboratorio cuando inhalan este tipo de sustancias con el aire, cuando
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ingieren alimentos contaminados con este tipo de compuestos, o cuando entran
en contacto con los HAPs durante largos periodos de fiempo. También se han
observado efectos dafinos en la piel, en los fluidos corporales y en el sistema
inmunitario. Aungue se intuye que estos efectos nocivos son trasladables al hombre,
aun no se conoce totalmente en qué grado afectan los HAPs a los humanos, y en
cualguier caso, cudles son los niveles de exposicidn necesarios para provocar algin
tipo de disfuncién en el organismo de una persona.

A pesar de que el estudio de este tipo de compuestos y sus efectos sobre la salud
humana comienza de manera reciente, si existen organismos de reconocido
prestigio internacional que ya se han pronunciado acerca de la toxicidad de los
HAPs. Asi, el Departamento de Salud y Servicios Sociales de los Estados Unidos ha
determinado que benzola]aniraceno, benzob]fluoranteno, benzok]fluoranteno,
benzola]pireno, dibenzo[ah]antraceno € indeno[l1,2,3-cd]pireno son agentes
cancerigenos para los animales. Por su parte, la Agencia Internacional para la
Investigacién sobre el Cancer (Intemational Agency for Research on Cancer, IARC)
ha dictaminado que benzo[a]lantraceno y benzola]pireno son compuestos que
muy probablemente sean cancerigenos para los humanos, mientras que
benzolb]fluoranteno,  benzolk]fluoranteno e  indeno[l,2.3-cd]pireno,  son
compuestos posiblemente cancerigenos y que otros HAPs como antraceno,
benzo[ghilperileno, criseno, fluoranteno, benzolelpireno, fluoreno, fenantreno y
pireno, no tienen hasta el momento comprobado de manera definitiva su efecto
cancerigeno sobre los humanos. Esto puede observarse de manera resumida en la
tabla 1.4.

En cuanto a los niveles mdaximos permitidos, aun no existe legislacién al respecto ni
en la Unién Europea ni en Espafia, si bien pueden tomarse como referencia valores
indice que proponen algunos organismos, sobre todo para niveles de exposicion en
el frabajo, que es donde de manera mds frecuente un individuo puede estar
expuesto a los HAPs. Un ejemplo de ello seria el hecho de que el Instituto Nacional
para la Seguridad y la Salud en el Trabajo (Nacional institute for Occupational
Safety and Health, NIOSH), ha concluido que la exposicion a productos del carbdn
puede aumentar el riesgo de desarrollar cdncer de pulmén o de piel en los
trabajadores de este sector. Por ello establece como limite recomendado de
exposicion parg estos trabgjadores 0,1 mg de HAPs por meiro cubico de aire
inhalado (0,1 mg m-3) durante una jormada de trabajo de 10 horas por dia 6 40
horas por semana. Por su parte, para los frabajadores del sector del petrdleo, el
limite se establece en 5 mg m- para una jornada laboral de 8 horas al dia.
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Tabla 1.4 Indices de carcinogénesis establecidos para cada HAP.

HAP Humanos Animales
Acenafteno - -
Acenaftileno - -
Antraceno 3 |
Benzo[a}pireno 2A S
Benzo[a]antraceno 2A N
Benzo[b]fluvoranteno 2B S
Benzo[ghi]perileno 3 |
Benzolk]fluoranteno 2B S
Criseno 3 L
Dibenzo[ah]antraceno 2A N
Fenantreno 3 |
Fluoranteno 3 -
Fluoreno 3 -
Indenol1,2,3-cd]pireno 2B S
Naftaleno - -
Pireno 3 |

2A: probablemente cancerigeno; 2B: posiblemente cancerigeno
3: no clasificable I: evidencias inadecuadas de carcinogenia;
L: evidencias al limite; S: evidencias suficientes

1.2.5 LEGISLACION VIGENTE SOBRE SUELOS CONTAMINADOS POR HAPs.

El suelo constituye uno de los medios receptores de la contaminacién mas sensibles
y vulnerables. El problema de la contaminacién de los suelos estd especialmente
agravado debido a la industria, sobre todo la contaminacién producida por la
industria quimica y petroquimica. Para intentar remediar ésta situacién, grave en
paises como Estados Unidos, Alemania, Holanda o Bélgica, se empezaron a
adoptar medidas a principios de la década de los 80 del siglo XX. Asi, en Estados
Unidos, se adoptd la normativa CERCLA que dio lugar a la creacién del
denominado “superfund”. Esta legislacion implicaba el establecimiento de la
responsabilidad objetiva, principio éste que se ha importado a la actual legislacién
espanola. Esta responsabilidad era de cardcter refroactivo sobre los causantes de
estas situaciones, obligéndoles a su reparacién. Solo cuando se desconocia el
origen de los depdésitos, intervenia la Agencia de Proteccién del Medio Ambiente
(EPA), utiizando recursos provenientes del fondo de subvenciones publicas
abonadas por las industrias petroquimicas y guimicas (84).
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La Agencia Europea de Medio Ambiente (AEMA) estimd en 1999 entre 300.000 y
1.500.000 el nUmero de zonas o dreas contaminadas en Europa occidental. En
Espana, la problemdtica especifica de los suelos contaminados como
consecuencia de previas actividades industriales que originaron vertidos, es
abordada, por el “Plan Nacional de Residuos Industriales 1989-1993", antecedente
del vigente “Plan Nacional de Recuperacién de Suelos Contaminados 1995-2005".
El mencionado Plan pone de relieve la gravedad de la situacién existente en
materia de contaminacién de suelos, detectando 4532 emplazamientos en el pais
identificados como potencialmente contaminados (de los cuales 618 se
encuentran en la Comunidad Auténoma de Andalucia) por razén del tipo,
concentracién de contaminantes y potencial dispersion de los mismos, el sistema
biofisico y antropico en el que se encuentran y la vulnerabilidad que presentan
estos medios.

Con la implantacién del Plan, la situaciéon ha sido sustancialmente mejorada por la
aprobada Ley de Residuos de 1998. En dicha Ley se considera suelo contaminado,
como “todo aquel cuyas caracteristicas fisicas, quimicas o biolégicas han sido
alteradas negativamente por la presencia de componentes de cardcter peligroso
de origen humano, en concentracion tal que comporte un riesgo para la salud
humana o el medio ambiente, de acuerdo con los criterios y estdndares que se
determinen por el Gobierno”.

La gestién de los suelos contaminados, segun la citada Ley 10/1998, serd una
competencia compartida entre la Administracién del Estado y la Administracion de
las Comunidades Auténomas, siendo éstas Ultimas las encargadas de declarar,
delimitar y hacer un inventario de los suelos contaminados, elaborar una fista de
prioridades de actuacion, establecer criterios que permitan definir la periodicidad
para la elaboraciéon de los informes de situacion del suelo, asi como declarar si un
suelo ha dejado de estar contaminado tras comprobar que se han realizado las
operaciones de limpieza y recuperaciéon de forma adecuada.

Segun el informe publicado por la Consejeria de Medio Ambiente de la Junta de
Andalucia, en el afo 2003, sobre “Contaminacién de suelos por compuestos
orgdnicos”, para considerar que un suelo no ha sido contaminado por dichos
compuestos se deberdn satfisfacer todas y cada una de las siguientes
consideraciones

a) Las concentraciones de contaminantes existentes en el suelo deben ser inferiores
a los niveles genéricos de referencia para la proteccién de la salud humana y de
los ecosistemas, definidos para el uso/usos propuestos, para cada uno de los
siguentes contaminantes:

» Compuestos caracteristicos en vertederos urbanos, derivados de
petrdleo agrupados por fracciones y separados por los compuestos
que componen las distintas fracciones, fitosanitarios y otros
compuestos seleccionados por sus caracteristicas toxicolégicas y
no englobados en los grupos anteriores (tabla 1.5).

» Aquellas no incluidas en la clasificaciéon anterior que puedan ser de
interés en casos particulares para ese suelo.
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b) En los casos en los que no se dispongan de niveles de referencia para estas
sustancias, y en tanto se fijen éstos, la concentraciéon no deberd de exceder el
valor medio local mds de dos veces la desviacion estandar.

En los demds casos se considerard al suelo como potenciaimente contaminado,
teniéndose que realizar una evaluacién sobre la gravedad de la contaminacion
para determinar la necesidad de implantar acciones correctivas.

Recientemente con fecha 18 de Enero de 2005 ha sido publicado en el Boletin
Oficial del Estado (BOE num.15 pag 1833) el Reail Decreto (9/2005) por el que se
establece la relacién de actividades potencialmente contaminantes del suelo y los
criterios y esténdares para la declaracién de suelos contaminados. Con el presente
Real Decreto se da cumplimiento a lo previsto por la Ley de Residuos, habiendo
sido consultadas previamente las Comunidades Auténomas. En los anejos de dicho
Real Decreto se publica la relacidn de actividodes suceptibles de causar
contaminacién en el suelo, asi como los criterios y estdndares que permiten decidir
si un suelo estd o no contaminado. Ademds se reguian los lamados niveles
genéricos de referencia, pardmetros bdsicos que se utilizardn para la evaluacién
de la contaminacién del suelo por determinadas sustancias. Entre las actividades
potencialmente contaminantes contempladas en dicho proyecto de Ley figura la
preparacién industrial de la madera (CNAE?3-Rev1 20.10). La tabla 1.6 muestra los
niveles establecidos para HAPs.
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Tabla 1.5 Niveles genéricos de referencia (NGR) determinados para derivados de petréleo:
a) agrupados por fracciones y b) separados por los compuestos que componen las
distintas fracciones.(*) NGR teniendo en cuenta sélo las vias de ingestién y
contacto dérmico. Informe final “contaminacién de suelos contaminados por
compuestos orgdnicos”. Consejeria de Medio Ambiente. Junta de Andalucia 2003,

a) Ne° de carbonos equivalentes  Uso industrial (mg/kg) Sin restriccién de uso
(mg/kg)
>5-6y>6-8 2.6 x10¢ 3.0x10%
Fraciones >8-10,>10-12y > 12-16 40x 104 60x10°
> 16-35 7.0x10° 1.0x105
>7-8 7.0x 104 1.0x104
;:g;gﬁgg: >810,>10-12y > 12-16 1.0x104 20x 108
>16-35 1.0x104 2.0x10°
b) Compuesto orgénico Uso industrial Sin restriccién de uso
(mg/kg) (mg/kg)
Alifatica
ECs- ECs n - Hexano 100 80
Benceno 1.5 0.65
Aromdtica Efilbenceno 2.0x108 1.0x 108
BCs - EC Tolueno 6.0x10 4.0x10?
Xileno 1.0x10% 9.0x10?
Acenafteno 2.2x10¢ 2.0x10%
Aromatica Acenaftileno 3.8x104 3.7x 108
BC>s - ECus Bifenilo 18104 1.0x10°
Naftaleno 5.0x10 4.0x10
1,2,5-Trimetilbenceno 2.0x10 1.0x 10!
Antraceno 3.0x10° 2.0x10¢
Benzo (o) antraceno 29 3.4x107
Benzo (a) pireno 29x10? 3.9x102
Aromdtica Benzo (b) fluoranteno 39 0.1
ECis- ECas Benzo (k) fluoranteno 39x10 3.4
HAPs
Criseno 2.9x10? 3.4x10
Dibenzo {a.h) antraceno 2.9x10! 3.4x102
Fluoranteno 20x 10 20x10°
Fluoreno 2.0x 10 3.0x10°
Indeno (1,2,3-c.d) pireno 40 3.4x10!
Pireno 3.0x10¢ 2.0x10°
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Tabla 1.6 Listado de contaminantes y niveles genéricos de referencia para proteccién de la
salud humana en funcién del uso del suelo. (-) Compuestos no reflejados en el
listado. (**) En aplicacién del criterio de reduccidn. (***) En aplicacién del criterio de

contiglidad
SUSTANCIA PROTECCION DE LA SALUD HUMANA
HAPs . Uso industrial Uso urbano Oftros usos
{mg/kg peso seco)
Naftaleno 10 8 1

Acenaftieno - - -

Acenafteno 100** 60*** 6
Fluoreno 100** 50*** 5
Fenantreno - - -
Antraceno 100** 100** 45
Fluoranteno 100** 80*** 8
Pireno 100** 60™** 6
Benzo(a)antraceno 20++* PAan 0.2
Criseno 100** 100** 20
Benzo(b)fluvoranteno 20+ i 0.2
Benzo(k)fluoranteno J00** 20%** 2
Benzo(a)pireno Panad 0.2%%* 0.02
Dibenzo{ah}antraceno Kiddd 0.3*** 0.03

Benzo(ghi)perileno - - R

Indeno(1,2,3-cd)pireno 30%** 3 0.3
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.3 BIORRECUPERACION DE SUELOS CONTAMINADOS.

La recuperacién de terrenos o aguas subterrdneas mediante procesos bioldgicos
capaces de ftransformar o fijar contaminantes  (biorrecuperacién o
biorremediacién) constituye un campo de la ingenieria ambiental que estd
evolucionando y expandiéndose rdpidamente, El empleo de la biorrecuperacién
en el tratamiento de los residuos peligrosos, supone un concepto relativamente
nuevo, aunqgue se ha convertido en una tendencia de rdpido crecimiento dentro
de la gestion ambiental, debido entre ofras razones a que los tratamientos
bicldgicos son mdas econdmicos que los procedimientos quimicos o fisicos, como
por ejemplo, incineracién, lavado y ventilacién (35).

En los dltimos afos, los sistemas de tratamientos biolégicos han sido empleados en
la eliminacién de contaminantes en el suelo, agua y atmésfera. El término
biorrecuperacién es empleado para describir gran nUmero de sistemas de
ingenieria que utilizan microorganismos para degradar principalmente compuestos
quimicos orgdnicos. Durante los Ultimos afios, la mayor parte de los estudios
publicados sobre biorrecuperacion, se han referido al tratamiento de terrenos
contaminados con compuestos derivados del petrdleo, entre los que caben
destacar los hidrocarburos aromdticos policiclicos, e incluso se han aplicado
técnicas de bioremediacién en numerosos emplazamientos contaminados con
petrdleo y creosota en Europa y Norte de América (11, 34). Este creciente interés
por los tratamientos bioclégicos se debe en parte a que la mayoria de estos
compuestos son relativamente faciles de degradar y al gran nUmero de
emplazamientos contaminados con hidrocarburos resultantes de fugas en
depdsitos de almacenamiento subterrdneos, vertederos, balsas de vertidos de
residuos que sufren pérdidas, asi como derrames fortuitos e intencionados. La
degradacién de los contaminantes orgdnicos por parte de los microorganismos
constituye un proceso que se produce en la naturaleza y que se encuentra limitado
por restricciones quimicas, fisicas, medioambientales y del propio suelo. La
efectividad de los tratamientos biolbgicos depende, en gran medida, del tipo de
contaminante presente, las propiedades del suelo, la actividad microbiana, y
condiciones redox existentes {35).

El objetivo de la biorecuperacion es la biodegradacién de los contaminantes por
parte de microorganismos, plantas y animales, los cuales mediante su actividad
metabdlica asimilan o modifican todo tipo de sustancias presentes en el medio
ambiente. Normalmente, el término biodegradacion suele referirse a compuestos
orgdnicos, pero también es posible la biodegradacion de compuestos inorganicos.
Los procesos biodegradativos mds comunes suelen llevarse a cabo en presencia de
oxigeno (biodegradaciéon aerobia), aungue algunos microorganismos son capaces
también de degradar compuestos en ausencia de éste (biodegradacion
anaerobia). Cuando el proceso de biodegradacion ocurre originando compuestos
de naturaleza inorgdnica e inocuos a partir de contaminantes orgdnicos (didxido
de carbono o algun otro gas o sustancia inorgdnica, agua y material celular para
los organismos responsables de la degradacién del contaminante) se denomina
mineralizacién.
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La biorrecuperacién de terrenos contaminados puede llevarse a cabo in situ, o bien
se puede excavar el terreno y tratarlo a pie de excavacidén o en instalaciones de
tratamiento aparte. Las tres técnicas generales de degradacién microbiana
aplicadas a suelos y sedimentos contaminados con HAPs son: bioreactores,
fratamientos en fase sdlida y tratamientos in situ, cada una de ellas con
caracteristicas concretas. En el bioreactor, el suelo contaminado se transforma en
fango por adicién de agua y es tratado bgjo condiciones Sptimas para que se
produzca la biodegradacion de forma efectiva (pH, oxigeno, nutrientes, agitacion).
Los bioreactores pueden ser inoculados con cultivos enriquecidos, aclimatados y
especificos para la degradacién un determinado tipo de contaminante. Esta
técnica es de mayor coste que la remediaciéon en fase sdlida sin embargo su
tiempo de aplicacién es menor.

La biorremediaciéon en fase sélida es definida como el tratamiento de suelos y
sedimentos contaminados llevado a cabo en sistemas de contenedores situados
en la superficie del suelo en los que se llevan a cabo précticas convencionales en
el fratamiento de suelos, tales como labrado, aireacién, regado y fertilizacion, para
aumentar la degradaciéon microbiana del contaminante. Pueden diferenciarse
varias estrategias de bioremediacién en fase sélida, desde técnicas extensivas
como “landfarming™ hasta otras mds intensivas como celdas o biopilas.

La biorremediacion in situ puede ser definida como la estimulacién de la microflora
nativa del suelo para degradar compuestos orgdnicos considerados
contaminantes a través del manejo pasivo de pardmetros medioambientales, sin
necesidad de excavar el suelo. El principio de la biorremediaciéon in situ es
suministrar los reactivos esenciales a la microflora autéctona del suelo para facilitar
la biodegradacidén del contaminante. Los reactivos mds importantes son el oxigeno
y los nutrientes inorgdnicos (principalmente nitrégeno, presente en la solucién del
suelo). El oxigenc puede ser proporcionado como aire, oxigeno liquido o incluso
como perdxido orgdnico o inorgdnico. El uso de corrientes de oxigeno como aire
estd favorecido desde el punto de vista econdmico y técnico. Las principales
ventgjas de la biorremediacién in situ son tanto su cardcter no invasivo como su
bajo coste, aunque también presenta ciertas limitaciones a tener en cuenta a la
hora de su aplicacién, tales como limitaciones fisico - quimicas (biodisponibilidad y
cinéticas de desorcibn del contaminante), geolégicas (permeabilidad,
conductividad hidrdulica vertical y horizontal, profundidad del agua), asi como el
tiempo de aplicacién. Ademds, estos sistemas pueden ser muy heterogéneos y
dificiles de monitorizar. Es por ello que el fratamiento completo y su eficacia sean
dificiles de verificar.

De acuerdo con lo comentado para la bioremediacidn in situ, la biodegradacién
de los HAPs puede conseguirse mds rdpidamente en bioreactores de fangos,
seguida de aplicaciones en fase sdlida y de estrategias in situ. Las caracteristicas
del sitio contaminado y la aplicabilidad de determinados métodos, determinardn la
estrategia a seguir en la remediacién del lugar, existiendo una relacién directa
entre la proporcién de HAPs degradados, la extensién de dicha degradacién y su
coste.
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1.3.1 FACTORES QUE AFECTAN A LA BIORRECUPERACION.

1.3.1.1 Condiciones medioambientales del suelo.

Los factores presentes en el entorno bacteriano juegan un papel importante en el
proceso de biorecuperacion, ya que son necesarias condiciones éptimas para el
crecimiento de los microorganismos. Estos son muy sensibles a los cambios de
temperatura, pH, disponibilidad de nutrientes, contenido en oxigeno y en humedad
que puedan producirse en el suelo (3-5).

Los microorganismos responsables de la biodegradacién aerobia de los HAPs,
oxidan dichos compuestos, obteniendo asi la energia necesaria para su
crecimiento. En este proceso de oxidacidén de los compuestos se originan
electrones cuyo aceptor final es, normalmente, el oxigeno. Los productos finales del
proceso de biodegradacion son principalmente el agua y el mondxido de
carbono. La degradaciéon anaerobia de cierfos HAPs (naftaleno, fluoreno,
fenanireno, antraceno, fluoranteno y pireno) también puede llevarse a cabo bajo
condiciones reducidas de nitrato y/o sulfato en el entormo, aunque esta
degradacién es mucho mds lenta que la biodegradacién aerobia. La bgja
solubilidad del oxigeno en agua (9 mg/l a 20°C) y un alto contenido en humedad,
por ejemplo en los intersticios saturados del suelo, pueden hacer que la
disponibilidad de oxigeno en el suelo sea muy bagja

El desarrollo dptimo de los microorganismos ocurre dentro de determinados
intervalos de temperatura, fuera de los cuales la actividad microbiana se detiene.
Las bacterias del suelo actian habituaimente en el intervalo entre 5 y 40°C, aunque
la temperatura éptima dentro de dicho rango depende de cada especie. La
temperatura del suelo afecta en gran medida a la actividad microbiana y a las
tasas de biodegradacién. En el caso concreto de los HAPs, la temperatura optima
para la degradacién bacteriana varia desde 20 a 30°C. La mayoria de los
microorganismos se desarrollan mejor dentro del rango de pH de é a 9,
encontrdndose las condiciones éptimas de crecimiento entre los valores de pH 7 y
8. Los nutrientes esenciales son aquellos compuestos quimicos necesarios para el
crecimiento microbiano que no proporcionan energia o carbono a los organismos
pero gue resultan imprescindibles para su desarrollo. Los nutrientes esenciales en el
crecimiento bacteriano son el nitrégeno y el fésforo, cuyas canfidades son
normalmente insuficientes en las localizaciones que van a ser sometidas a procesos
de biorrecuperacién. El elemento esencial para el crecimiento bacteriano en
ambientes naturales tales como suelos, sedimentos y aguas es el carbono. Estudios
realizados por Atagana et al. {7}, han demostrado que la presencia de sustancias
contaminantes en el suelo, como puede ser la creosota (>250 mg/kg suelo),
pueden provocar que nutrientes que no eran limitantes para el crecimiento
bacteriano lleguen a serlo. La presencia de creosota en el suelo puede llegar a
crear un desequilibrio en la proporcidn de nutrientes presentes en dicho suelo y en
los gque son requeridos en la biodegradacion del contaminante. A partir de la
cantidad de carbono transformado en biomasa por la bacteria, pueden estimarse
las proporciones de nitrégeno y fésforo necesarias en la biodegradacién dptima
del contaminante. Leys et al. {75), determiné que la proporcidon C:N 25:1
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aumentaba la biodegradacién bacteriana de los hidrocarburos en un suelo
contaminado con creosota.

La humedad del suelo es un factor de gran influencia para la actividad microbiana.
El agua es el mayor componente del protoplasma bacteriano y su suministro es
esencial para el crecimiento y mantenimiento de los microorganismos. El agua sirve
también como medio de transporte a fravés del cual los compuestos orgdnicos y
nutrientes son movilizados hacia el interior de las células, asi como los productos
metabolizados salen al exterior de la célula. El contenido suelo-agua influye en la
aireacion {tfransporte de oxigeno), en la solubilidad de los constituyentes del suelo y
en el pH. Poca humedad en el suelo, da como resultado la gparicién de zonas
secas y por lo tanto de poca actividad bacteriana. Sin embargo, la presencia de
demasiada humedad puede llegar a inhibir el intercambio de gases, dando como
resultado el desarrollo de zonas anaerobias y como consecuencia la eliminacion
de las bacterias aerobias con el consiguiente aumento de la poblacién anaerobia
o anaerobia facultativa.

1.3.1.2 Propiedades fisico-quimicas del contaminante.

El factor quimico mds importanie en el proceso de biorrecuperacion es la
estructura molecular del contaminante, ya que ésta afecta a sus propiedades
quimicas, fisicas y a su capacidad para ser degradado. El hecho de que un
determinado contaminante sea biodegradado estd relacionado con factores tales
como la solubilidad, el grado de ramificacién, el grado de saturacién y la
naturaleza y el efecto de los sustituyentes presentes en la molécula.

La solubilidad del contaminante constituye una propiedad fundamental a tener en
cuenta a la hora de aplicar técnicas de biorrecuperacién a un suelo contaminado,
ya que los microorganismos toman los nutrientes en solucién acuosa. Una elevada
solubilidad se traduce en una gran disponibilidad, en potencia, de un determinado
compuesto. En el caso de suelos contaminados con HAPs, es la baja solubilidad en
agua de estos compuestos una de las principales limitaciones existentes para la
aplicacién de técnicas de biorrecuperacion (105). Aunque la rotura de los enlaces
carbono - carbono saturados no conlleva dificultad, el grado de saturacidén esta
relacionado con la volatilidad y la solubilidad del compuesto. Los microorganismos
degradan con mayor dificultad los anillos saturados, o los alcanos muy ramificados.
La razén de fondo es la especificidad de los microorganismos para sus substratos,
una especificidad que esta ligada, en gran parte, con la presencia o no de
enzimas necesarios para catalizar sélo ciertos tipos de reacciones.

La biodegradacién de suelos contaminados con hidrocarburos policiclicos
aromdticos, en general ocurre de forma secuencial, segun va aumentando el
nUmero de anillos de la molécula (99). Asi, antraceno y fenantreno (3 anillos) son
mas féciles de degradar que pireno y criseno (4 anillos). Es muy probable, que la
causa de la distinta disponibilidad de estos compuestos sea, ademds del aumento
en la complejidad de la molécula, por el aumento de hidrofobicidad conforme
aumenta el niUmero de anillos (98).
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1.3.1.3 Contenido en arcillas del suelo.

El alto contenido en arcillas de un suelo puede ser un factor negativo a la hora de
aplicar técnicas de biorecuperacion. Los suelos con alto contenido en limo y
arcillas suelen ser cohesivos, tener una gran capacidad de retencién de agua y
una baja permeabilidad. En el caso de suelos contaminados con compuestos
hidrofébicos, el contenido en arcillas puede ser un factor limitante de la
biodisponibilidad y por tanto de la biorrecuperacién de dicho suelo, ya que estos
compuestos suelen estar adsorbidos principalimente a la materia orgénica del
suelo, la cudl estd presente en alto grado en la fraccion arcillosa (56, 82, 97)

La influencia de los componentes del suelo en el transporte de bacterias
degradadoras es otro factor a tener en cuenta. El estudio del fransporte de
bacterias degradadoras de HAPs a través de medios porosos saturados fue
redlizado por Lahlou et al. (71). En dicho estudio, el transporte de bacterias
seleccionadas, degradadoras de HAPs, se realizé mediante ensayos con columnas
saturadas rellenas de suelo arcilloso, complejos acidos humicos-arcillas, arena o
montmorillonita observdndose que el transporte bacteriano variaba dependiendo
del tipo de bacteria y del relleno empleado en la columna. Los resultados indicaron
que la presencia de superficies arcillosas podria impedir el transporte microbiano.
Este hecho podia ser remediado con la utilizacién de microorganismos con
caracteristicas concretas, como la presencia de membranas hidrofébicas en el
caso de las bacterias del género Mycobacterium, y/o por la adicién de
tensioactivos. Por tanto, la eleccién de microorganismos especificos y de
tensioactivos no téxicos parecen ser pasos razonables a seguir en el proceso de
biorrecuperacién de suelos contaminados por HAPs con altos contenidos en arcilla.

1.3.1.4 Poblacién microbiana presente en el suelo. Técnicas de andlisis molecular.

La concentracién y composicion de la comunidad microbiana presente en el suelo
pueden ser determinantes para la aplicacion de técnicas de biorecuperacion a
un suelo, ya que estos factores pueden influir en la tasa de transformacion del
contaminante.

El andlisis de las poblaciones microbianas mediante técnicas moleculares,
proporciona informacion sobre qué especies microbianas se encuentran presentes
en el suelo, cual o cuales de estos microorganismos son los responsables de la
biodegradacién del contaminante en un momento determinado del fratamiento al
que se esta sometiendo el suelo y en qué concentraciones se encuentran las
poblaciones en cuestién. Las técnicas de microbiologia tradicional y microscopia
convencional resultan insuficientes para este estudio, ya que muchas de las
bacterias presentes en muestras naturales, como es el suelo, no pueden ser
detectadas debido a que al encontrarse adheridas a las particulas del suelo
resultan “invisibles" a estas técnicas. Por esta razdn, las técnicas moleculares
empleadas para el estudio de las poblaciones microbianas en el desarrollo de esta
tesis han sido PCR (Polymerase Chain Reaction) y DGGE (Denaturing Gradient Gel
Electrophoresis) {93).
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La técnica de PCR contiene metodologias que revolucionaron los métodos de
biologia molecular. Aunque ésta técnica se usé originalmente con fines genéticos y
clinicos, actuaimente también es empleada para la deteccién de microorganismos
en muestras medioambientales. PCR, o reaccién en cadena de la polimerasa
(polymerase chain reaction), es un procedimiento que sirve para obtener, de forma
sencilla y répida, millones de copias de un fragmento de material genético (DNA ©
RNA)a través de sucesivas reacciones in vitro. Para ello, es necesario conocer las
secuencias flanqueantes que sirven para disefiar y sintetizar quimicamente unas
pequefias moléculas de DNA de cadena sencilla denominados cebadores desde
donde se inician las copias. El proceso de amplificacién o copiado se lleva a cabo
en un aparato denominado termociclador que permite  programar
automdticamente ciclos sucesivos de calentamiento y enfriamiento de las muestras
que contienen el material genético. En cada uno de estos ciclos se produce una
copia de cada molécula de DNA o RNA, gracias a la actuacién conjunta de los
cebadores, una enzima copiadora termo-resistente denominada polimerasa y una
mezcla de distintos reactivos que permiten el tfrabajo de la enzima copiadora. En
cada uno de estos ciclos tienen lugar las siguientes reacciones: desnaturalizacién y
separaciéon de las cadenas de la doble hélice del DNA bacteriano, adhesiéon de los
cebadores a las cadenas individuales y por Ultimo, elongacién de las cadenas de
DNA copiadas (figura I.1).

Al final del proceso, de cada molécula de material genético se generan 2n copias,
donde n es el nUmero de ciclos que se redlizan en el termociclador. De esta forma,
a partir de una muestra que contenga una cantidad minima de material genético,
dificil de manejar o detectar, se puede obtener una cantidad mayor de un
material idéntico al de partida, permitiendo un andlisis mds sencillo y sumamente
preciso.

Aungue la técnica de PCR es relativamente facil de redalizar con cultivos puros de
microorganismos, es mucho mds dificil de llevar a cabo con secuencias de DNA
exitraidas de muestras ambientales tales como fangos, suelos, sedimentos, aguas
marinas, aguas subterrdneas y alimentos, ya que PCR puede verse afectada por
algunas sustancias presentes en este tipo de muestras. La reaccién producida
durante el proceso de PCR en muestras de suelos puede verse inhibida por factores
fisicos y/o quimicos. La inhibicidn fisica puede deberse a la presencia de coloides
del suelo asociados al DNA extraido desde la matriz. Los coloides interaccionan con
los cebadores responsables de la secuenciacién del DNA. La inhibicién quimica
puede ser provocada por la presencia de sustancias inorgdnicas, como por
ejemplo, compuestos de hierro o macromoléculas orgdnicas y acidos hUmicos asi
como sus compuestos derivados.
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Figura I.1 Esquema de las reaccione involucradas en PCR.

El alto contenido en arcilla de un suelo, como es el caso del suelo objeto de estudio
en esta tesis, puede ser un factor negativo a tener en cuenta en el proceso de
extraccién del DNA bacteriano desde la matriz del suelo. La poblaciéon bacteriana
puede encontrarse adherida a la fraccién arcillosa, siendo necesario en el proceso
de extraccién del material genético, un cambio de pH, un cambio iénico o el uso
de tensioactivos.

La técnica de andlisis molecular por DGGE, al igual que en el caso de PCR, fue
originalmente desarrollada y usada en investigacion médica para detectar puntos
de mutacién en la secuencia del DNA. En muestras medioambientales, como en el
caso de un suelo contaminado, esta técnica permite el andlisis de poblaciones
microbianas de un género especifico. En DGGE, los fragmentos de DNA con la
misma longitud pero diferente secuencia de los pares de bases, pueden ser
separados dependiendo de sus puntos de fusidn. Para prevenir la total fusién de los
fragmentos se emplean GC-clamps (fragmentos de 40-50 pares de bases de
secuencia GC) adheridos a uno de los cebadores ulilzados en la reaccién de
amplificacién del DNA por PCR. El empleo de GC-clamps es esencial para la
realizacién del andlisis de comunidades bacterianas especificas por DGGE (53, 54).

Mediante DGGE, la doble hélice de DNA amplificado por PCR, puede ser separada
al someterlo a un gradiente lineal y creciente de desnaturdlizantes (urea -
formamida) a 60°C. La técnica de DGGE utilizada en el estudio de las poblaciones
microbianas de los suelos, se denomina en paralelo, ya que el incremento del
gradiente de los desnaturalizantes se produce desde la parte superior del gel hacia
la inferior. La separacién de los diferentes fragmentos estd basada en la distinta
movilidad electroforética de estos en un gel de poliacrilamida. Se produce la
migracién de los fragmentos de DNA (cargado negativamente) hacia un electrodo
positivo. La variacidn en las secuencias de los fragmentos puede hacer cambiar la
temperatura de fusién y por tanto su migraciéon a fravés del gel, con lo cual puede
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conseguirse la separacién de dichos fragmentos. Cuando las moléculas de DNA no
son separadas totalmente, su dificultad para moverse a través del gel es mayor y
por tanto son retardadas con respecto a aquellas donde la separacidén se ha
producido totaimente o bien no ha ocurido.

Por tanto, la técnica DGGE es iddnea para el analisis de los productos amplificados
por PCR ya que cada comunidad bacteriana generard una banda que puede ser
considerada como su huella dactilar, permitiendo asi diferenciar entre los distintos
géneros bacterianos presentes en los suelos (37).

1.3.2 BIODISPONIBILIDAD.

En general, el término biodisponibilidad incluye a aquellas situaciones en las que
compuestos especificos estan disponibles para la biota. Este término es empleado
en diferentes disciplinas, como ecotoxicologia, donde puede llegar a tener
diferentes significados, pero para los cientificos medioambientales, el término
biodisponibilidad representa la accesibilidad de un compuesto quimico para su
asimilacién y posible toxicidad (2). Cuando se habla de biodisponibilidad haciendo
referencia a suelos contaminados, nos referimos a la fraccién o concentracion de
contaminante, o contaminantes, que pueden desorberse desde la matriz del suelo
en cierto periodo de tiempo y que pueden ser degradados por los microorganismos
(27).

Muchos de los contaminantes mds habituales en suelos poseen una baja
solubilidad en agua y son adsorbidos con gran intensidad por las particulas sélidas.
Por ejemplo, los hidrocarburos derivados del petrdleo son, en general, apolares,
especialmente los de peso molecular elevado y tienden a asociarse principaimente
a la fase sélida. Esta asociacién conduce a que en la fase liguida la concentracion
de contaminante sea baja (situacién de biodisponibilidad limitada). Debido a que
los microorganismos foman los nutrientes de la fase liguida (112), la tasa de
biorrecuperacién puede verse limitada por la velocidad con que se produce la
desorcion del contaminante desde la fase sdlida a la fase acuosa.

La aplicacién de técnicas de biorrecuperacion a menudo origina fracciones
resistentes del contaminante a ser biodegradado. En algunos casos, esta
concentraciéon residual puede ser causada por una baja biodisponibilidad del
contaminante que se fraduce en una baja tasa de biodegradacién del mismo, por
condiciones medioambientales desfavorables para los  microorganismos
responsables de la degradacidén o por la ausencia en el propio suelo de
microorganismos capaces de degradar determinados compuestos. En general, la
cantidad de contaminantes que no pueden ser “movilizado” del suelo por
biorremediacién depende de las caracteristicas del suelo, las propiedades del
contaminante asi como del tiempo que éste lleva presente en el suelo. En general,
los procesos de tipo in sifu no incrementan la disponibilidad, debido a que los
contaminantes pueden acumularse en intersticios microscépicos demasiado
pequenos para que las bacterias los colonicen. Una posible solucidén o este
problema, es el aumento de la biodisponibilidad de los contaminantes mediante el
uso de tensioactivos sintéticos en los procesos de biomecuperacién de suelos
contaminados con compuestos orgdnicos hidrofébicos.
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En la Ulfima década, se han desarrollado numerosos métodos que permitan
obtener una medida de la biodisponibilidad de los compuestos orgdnicos
hidrofébicos presentes en suelos y sedimentos, principalmente de los hidrocarburos
policiclicos aromdticos (HAPs) y que permitan predecir la extensién en la que
puede ocurir el proceso de biodegradacién de los contaminantes. Algunos de
estos métodos son: extracciéon en fase sélida (SPE) de los HAPs biodisponibles (23},
oxidacién con persulfato de la fraccién biodisponible de HAPs (26), extracciéon con
solvente (21), con CO2 supercritico y mds recientemente extraccion con
ciclodextrinas (107) y con tensioactivos {126).

1.3.3 OTRAS TECNICAS DE RECUPERACION DE SUELOS.

Los suelos y sedimentos contaminados con hidrocarburos aromdticos policiclicos
(HAPs) pueden suponer un riesgo hacia la salud humana, asi como para el
ecosistema si estos se encuentran en concentracién elevada y con capacidad de
movilizarse. Por tanto, dos acciones aconsejables para evitar su expansidén son
reducir su movilidad asi como su concentracién, lo cual puede ser conseguido
mediante técnicas de recuperacién in situ, o después de excavar el tereno [ex
sifu).

Las técnicas de recuperacion in situ tratan el suelo en el mismo lugar en el que se
encuentra, por adicién de diferentes compuestos y agentes o estimulando la
degradacién del contaminante. Las técnicas ex situ, estan basadas en el
fratamiento del terreno a pie de excavacidn o en instalaciones adyacentes.
Considerando que en el tratamiento in situ no son necesarios ni la excavacion ni el
tansporte podemos concluir que este tipo de recuperaciéon resulfa menos
perturbadora de la estructura del suelo y desde el punto de vista econdémico de
mds bajo coste. Ambos tratamientos, in situ y ex situ, suelen consistir en una
combinacién de procesos bioldgicos y fisico - quimicos (12).

La remediacidn fisico - quimica esta consfituida por un elevado numero de
técnicas fundamentadas en diferentes principios. Para suelos y sedimentos
contaminados con HAPs, los procesos bdsicos son separacién fisica del
contaminante y la matriz limpia, oxidacién, extraccién e inmovilizacién de los HAPs
(26). El objetivo de las técnicas de separacién fisicas es separar las particulas mdés
contaminadas de las relativamente limpias, produciendo una pequeia fraccién de
materia altamente contaminada (arcillosa y orgdnica) y una gran fraccién de
materia relativamente limpia (generalmente material arenoso que puede llegar a
ser reutilizado). Estas técnicas pueden ser ufilizadas solamente después de la
excavacién o el dragado.

La oxidacién de los HAPs puede ser redlizada térmica o quimicamente. La
oxidacién térmica puede realizarse en condiciones de sequedad (450 - 650 °C} o
bien bajo condiciones de humedad (200 - 300 °C). Normalmente, estos procesos
incluyen desorcién térmica, combustidn/incineracion, y pirdlisis. La oxidacion
quimica suele realizarse mediante la reaccién de los HAPs con peroxido o con
ozono. Esta oxidacidn puede realizarse tanto ex situ como in situ mientras que la
oxidacién térmica solo puede aplicarse en tratamientos ex situ.
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Los HAPs pueden ser exiraidos de los suelos y sedimentos con solventes orgdnicos y
con soluciones acuosas de tensioactivos {121). En principio la extracién puede
readlizarse in situ o ex situ, sin embargo esta Ultima es mas efectiva y facil de
controlar. El proceso in situ consiste en un lavado del suelo inyectando agua en el
terreno contaminado. El agua moviliza a los contaminantes, siendo posteriormente
extraida y depurada. Este método solo es vdlido para contaminantes solubles en
aguq, la cual se infroduce mediante zanjas y pozos y se recoge con unos drenes
(tuberias horizontales) y se extrae de los pozos mediante unas bombas de succién.
En ocasiones se utiliza agua con disolventes para facilitar la extraccién. También se
emplean tensioactivos para extraer contaminantes hidrofébicos.

El tratamiento ex situ consiste en fratar el suelo excavado con una solucién acuosa
en un tangue. Previamente, el suelo es tamizado para separar las fracciones mds
gruesas (generalmente, superiores a los 20 mm de didmetro). Los materiales finos se
mezclan con un fluido lavador y posteriormente son aclarados. Después se separan
las arenas, que tienen una capacidad muy baja para retener contaminantes. Las
arcillas y los limos continban el proceso de depuracién y finalmente los materiales
que conserven todavia un alto porcentaje de contaminantes son separados para
su aislamiento en vertederos controlados. Esta técnica es Util para una amplia
gama de compuestos contaminantes como los metales pesados, cianuros
metdlicos, disolventes nitrogenados, hidrocarburos aromdticos, gasolinas, aceites
minerales, PBC (productos organoclorados, como los policlorobifenilos), etc. Los
fluidos utilizados son muy diversos dependiendo del tipo de contaminante:
disoluciones acuosas, disolventes orgdnicos, compuestos quelantes, productos
tensioactivos, dcidos y bases.
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1.4 TENSIOACTIVOS

La aplicacién de tensioactivos sintéticos en la biorecuperacién de suelos
contaminados supone una innovacion en el campo de ésta tecnologia, ya que
pueden aumentar la movilidad de los contaminantes incrementando su
biodisponibilidad y aumentando asi la desaparicidén del contaminante del entorno
(6, 120, 125).

1.4.1 PROPIEDADES FiSICO-QUIMICAS DE LOS TENSIOACTIVOS.

Los tensioactivos son moléculas orgdnicas formadas por una parte hidrofébica y
ofra hidrofilica (figura 1.2). La parte hidrofilica de la molécula tiene afinidad por el
agua y por otras sustancias polares mientras que la parte hidrofébica los hace tener
tendencia a concentirarse en las interfases, reduciendo la energia libre del sistema
con el cual interaccionan. Como resultado de su naturaleza anfétera, una
molécula de tensioactivo puede disolverse en agua como mondmero, adsorberse
én una interfase o puede incorporarse junto con ofras moléculas de tensioactivo
como parte de una micela.

Dependiendo de |la naturaleza del grupo hidrofilico, podemos distinguir cuatro tipos
de tensiactivos: aniénicos, catidénicos, anféteros y no idnicos. Las partes hidrofébicas
mas comunes de los tensioactivos sintéticos son parafinas, olefinas, alquilbencenos,
alquilfenoles y alcoholes; los grupos hidrofilicos son normalmente grupos sulfatos,
sulfonatos, carboxilatos (en los tensiactivos anidnicos), aminas cuaternarios (en los
tensioactivos catidnicos), polioxietilenos o polipeptidos (en los tensioactivos no
idnicos) (29). Los tensioactivos pueden ser producidos quimicamente (sintéticos) y
bioldégicamente (biosurfactantes).

La presencia de moléculas de tensioactivo en las interfases aire—agua provoca una
reduccién en la tensién superficial de la solucién [disminuyen la atraccién de las
moléculas de agua entre si en la superficie) (79) y lleva a la estabilizacion de las
espumas. Algunos tensioactivos pueden reducir la tensién superficial de una
solucién acuosa desde 72 mN/m, valor del agua destilada, hasta 30 + 5 mN/m,
dependiendo del tipo y concentracién del tensioactivo.

Otra caracteristica de los tensioactivos es la formacién de micelas, pequenos
agregados de moléculas del tensioactivo. A bajas concentraciones y en solucion
acuosa, lo que estdn presente son moléculas individuales del tensioactivo
(unidades monoméricas). Por encima de una cierta concentracion, llamada
concentracién critica micelar {“Critical Micelle Concentration”, CMC), las
moléculas del tensioactivo se encuentran formando agregados que oscilan entre
20 y 200 moléculas. El nimero de moléculas de tensioactive que constituyen una
micela se denomina nUmero de agregacién. La CMC es dependiente de la
temperatura y diferente para cada tensioactivo. En términos simples, las micelas
son pequefias gotas con un nicleo hidrofébico y una envoltura hidrofilica. La
presencia de dichas estructuras micelares permite aumentar la solubilidad
aparente de los compuestos orgdnicos hidrofébicos, como por ejemplo los
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hidrocarburos aromdticos policiclicos, debido a que éstos pueden ser alojados en el
interior del ndcleo hidrofdbico de las micelas.

Zona
hidrofilica —» SW;/..
o— o

Iona

hidroféblca —— ..Z/J l \\.\\.Q

Micela

Figura L2 Esfructura de los tensioactivos en solucién acuosa (83).

Estudios llevados a cabo por Edwards et al. {33), demostraron que, la solubilizacién
de compuestos orgdnicos hidrofébicos en presencia de tensioactivos se iniciaba
cuando éste se encontraba en una concentracion igual a su CMC y que dicha
solubilizacién era proporcional a la conceniracién del tensioactivo (figura 1.3). Este
comportamiento es interpretado como un fendmeno de pseudo - solubilizacion,
que depende de la estructura del tensioactivo, de su nimero de agregacién, de la
geometria de la micela, de la longitud y caracteristicas quimicas de la cadena
hidrofébica del tensioactivo, de la temperatura, asi como, de las caracteristicas
quimicas y de la solubilidad del contaminante.
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Figura 1.3 Variacién de la tensidn superficial e interfacial y solubilidad del contaminante con la
concentracién de tensioactivo (92).

La movilizacidén de fos compuestos orgdnicos hidrofébicos desde la matriz del suelo
hasta la fase acuosa es atribuida cominmente al incremento del gradiente de
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concentracién en la interfase sueio-agua. Este incremento de gradiente es
ocasionado principalmente por el mayor reparto de los compuestos orgdnicos
hidrofébicos en la pseudo-fase micelar. En los sistemas suelo - agua - tensioactivos
podemos encontrar tres tipos de equilibrios (figura 1.4):

1. Coeficiente de distribucién de los compuestos orgdnicos
hidrofébicos solubilizados entre la fase micelar y la fase acuosa
{Km).

2. Coeficiente de distribucidn de los compuestos orgdnicos
hidrofébicos entre la fase acuosa y el suelo (Ka).

3. Coeficiente de adsorcidn de los tensioactivos al suelo (Qsur).

Segun los resultados obtenidos por Yeom et al. (136) para la solubilizaciéon de HAPs
presenties en suelos contaminados utilizando tensioactivos, la adicién de estos
agentes incrementaron el gradiente de concentracién de los HAPs en la interfase
suelo-agua, asi como el coeficiente de transferencia de masas. Este hecho es
explicado segin dos mecanismos propuestos que podrian ayudar a comprender,
aun mds, los procesos fisico - quimicos presentes en el sistema suelo - agua -
tensioactivo, ademds de apoyar ain mds la iniciativa de la utilizacién de
tensioactivos sintéficos en la bioremediacién de suelos contaminados con HAPs:

a} El gradiente de concentracién en la interfase suelo - agua aumenta
principalmente por la pseudo-solubilizacién que tiene lugar en las micelas.

b) El coeficiente de transferencia de masas aumenta debido a la adsorcién y
penetracion de moléculas de tensioactivo en el suelo, lo cual incrementa la
difusion de los contaminantes a través de la matriz del suelo hacia la fase
acuosa.

Pseudo fase ‘\

acvosa

Figura L4 Esquema de procesos abidticos en sistemas suelo - agua en presencia de
tensioactivos no iénicos, compuestos orgdnicos hidrofébicos y materia himica
del suelo (32).
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1.4.2 TENSIOACTIVOS NO IONICOS.

Los tensioactivos pueden ser clasificados como catidnicos, aniénicos, anfotéricos y
no iénicos dependiendo de la presencia o no de carga sus moléculas. Los
tensioactivos catidénicos e indnicos se caracterizan por la presencia de una carga
eléctrica neta en la molécula, lo cual les proporciona el grado de solubilidad. Esta
presencia de carga no es un requisito indispensable para que exista actividad
superficial en el agua. De hecho, los tensioactivos no idnicos presentan ciertas
ventajas respecto a los idnicos, como por ejemplo una mayor sensibilidad a los
cambios en la CMC debido principalmente a la presencia de sales en el medio,
menor efecto del pH de la solucidn y mayor flexibilidad en su proceso de
sintetizacion, ya que el grado de solubilidad de la molécula puede ser controlado
segun el tamafio del grupo hidrofilico.

Los tensioactivos no-iénicos son, generalmente, los mds empleados en técnicas de
biorremediacion, debido a que la ausencia de carga en sus moléculas minimiza las
interacciones entre las moléculas del tensioactivo y los enzimas localizados en las
membranas bacterianas necesarios para la degradacién del contaminante (125).
Ademds presentan valores de CMC menores que el resto de los tensioactivos.

Entre los tensioactivos no idnicos, los conocidos como polioxietilenos (POE) son los
md&s abundantes y técnicamente los mds importantes. Estos tensioactivos presentan
una férmula general del tipo:

RX{CH2CH20)nH

donde R es un poliéter y X es oxigeno o nitrégeno u otro grupo funcional capaz de
dotar a la cadena de hidrofobicidad. En muchos casos, n, es el nimero de
unidades de oxietilenos presentes y debe ser mayor de 5 & é para que el
tensioactivo no idnico sea soluble en agua. En el desarrollo de esta tesis los
tensioactivos no iénicos empleados han sido: alquiletoxilatos (Brij 35 y Brij 30) y
alguilifenol etoxilato (Tritén X-100). Esta seleccién se realizd tras una investigacion
bibliografica sobre el efecto de los tensioactivos en la desorcidn y biodegradacién
de compuestos orgdnicos hidrofébicos (41, 65, 78-80, 136).

1.4.3 ADSORCION DE LOS TENSIOACTIVOS AL SUELO.

La proporcion en la que puede darse la adsorcidon de un agente tensioactivo al
suelo estd controlada por tres factores principales: (i) la naturaleza quimica de as
especies que estdn siendo adsorbidas, en concreto de la naturaleza hidrofébica e
hidrofilica de los grupos quimicos que constituyen la molécula de tensioactivo; (i) la
naoturaleza de la superficie sdlida a la que se estd adsorbiendo el tensioactivo; v {iii)
la naturaleza de la fase liquida presente en el sistema suelo-tensioactivo. Un ligero
cambio en alguno de estos factores puede provocar grandes cambios en las
caracteristicas de adsorcidn del sistema.
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Cuando un tensioactivo es adsorbido en un suelo también deben considerarse
ciertos aspectos cudlitativos y cuantitativos que pueden verse alterados en el
sistema en el que se encuentra presente. Entre ellos se incluyen:

> Lla cantidad de tensioactivo adsorbido, por unidad de masa o
dreq, al sélido.

» La concentracién de tensioactivo en solucidn necesaria para
producir el recubrimiento de la fase sélida y provocar un
determinado grado de adsorcidn.

» La concenfracién de tensioactivo a la cual se produce la
saturacién del sélido.

» La orientacién de las moléculas de tensioactivo tanto de las que se
encuentran en solucidn como de las adsorbidas a la superficie
sélida.

» H efecto que produce la adsorcién del tensioactivo al sélido en el
resto de las propiedades del sistema.

En todos los casos citados, se asume que otros factores como son la temperatura y
la presidbn permanecen constantes. El hecho de que un agente tensioactivo sea
adsorbido o no a la superficie del suelo, es un factor muy importante, ya que, la
menor o mayor efectividad de su aplicaciéon en biocrremediacién, dependerd de
ello. La efectividad de un tensioactivo se define como la concentracién de
tensioactivo en la fase acuosa necesaria para producir un nivel dado de desorcién
de los contaminantes bajo determinadas condiciones. La perdida de efectividad,
debida a adsorcién, se refiere ala concentracién de tensioactivo que se encuentra
adsorbida a la superficie saturada del sélido. Por tanto, la pérdida de efectividad
de un tensioactivo por adsorcidn, y la concentracién que ha sido adsorbida en la
fase sélida pueden ser determinadas directomente mediante la isoterma de
adsorcién en el primer caso y por diferencia en las medidas de tension superficial
de una solucidon de tensioactivo puro y un sistema de suelo - tensioactivo, en el
segundo caso (94).

Como se ha comentado anteriormente, la adsorcidon de moléculas de tensioactivo
al suelo depende tanto de las propiedades del tensioactivo como de las del propio
suelo. Estudios llevados a cabo por Edwards et al; (32, 33) demuestran que el
comportamiento de los tensioactivos no idnicos, tales como Tritdn X-100, adsorbidos
a superficies hidrofébicas, como la silice, puede describirse segin un modelo
tedrico basado en la adsorcidn de tensioactivos no idnicos, tanto para
concentraciones menores a la CMC como para concentfraciones superiores a
dicha concentracién,

Se postula que las moléculas de tensioactivo que se encuentran en el seno de la
disolucidon acuosa, en una concentracidn menor o igual a la CMC, pueden
encontrarse adsorbidas muy préximas a la superficie del sélido de forma plang,
debido a interacciones producidas entre la parte hidrofébica e hidrofilica de las
moléculas de tensioactivo con dicha superficie (figura 1.5).
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Figura L.§ Configuracion de los fres estados del tensioactivo en el proceso de adsorcién al
suelo.

Cuando en solucidén la concentracion de tensioactivo se encuentra por encima de
su CMC, las moléculas empiezan a recrientarse de forma que su parte hidrofébica
queda orientada hacia la pseudo-fase acuosa. Este comportamiento es atribuido a
la fuerte atraccidén existente entre las partes hidrofdbicas de moléculas de
tensioactivo adyacentes. Este proceso de orientacién continia conforme aumenta
la concentracidn de tensioactivo, hasta que las moléculas reorientadas
perpendicularmente  forman monocapas denominadas hemimicelas. A
concentraciones de tensioactivo adn mayores, se producen interacciones entre las
partes hidrofébicas del tensioactivo ya adsorbido (hemimicela) y el que se
encuentra en solucion, forméndose una doble capa denominada admicelas.

Aungue la adsorcidén del tensioactivo es un proceso desfavorable para la
solubilizacién micelar, puede jugar un papel importante en el fransporte facilitado
del sustrato adsorbido (129). Generalmente, el tensioactivo adsorbido aumenta la
capacidad de adsorcidn del suelo, mientras que el tensioactivo presente en
solucién incrementa la solubilidad de los compuestos orgdnicos hidrofébicos. El
efecto neto de ambos mecanismos es dependiente de la conceniracién de
tensioactivo presente.

En un estudio realizado por Yeom et al. (136}, sobre el efecto de los tensioactivos no
idnicos, sobre la proporcidn de HAPs disueltos en un suelo contaminado con
alquitrén, se proponen dos mecanismos que explicarion el aumento de la
solubilidad de los contaminantes. Los mecanismos estdn basados principalmente
en un incremento del gradiente de concentracidén entre el suelo y la interfase
acuosa y en un aumento de la difusién de los HAPs a través de la matriz orgdnica
del suelo debido a la adsorcidn y penetracién de moléculas del tensioactivo que
provocarian un aumento de volumen en dicha matriz. Este segundo mecanismo
depende directamente de la estructura del tensioactivo v de su densidad de
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adsorcion al suelo. Series homdlogas de tensioactivos con grupos etoxilatos (serie a
la gue pertenecen Brij 30 y Brij 35), presentan densidades de adsorcién que estdn
inversamente relacionadas con el nimero de grupos etoxilatos presentes en la
molécula de tensioactivo. La adsorcion y penetracién del tensioactivo en el suelo
estd favorecida por pequefas interacciones producidas entre las cabezas
hidrofilicas de los tensioactivos y los grupos hidrofébicos del contaminante. Es mdés,
los tensioactivos con cadenas sin ramificar causaron mayores incrementos en la
proporcién de disolucién de los HAPs que aguellos que presentaban ramificaciones
en sus moléculas. El aumento observado en la difusidn siguid la misma relacion.

Estos resultados experimentales llevaron a la conclusidon de que el aumento en la
difusion de los contaminates era debido a la penefracidén de las moléculas de
tensioactivo en la matriz del suelo, seguida de un aumento en el volimen de la
matriz orgdnica del suelo. Aparentemente, la densidad de la adsorcidon del
tensioactivo, depende por tanto, del tamafio de la molécula y de su cardcter
hidrofilico.

Teniendo en cuenta la informacién aportada por la bibliografia citada, en el
desarrolio de este trabajo de investigacion se utilizaron tres tensioactivos no iénicos,
Tritdn X-100, Brij 30 v Brij 35. Sus relativos bajos valores de CMC, en comparacion con
los tensioactivos anidnicos y catidnicos, ademds de sus elevadas capacidades de
adsorcidén al suelo, pueden ser propiedades favorables e incluso determinantes en
el aumento de la biodisponibilidad de los HAPs inicialmente adsorbidos al suelo.

1.4.4 MODELO DE DESORCION MICELAR.

Con el fin de explicar los diferentes mecanismos implicados en la desorcién de los
HAPs de un suelo en presencia de agentes tensioactivos, muchos investigadores
han estudiado el reparto de solutos entre las diferentes fases del sistemas suelo-
tensioactivo (20, 32, 80}, asi como las interacciones que puedan darse enire suelo,
tensioactivo y contaminante (27, 134). Los mecanismos que explican el aumento de
la disponibilidad de los compuestos orgdnicos hidrofébicos por la presencia de
tensioactivos han sido revisados por Volkering et al. (126). Los procesos implicados
pueden ser clasificados en tres categorias: (i) aumento de la solubilidad aparente,
(i) transporte facilitado y (i} emulsificacién de NAPLs.

De manera generadl, la distribucion de los compuestos orgdnicos hidrofébicos entre
el suelo vy la fase acuosa puede ser descrita mediante un coeficiente de
distribucién global, Ka:

[P]suelo
Ko [P]agua + [P ]mic “ )

donde [P]selo €5 la concentracion del contaminante (mol/l) en el suelo, [Plagus €5 la
concentracién del contaminante (mol/l) en la fase acuosa y [Plmic es la
concenfracién de dicho contaminante [mol/l) disuelto en las micelas del
tensioactivo. La ecuacién (1) puede expresarse en su forma inversa como
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L Pl [Pl

—= (2)
Kd [P ]suelo [P ]suelo

donde 1/Kq representa el proceso de lavado del suelo, en términos de la fraccién
de contaminante que estd siendo solubilizado en la fase acuosa frente a la
concentracién que permanece en el suelo. Para los compuestos orgdnicos
hidrofébicos, el primer término a la derecha de la ecuacion (2) en la préctica es
obviado, ya que [Plagua esta limitada por la solubilidad del contaminante, y
normalmente es mucho menor que [Plmic. Sin embargo, en el suelo podemos
encontrar liquidos en fase no acuosa (NAPLs), no asociados quimicamente con él
pero que pueden entrar en contacto con los contaminantes siendo una tercera
fase en la que puede estar el contaminante. Por tanto, podemos reescribir la
ecuacion anterior incluyendo todas las posibles localizaciones de contaminante.
Teniendo en cuenta que en el laboratorio es posible cuantificar de una sola vez
[Pliq la la ecuacidn (2} quedaria de la siguiente forma:

1 [P],

e @)
Kd [P ]suelo

donde [PJig s la concentracién total del contaminante en la fase liquida suma de
[Plagua, [Plmic ¥ [P]nars. Por tanto, este modelo permite calcular que fraccidon del
contaminante estd siendo solubilizado en la fase acuosa por la presencia del
tensioactivo.
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1.4.5 INTERACCIONES TENSIOACTIVO ~ MICROORGANISMO.

El uso de tensioactivos en la biorremediacién de suelos contaminados conlleva una
serie de interacciones, bastante complejas, entre el/los tensioactivo/s presentes en
el sistema, el suelo, el/los contaminante/s y los microorganismos presentes en el
suelo y responsables de la biodegradacidn. En la figura 1.6 se muestra un esquema
simplificado de estas inferacciones pero en la redlidad pueden ser ain mds
complejas debido a la heterogeneidad de los suelos.

Figura 1.6 Esquema de las interacciones enfre microorganismos, suelo, contaminante y
tensioactivos. (I} Adsorcién del contaminante al suelo, (lj Adsorcidn de las
moléculas de tensioactivo al suelo, (Il Solubilizacién del contaminante, (IV] Toma
del contaminante presente en la fase acuosa por los microorganismos, (V)
Farticion del contaminante entre la fase acuosa y las micelas, (Vi) Adsorcidn de
las micelas a los microorganismos, {VIl) Toma directa del contaminante presente
en la fase sélida por los microorganismos, (VIiI} Adhesién de los microorganismos
al suelo (126).

1.4.5.1 Toxicidad

A pesar de gue los agentes tensioactivos no idnicos aumentan la movilizacién de
los contaminantes desde la matriz del suelo hasta la fase acuosa, se ha demostrado
que algunos de ellos pueden resultar téxicos para los microorganismos responsables
de lao degradacion del contaminante, sobre todo cuando estos se encuentran
presentes en concentraciones superiores a sus CMC (69).

El efecto tdxico de los tensioactivos sobre las bacterias puede ser debido a varias
causas (133, 134):

> Alteracién del funcionamiento de las membranas celulares por
interaccidn con los componentes lipidicos, causando su
permeabilizacion.
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» Toxicidad debida al aumento de Ila concentracidon del
contaminante en la fase acuosa.

» Reacciones de las moléculas de tensioactivo con proteinas
esenciales para el funcionamiento de la célula.

A pesar de que el uso de biosurfactantes es mds aceptado desde el punto de vista
social, al esperarse que sean menos tdéxicos que los sinteticos, en determinadas
situaciones unos pueden ser tan téxicos como los otros. Los tensioactivos no idnicos,
en generdl, resultan menos téxicos para las bacterias que los tensioactivos idnicos.

1.4.5.2 Biodegradabilidad.

La biodegradabilidad del tensioactivo es un factor que puede tener efectos
positivos o negativos en el uso de estos compuestos en la biorremediaciéon de
suelos.

Los efectos negativos pueden ser causados por agotamiento de los minerales o el
oxigeno, por toxicidad de los productos inmediatos de degradacion del
tensioactivo {pudiendo ser incluso mds téxicos que el compuesto inicial), o bien por
una mayor preferencia del microorganismo a utilizar el tensioactivo como fuente de
carbono disminuyendo la degradacién del contaminante. Estudios realizados por
Laha et al. (69), demostraron que algunos tensioactivos podian resultar téxicos para
las bacterias cuando estos se encontraban en una concentracidn superior a su
valor de CMC, ya que estas podian utilizarlo como fuente de carbono alternativa al
contaminante presente en el suelo.

El efecto positivo mds obvio de la biodegradabilidad de un tensioactivo en la
biorecuperacién de un suelo contaminado, es que a medio plazo desaparecerd
del lugar al que se aplicé. En el desarrollo de esta tesis se ensayardn fres
tensioactivos no idnicos y biodegradables (65).

1.4.5.3 Influencia en la movilidad bacteriana.

La movilidad de las bacterias en el suelo es muy baja, legando a penetrar en él
solamente unos pocos centimetros cuando son aplicadas en su superficie (31, 81).
Existen evidencias que demuestran que el transporte bacteriano a través del suelo
puede estar condicionado por factores fisicos, quimicos, como el aumento del pH
(111), la presencia de tensioactivos (57) y contenido en materia orgdnica (58), y
microbiolégicos como un reducido tamano celular (39), forma esférica (127), asi
como una superficie celular hidrofilica (115).

Los biosurfactantes juegan un papel importante en la interaccién de tas bacterias
con las interfases, por ello, en la adicidn de tensioactivos a suelos cabe esperar que
esas interacciones afecten a la movilidad bacteriana en el suelo.

Estos efectos pueden ser debidos a diferentes causas:
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» El tensioactivo puede causar una disminucidn de la adsorcién
reversible de la bacteria debido a un cambio en su superficie de la
membrana celular.

» H tensioactivo puede aumentar la floculacién y con elio
incrementar el fransporte de la bacteria.

» Bl tensioactivo puede provocar la disolucidon de los polimeros
extracelulares responsables de la adsorcién irreversible de la
bacteria.

Lahlou et al. (71) estudié el efecto de tensioactivo Tritén X-100 en el transporte
bacteriano a través del suelo. Dicho tensioactivo facilité considerablemente el
transporte de bacterias del género Mycobacterium a través de columnas de suelo.
Esta influencia fue debida fundamentalmente a dos factores. Por una lado, a la
adsorcidén del tensioactivo a las superficies hidrofilicas del suelo, incrementando asi
las zonas hidrofébicas ya que las moléculas de tensioactivo orientarian sus zonas
hidrofébicas hacia la fase acuosa (32). Este incremento de la superficie hidrofébica
podria introducir nuevas interaciones hidrofébicas (las cuales no se dan en
ausencia de tensioactivo) que podrian afectar al transporte bacteriano a través del
suelo. Por ofra parte, la adsorcién de moléculas de tensioactivo a la membrana
bacteriana puede ocurrir entre sus respectivas partes hidrofébicas o hidrofilicas
transformando la superficie celular en una zona hidrofillica o viceversa (95). De
acuerdo con este mecanismo, en el caso de bacterias hidrofdbicas, el resultado
final es la repulsidon entre la bacteria y la superficie del suelo con el consiguiente
incremento en el fransporte. Este efecto de los tensioactivos puede ser importante
en el campo de la biomecuperacion de suelos in situ donde el fransporte de
bacterias puede ser un proceso esencial para la degradacidon de los
contaminantes (41).

1.4.5.4 Tensioactivos y biodisponibilidad del contaminante.

La biodisponibilidad de los contaminantes orgdnicos hidrofébicos puede ser
aumentada por la presencia del tensioactivo a través de los siguientes mecanismos
(134):

» Emulsificacién de los contaminantes en fase liquida no acuosa. Los
tensioactivos pueden disminuir Ia tensién superficial entre una fase
acuosa y ofra fase no acuosa. Esto puede incrementar la
formacidén de micro-emulsiones, lo cual resulta en un aumento del
drea de contacto, permitiendo aumentar el transporte del
contaminante hacia la fase acuosa.

» Aumento de la solubilidad aparente del contaminante. Este efecto
es también denominado pseudo-solubilizacién y es causado por la
presencia de micelas. Los compuestos orgdnicos hidrofébicos,
podrian disolverse significativamente en el nicleo de las micelas.

» H transporte de los hidrocarburos desde la micela hacia la fase
acuosa puede ser rapido, debido al pequeiio tamafio de éstas,
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pero no estd demasiado claro que los hidrocarburos pseudo-
solubilizados estén disponibles directamente a los microorganismos.
No obstante, este hecho puede provocar que las micelas estén
disminuyendo la biodisponibilidad del contaminante y por tanto su
biodegradacién.

» Transporte del contaminante facilitado por la disminucién de la
tension superficial que provoca el tensioactivo en el agua
contenida en los poros del suelo.

HAP
adsorbido HAP en f

/. \ microporos

bacteria HAP disuelto en

HAP en NAPL
Macroporos

Figura 1.7 Influencia de los agentes tensioactivos en el aumento de la biodisponibilidad de
contaminantes orgdnicos hidrofébicos en suelos.

La presencia de micelas en la fase acuosa, en cuyo nicleo hidrofdbico se
encuentran  pseudo-solubilizados los contaminantes, puede suponer un
inconveniente a la hora de aplicar técnicas de biorecuperacién ya que los
compuestos orgdnicos hidrofébicos en esta situacién no se encuentran disponibles
para ser biodegradados. No obstante, estudios recientes han demostrado que la
fraccion de contaminante solubilizado en la fase micelar de algunos tensioactivos
no idnicos, se encuentra disponible para la biodegradacién. Esto es posible, debido
a que el contfaminante puede transferirse directamente desde el nicleo de la
micela hasta la bacterias sin pasar previamente por la fase acuosa (48).
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CAPITULO II;

MATERIALES Y METODOLOGIA
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I.1 REACTIVOS

Los hidrocarburos aromdticos policiclicos ufilizados en este estudio han sido los
siguientes: fluoreno { 98% ), antraceno [ 99% ), fenantreno [ >96%, HPLC), fluoranteno
(99%. HPLC) y pireno { 98% ), todos ellos de pureza analitica y obtenidos de la casa
comercial Sigma Chemical Co.

Los compuestos marcados con C empleados en los ensayos de mineralizacion
fueron los siguientes: [9-1“C] fluoreno (actividad especifica 14.6 mCi/mmol}, [9-14C]
fenantreno {actividad especifica, 13.1 mCi/mmol), [1,2,3,4,40,90-1“C] antraceno
(actividad especifica, 20.6 mCi/mmol), [3-14C] fluoranteno (actividad especifica, 45
mCi/mmol) y [4,5,9,10-1“C] pireno (actividad especifica, 58.7 mCi/mmol) todos ellos
con una pureza radioquimica mayor del 98%. Fueron suministrados por Sigma
Chemical Co (St Louis, MO).

Se utilizaron tres tensioactivos no-idnicos del tipo polioxietilenos (POE): Brij 30 (Ci2E4),
Brij 35 (Ci2E10) y Tritdn X-100 (CsPEs,5) todos ellos suministrados por Sigma -Aldrich.

Para el estudio de las cinéticas de desorcién de los HAPs se utlizd Tenax TA ® {60 -
80 de malla, 177-250 pm), un polimero absorbente suministrado por Teknokroma.

Para la puesta a punto de las condiciones cromatogrdficas dptimas del andlisis de
los HAPs en muestras de suelo, se utilizd un patrén que contenia 16 HAPs (8270
Calibration Mix #5, 2000 pg/ml de cada HAP, en diclorometano, RESTEK
Corporation).

Los disolventes empleados en todos los andlisis llevados a cabo en esta tesis,
acetona, hexano, diclorometano, metanol y acetonitrilo, fueron de calidad HPLC,
suministrados por la casa comercial Merck.

1.2 SUELOS

Se utilizd un suelo contaminado con creosota procedente de una antigua estacién
de RENFE, AndUjar (Jaén). La creosota habia sido empleada en el proceso de
conservacién de la madera utilizada en la construccidn de las vias del tren. La
toma de muestras fue realizada en colaboracion con EMGRISA (Empresa para la
Gestion de Residuos Industriales, Sociedad Estatal, Madrid), empresa responsable
de los trabagjos de recuperaciéon del emplazamiento.

El desarrollo de esta tesis se ha llevado a cabo con la muestra tomada en el punto
B por ser éste el que presentaba mayor contenido en HAPs de los estudiados
inicialmente por EMGRISA (figura Il.1y 11.2). La muestra fue tomada del horizonte
superficial del suelo, con ayuda de una pala excavadora, a una profundidad de un
metro, lugar hasta donde la creosota habia penetrado. Las muestras se recogieron
en botes de vidrio para evitar la adsorcién de los hidrocarburos a las paredes del
envase. £l suelo hUmedo se homogeneizd, se secé al aire, se pasdé por un molino de
tambor rotatorio y cilindros de acero y posteriormente se tamizé (2 mm de luz de
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malla). Tras este tratamiento, el suelo se conservé para minimizar la actividad
bacteriana a 4° C y en oscuridad en botes de vidrio.

Almacén

del taller
Duchas

Viejo tanque sublterrdneo
de creosota

Figura .1 Plano indicativo de la localizacién del punto de muestreo B contaminado con
creosota (Estacién de RENFE, Anddjar, Jaén) .Escala N/S.

Para el estudio de la influencia de los tensioactivos en la fraccién resistente de HAPs
a biodegradacién, se utiizaron dos suelos diferentes. El primero de ellos,
denominado suelo B1, se obtuvo mediante un proceso de biodegradacién. Para
conseguir este suelo Bl, se sometid el suelo original B estéril a un proceso de
biodegradacién durante 14 dias, inoculdndolo con la estirpe Sphingomonas LH 128
degradadora de fenantreno. Una vez alcanzado el porcentaje de mineralizaciéon
mdxima, se pard la actividad bacteriana congelando el suelo a — 80 °C. Tras
descongelar y dejar decantar las particulas sélidas de suelo, se retird la fase acuosa
con pipeta estéril. Posteriormente el suelo se sometié a un proceso de lavado con
agua milli-Q también estéril, mediaonte agitacién durante 3 horas, con el fin de
retirar las sales presentes en el medio de cultivo utilizado y que hubieran podido
quedar en el suelo. Estas sales, tras el secado, podrian interferir {al afectar a la
agregaciéon del suelo) en la desorcién de los HAPs aln presentes como fraccion
resistente a la biodegradacidn. Tras retirar de nuevo la fase acuosa el suelo B1, se
secd en estufa a 40° C y se conservd en botes de vidrio a 4° C y en oscuridad hasta
su utilizacién.

El segundo de los suelos, denominado E6068, fue proporcionado por la empresa
SOILREM (Dinamarca)}, dedicada a la bioremediacién de suelos contaminados.
Este suelo habia sido sometido por dicha empresa a un proceso de
biorremediacién en biopilas. Como paso previo a su utilizacion, el suelo se secd en
estufa a 40° C, se pasé por mortero y se tamizé (2 mm de luz de malla). A
continuacién se conservd en bote de vidrio a 4° C, para minimizar la actividad
bacterianq, y en oscuridad.
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Vista aérea del emplazamiento
contaminado con creosofa.
{Anddjar, Jaén)

b AR Ak b ol ST P RS 1

Punto de muestreo B.

Perfil del suelo en el punto
de muesfreo B

Figura 1.2 Vistas a diferentes escalas del punfo de muestreo B en el emplazamiento
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1.3 DETERMINACION DE LOS PARAMETROS FiSICO-QUIMICOS DEL SUELO.

Los pardmetros fisico - quimicos: pH, carbonatos, nitrégeno, fésforo y potasio
disponibles, asi como el andlisis granulométrico, del suelo contaminado original y
del suelo BI, se redlizaron en el servicio de andiisis del IRNAS mediante métodos
oficiales (36, 87).

El andlisis mineraldgico del suelo B, fue realizado por la Doctora Magdalena Grifoll
perteneciente a la Universidad de Barcelona. Se redlizaron pruebas de agregados
orientados (orientado normal, con atmésfera de etilen glicol durante 24 horas y
orientado a 550° C durante 2 horas) para confirmar la presencia de las arcillas
determinadas en el suelo B mediante difraccién de rayos x.

El contenido en carbono orgdnico de los suelos B, Bl y E6068 se determind
mediante el método de Walkley Biack, basado en la oxidacién del carbono
orgdnico con una cantidad conocida de oxidante (87) . El procedimiento seguido
fue el siguiente: se pesaron aproximadamente 0,6 g de suelo seco y se llevé a un
matraz Erlenmeyer de 100 ml de capacidad. Se anadieron 10 ml de dicromato
potdsico (Cra07Kz) al 8 % y 15 ml de dcido sulfdrico {H2S04) concentrado dejandolo
reposar durante 30 minutos. Una vez que el Erdenmeyer estuvo frio, se paso su
contenido a un matraz aforado de 100 ml, fillrando previamente a través de lana
de vidrio y arrastrando con agua destilada todo el contenido. A continuacion, se
dejé enfriar de nuevo y se enrasé anadiendo agua destilada. Para su valoracion
con sal de Mohr 0,2 N [Fe(llJAmonio Sulfato é-hidrato], se tomaron 20 ml del
contenido del matraz aforado y se llevaron a un matraz Eflenmeyer de 250 ml. Se
afadieron 200 ml de agua destilada, 2-3 gotas de difenilamina como indicador (0,5
g de difenilamina en 100 m! de dcido sulfurico concentrado y vertida sobre 20 ml
de agua destilada) y media cucharada de fluoruro sédico como catalizador de la
reaccion. El contenido del matraz adquirié un color pardo oscuro. La sal de Mohr
(20 ml de acido sulfirico concentrado en 500 m! de agua destilada, llevada a
ebullicién y una vez enfriada la mezcla se disolvieron 78,5 g de sal de Mohr y se
completd el volumen hasta 1 litro en matraz aforado) fue afadida poco a poco
desde una bureta mientras se agitaba el contenido del matraz, hasta que el color
virdé a morado y posteriormente a verde claro. En este punto se dié por concluida la
valoracién. Por diferencia entre el volumen inicial (Vi) y final (Vi) de la sal de Mok,
se calculd la cantidad de dicha sal gastada por la muestra.

Para la correcta valoracién de la muestra, fue necesario realizar un ensayo en
blanco, en el cudl se repitid todo el proceso explicado anteriormente pero sin
afadir muestra de suelo en el Elenmeyer. El volumen de sal de Mohr gastado por el
blanco serd Vo. Ademds, fue necesario factorar la sal de Mohr. Este proceso
consiste, bdsicamente, en establecer qué diferencia hay entre la concentracién
tedrica del reactivo (en este caso 0,2 N) y la concentracion real. La factoracion se
realizd de la siguiente forma: se pesaron entre 0,05y 0,1 g de dicromato potdésico y
se colocaron en un vaso de precipitado. Se anadieron 20 mi de agua destilada, 5
mi de dcido sulfdrico, 3-4 gotas de difenilamina y media cucharada de fluoruro
sédico. Se valordé con sal de Mohr anotando el volumen gastado hasta el cambio
de color.
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El factor fue calculado como:

gramos de dicromato *1000
ml de sal gastados * normalidad dela sal * PM dicromato/6

f=

Tanto el cdlculo de la factoracidn como las determinaciones de la materia
orgdnica de las muestras se realizaron por triplicado. El cdiculo de la cantidad de
carbono orgdnico {C.0.) de la muestra se hizo considerando que 1 ml de sal de
Mohr 0,2 N equivale a 0,615 mg de carbono orgdnico.

1 ml de sal de Mohr — 0,615 mg de C.O.
Vb-Vm — Xmgde C.O.

Como las valoraciones se realizaron con 20 ml tomados del matraz de 100 ml, los
mg de C.O. se calcularon como 5X para conocer la cantidad total que
correspondia a los 100 ml de dicromato. El contenido de C.O. por cada 100 g de
suelo se calculd como:

5Xmg de C.O. —> en los g de suelo pesados
Y mg de C.O. = en 100 g de suelo

Finalmente se hizo la correccién comrespondiente al factor de la sal de Mohr. Para
ello se multiplicaron los Y mg de C.O. por el factor f. El contenido en C.O. de los
suelos estudiados se expresd en tantos por ciento.

La materia orgdnica (M.O.) de los suelos se determiné de forma indirecta a partir de
su contenido en carbono orgdnico. Teniendo en cuenta que aproximadamente el
60% de la materia orgdnica total es carbono, puede calcularse dicho contenido
multiplicando el porcentaje de carbono orgdnico por 1,724,

M.O. (%) = C.O. (%) X 1,724
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1.4 EXTRACCION DE LOS HAPs DEL SUELO Y PURIFICACION DE LA MUESTRA.

Tanto para el andlisis del contenido en HAPs de los suelos a tiempo inicial en los
ensayos de biodegradacién, como para las muestras a tiempos intermedios y a
tiempo final en dichos ensayos, el procedimiento de extraccién de HAPs y limpieza
de la muestra gue se siguid es el que a continuacién se detalla.

Para la extraccién de los HAPs del suelo se utilizd un extractor Soxhlet de 250 ml de
capacidad. El extractante utilizado fue diclorometano {100 mi). La muestra de suelo
seco (1 g aproximadamente) se introdujo en un cartucho de celulosa {19 x 90 mm)
y se sometié a extraccidn continua durante 8 horas {59). El extracto se llevd al
rotavapor hasta reducir el volumen a unas gotas, tras lo cual se resuspendié en 5 ml
de diclorometano. La limpieza del extracto se realizé mediante una extraccién en
fase sélida (clean-up) haciendo pasar dicho extracto a través de un cartucho de
florisil (Sep-Pak cartridges, WATERS) el cual refiene los compuestos mds polares y
permite el paso de los apolares, como es el caso de los HAPs. El cartucho se
acondiciond previamente con 9.6 ml-de diclorometano con ayuda de una jeringa
Hamilton. Tras pasar el extracto a través del cartucho se pasaron 2 ml mds de
diclorometano para arrastrar los posibles HAPs que hubieran podido quedar
retenidos (1, 42, 74). El exiracto limpio se llevé a una corriente de nitrégeno hasta
sequedad. Posteriormente se resuspendié en un volumen conocido de acetonitrilo
y se sonicd durante 15 minutos. La muestra se filtrd a través de filtros de nylon (0.45
um y 13 mm de didmetro) antes de llevar una dlicuota de 1 ml a un vial para su
andlisis por cromatografia liquida.

En el caso de las muestras de suelo que habian estado en contacto con las
soluciones concentradas de tensioactivos, fue necesaria la puesta a punto de un
procedimiento diferente de extraccién de la muestra, ya que la presencia del
tensioactivo modificé las propiedades superficiales del suelo haciendo que la
extraccién con diclorometano fuera ineficaz.

Para la puesta a punto de dicho método se prepararon suspensiones en las mismas
condiciones que las utilizadas en los ensayos de biodegradacién (1 gramo de suelo
seco y 70 ml de fase acuosq). Se ensayd el método de exiraccion de los HAPs
afiadiendo a la suspensién una solucién acuosa (en medio de mineralizacion, MM)
de los tensioactivos Tritén X-100 y Brij 35. La concentracion ensayada, para cada
uno de ellos fue la més alta utilizada en los ensayos de biodegradacion y desorcion
(40 mg/ml). Tras equilibrar el sistema mediante agitaciéon durante 72 horas, se
decanté el suelo. La fase se filtré a través de filtros de celulosa y se analizé por HPLC
mediante inyeccién directa. El residuo sélido se secd a 40° C y se trituré en mortero
de agata mezclado con sulfato sédico anhidro( 99.0 %, Panreac), en una cantfidad
igual en peso a la de la muestra de suelo, con el fin de eliminar la humedad
presente en la muestra (118). Posteriormente, la muestra se sometié a una
extraccién Soxhlet con 100 ml de acetona durante 8 horas (27). El resto del
procedimiento de purificacién y preparacién de la muestra para su andlisis por
cromatografia liquida se realizé de forma similar a la expuesta anteriormente para
el resto de las muestras.
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1.5 ANALISIS DE HAPs POR CROMATOGRAFIA LIQUIDA DE ALTA RESOLUCION.

Los andilisis del contenido en HAPs de los suelos B original, B1 y E6068, asi como para
las muestras a tiempos intermedios y tiempo final de los ensayos de biodegradacion
se realizaron bajo las mismas condiciones cromatogrdficas. Estas condiciones se
aplicaron también a los andlisis de muestras procedentes de los ensayos de
desorcion con Tenax y con tensioactivos.

Los andlisis se llevaron a cabo con un cromatégrafo liquido de alta resoluciéon
(HPLC) (Waters 2690 Separations Module) equipado con detector UV-VIS (Waters
996 Photodiode Array Detector) La columna empleada en el andlisis de HAPs era
especifica para este tipo de compuestos (Waters HAP Columns, C18, 5um, 4.6 x 250
mm). Como fases moviles se utilizaron acetonitrilo de calidad HPLC (Merck) y agua
mili-Q. Ambas fases se filtraron previamente a su uso, utilizando para ello filtros de
nylon de 45 micras de poro. Las condiciones cromatogrdficas utilizadas en los
andlisis fueron las siguientes: 1 ml/min de flujo de fase mévil, 30° C de temperatura
en el hormo, 20 pl de volumen de muestra y 50 minutos de tiempo de andlisis. Se
utilizé gradiente de fase maovil (122} (tabla 1I.1). Estas condiciones permitieron la
adecuada separacion de los picos correspondientes a los 16 HAPs analizados,
como aparece en la figura I1.3.

La recta de calibrado empleada en el andlisis de las muestras fue del orden de
ug/ml, siendo éste el rango de concentraciones de las muestras andlizadas. El limite
de deteccidn (LD} para cada uno de los 16 HAPs analizados se calculé como tres
veces la desviacidn estandar relativa de ia ordenada en el origen de la recta de
calibrado. De la misma forma, el limite de cuantificacién (LC) se calculd como diez
veces la desviacién estdndar relativa de la ordenada en el origen de dicha recta.
Estos valores se recogen en la tabla 11.2.

Tabla II.1: Gradiente utilizado en el andlisis por cromatografia de muestras de suelo.

GRADIENTE DE LA FASE MOVIL

TIEMPO {min) % ACETONITRILO % AGUA
0 45 55
5 45 55
25 95 5
31 100 0
38 100 0
43 45 55
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Figura I1.3 Cromatograma obtenido para el patrén con los 16 HAPs.

Tabla 1.2 Limites de deteccidn y de cuantificacion de los 16 HAPs analizados por HPLC.

HAPs Limite deteccién Limite de cvantificacion
(ng/ml) (ng/mi)
Naftaleno 0,66 2,20
Acenaftileno 0,54 1,81
Acenafteno 0,22 0,75
Fluoreno 0,61 2,05
Fenantreno 0.58 1,94
Antraceno 0,34 1,12
Fluoranteno 0,62 2,07
Pireno 0,12 0,40
Benzo(a)antraceno 0.66 2,19
Criseno 0.55 1,84
Benzo(b)fluoranteno 0,67 2,23
Benzo(k)fluoranteno 0,60 1,99
Benzo(a)pireno 0,58 1,95
Dibenzo{ah)antraceno 0,59 1.97
Benzo(ghi)perileno 0,72 2,41
Indeno(1,2,3-cd}pireno 0,70 2,35
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.6 BACTERIAS, MEDIOS, CONDICIONES DE CULTIVO Y PREPARACION DE
INOCULOS.

Las bacterias utilizadas en este estudio tienen como origen un suelo contaminado
con hidrocarburos aromdticos policiclicos (HAPs) y son capaces de crecer con
dichos compuestos individuales como Unica fuente de carbono y de energia:
Mycobacterium sp. VM 552 capaz de degradar fenantreno, fluoranteno y pireno
(124, 132) y Sphingomonas sp. LH 128, degradadora de fenantreno (8, 9). La estirpe
Mycobacterium sp. VM 552 se aislé de un suelo contaminado, mediante un método
de aislamiento en el que se usé una membrana de Tefldn donde previamente se
habian adsorbido los HAPs {9}. La estirpe Sphingomonas sp. LH 128 se aislé mediante
el método de enriquecimiento en medio acuoso. Ambas bacterias fueron cedidas
por el Dr. Dirk Springael (Vliaamse Instelling voor Technologisch Onderzoek, VITO,
Mol, Bélgica). Las bacterias se mantuvieron en el medio de sales minerales
apropiado para el crecimiento de cada una de ellas, en agitacién continua a 30°
C y con 0.2 % del HAP respectivo como Unica fuente de carbono.

Se utilizaron dos medios liquidos diferentes para cultivar las estirpes: un medio
minimo Tris, al que se llamd medio Bélgica (MB) y un medio fosfato tamponado, al
que se denomind medio Suiza (SW). El primero de los medios se utilizd con la estirpe
LH 128 y el segundo con la estirpe VM 552. La composicidn del medio MB en 1 litro
de agua destilada, era: 6 g de Tris, 4,67 g de NaCl, 1,5 g de KCl, 0,42 g de Na2SOs4,
0,20 g de MgClz6H20, 0,022 g de CaClz22H20, 0,080 g de NazHPO4-12H20, 0,0048 g
de Fe{ll)NHs citrato, y para aportar los nutrientes en concentraciones traza, se
anadié 1 mi de una solucién compuesta por 100 ml de agua destilada y 14,4 mg de
InSO47H20, 9,8 mg de MnClz-4H20, 6,18 mg de HiBOz, 19 mg de CoClz-6H20, 1,7
mg de ClCu 2H20, 2,37 mg de NiClz2-6H:0, 3,6 mg de NazMoQ42H20. Después de
ajustar el pH a7 con HCI 2N, el medio se esterilizd en autoclave.

El medio SW tenia la siguiente composiciéon, por litro de agua destilada: una
solucién A compuesta por 1,75 g de NazHPO42H20 y 0,2 g de KH2POu, y ofra
solucién B de 0,5 g de (HN4J2SO4, 0.1 g de MgCl2-6H20 y 0,05 g de Ca(NOs)2-4H20.
Ambas soluciones se autoclavaron por separado. Como elementos traza se
afadieron, a través de filtro Millipore de didmetro de poro 0.2 pm, 2,5 ml de una
solucidén C compuesta, por cada litro de agua destilada, por 800 mg de NazEDTA,
300 mg de FeClz, 10 mg de MnCl24H20, 4mg de CoClz-6H20, 1 mg de Cu2504, 3 mg
de NazMoO42H20, 2 mg de ZnClz, 0,5 mg de LICl, 0,5 mg de SnCl2, Img de H3BOs, 2
mg de KBr, 2 mg de Kl y 0,5 mg de BaCla.

En los ensayos de mineralizacién y de biodegradacioén realizados, asi como en el
estudio de la cinética de desorcién de los HAPs en presencia de tensioactivos, se
utilizé un medio de cultivo al que hemos llamado medio de mineralizacion (MM), el
cual se prepard de la siguiente forma: una solucidn A compuesta 900 mg de
KH2PO4 y 100 mg de KzHPOs4, una solucién B de 100 mg de NH4NOs, 100 mg de
MgSO47H20 y 80 mg de CaCl.. Ambas soluciones se autoclavaron por separado y
una vez enfriadas se mezclaron. A la mezcla se le afadieron, a través de filtro estétil
Millipore (0,2 um), 10 mg de FeClz+6 H20, y 1 ml de una solucién C que contenia por
litro de agua destilada los siguientes elementos traza: 1,4 mg NaoMoO42H20, 2 mg
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NazB4O7 - 10H20, 2 mg ZnSO4H20, 2 mg MnSO4-H20 y 2 mg CuSO4-5H20. El pH final
de este medio fue de 5,70 (94}, (109).

Para la preparacién de los indculos de ambas bacterias se siguid el mismo
procedimiento. Los cultivos se filtraron a través de una placa porosa de 40 um de
tamafo de poro, para eliminar los cristales del HAP presentes en el cultivo como
fuente de carbono. El cultivo filtrado se lavd fres veces con medio de
mineralizacién estéril, centrifugando durante 10 minutos a 8000 rpm. Tras el lavado,
el pellet obtenido se resuspendié en un volumen conocido de medio de cultivo. Las
células viables se cuantificaron en cada experimento como unidades formadoras
de colonias {CFU) después de sucesivas diluciones del pellet con medio de cultivo y
siembra en placas de TSA (Triptone Soy Agar). También se midié la densidad éptica
del inéculo a 600 nm en un espectofotdmetro UV-Visible (Genesys 10 vis, Spectronic
Unicam). La estirpe de Sphingomonas forma en medio TSA colonias pequefas
amarillas mientras que las colonias de Mycobacterium son de mayor tamafio, color
anaranjado y de aspecto opaco y mucoso.

En los ensayos realizados para el estudio de la afinidad de Mycobacterium sp. VM
552 por fenantreno, la preparacién del inéculo uliizado se realizd de forma
diferente a la explicada anteriormente. En este caso el indculo se prepard a partir
de medio sélido en placas de Petri. Estas placas se prepararon con medio SW,
idéneo para el crecimiento de dicha bacteria, al que se afadié agar (16 g por
litro). Tras esterilizar en autoclave se afadié fenantreno disuelio en acetona (0,1 g
en 3 m! de acetona siendo la concentracién final de 0,1g de fenantreno por litro de
medio}, agitando en caliente para homogeneizar y para evaporar toda la acetona
afadida. Posteriormente, el medio se vitid en placas y se dejé enfriar hasta su
solidificacién. Las placas se sembraron con Mycobacterium sp. VM 552 procedente
de cultivos liquidos utilizando 0,1 m! de cultivo en la siembra de cada placa y
manteniendose éstas en estufa a 30° C durante aproximadamente una semana
hasta la aparicidon de colonias. A continuacidn, la biomasa presente en la placa se
arrastrd con un volumen de 2 a 3 ml de medio de minerdlizacién estéril y con ayuda
de un asa de platino hasta un tubo de centrifuga de vidrio también estéril. Para la
obtencidn de pellet, se centrifugd durante 10 minutos a 7000 rpm. Tras retirar la fase
acuosqa, €l pellet se resuspendid en 5 ml de medio de mineralizacién fresco. El
conteo de viables se realizé por medida de la densidad éptica a 600 nm del pellet
resuspendido.
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1.7 CINETICA DE DESORCION DE HAPs CON TENAX.

La cinética de desorcidn de los HAPs se determind por duplicado a temperatura
del laboratorio (23 £ 2 °C) mediante un proceso de extraccion en fase sélida con un
polimero poroso denominado Tenax. Este polimero estd constituido por el éxido de
2,4-difenil-p-fenileno. Como paso previo a su uso el polimero se acondiciond
mediante sucesivos lavados con agua destilada, acetona y hexano (3 lavados de
10 ml por cada gramo de Tenax) y se seco en estufa a 80° C durante una noche.

Las experiencias se redlizaron en tubos de centrifuga de acero inoxidable de 50 ml
de capacidad (Sorvall) con tapén también de acero. Los tapones se recubrieron
con papel de aluminio para evitar la adsorciéon de los HAPs ala goma de ajuste del
cierre. En ellos se introdujo una mezcla de Tenax (0,7 g). suelo (0,5 g peso seco},
agua milli-Q {35 ml) y formaldehido al 40 % (0,5 ml por cada 100 mi de fase acuosa)
como biocida. La actividad biocida del formaldehido se comprobd en ensayos de
mineralizacién con 4C-fenantreno en suspensiones iguales a las empleadas en los
ensayos de desorcién (1 g de suelo seco y 70 ml de fase acuosa) e incubadas con
agitacién orbital en matraces biométricos (apartado 11.12). Tras 40 dias de ensayo
no se observé mineralizacién significativa.

Los tubos se sometieron a agitacién constante en agitador de volteo. A intervalos
de tiempo determinados, el Tenax se renovd por Tenax nuevo. Para ello, los tubos se
centrifugaron a 12000 rpm durante 10 minutos. La separacién del Tenax y de la
suspensidon de suelo fue facil y rapida ya que el Tenax permanece flotando sobre la
fase acuosa y adherido a las paredes del tubo libre de liquido. A continuacién se
transfirié el tenax con ayuda de una espdtula a un matraz Erlenmeyer de 250 ml
con tapdn de rosca, que contenia 50 ml de acetona. La espatula se lavé con agua
destilada después de cada transferencia de Tenax para evitar que la espatula
mojada en acetona modificara el reparto de solutos en la fase acuosa del tubo.
Tras recoger completamente el tenax, se afadieron a la suspensién de tenax en
acetona otros 50 ml de hexano. Posteriormente, se agité (150 rom) durante 5 horas
para extraer completamente los HAPs desorbidos del tenax. {23-25).

El Tenax fue separado de la mezcla acetona - hexano mediante decantaciéon. A
continuacién, se llevd la mezcla a un matraz corazén y se redujo el volumen en el
rotavapor hasta aproximadamente unos 2 ml, cambiando la fase a acetonitrilo en
el mismo rotavapor, por ser este solvente la fase maovil utilizada en el andlisis de los
HAPs por HPLC. El extracto se llevdé a un volumen conocido de acetonitrilo y por
Ultimo, como paso previo a su andlisis, el extracto se filtrd a través de un filtro de
nylon (0,45 um y 13 mm de didmetro} para evitar la entrada de particulas de suelo
y/o Tenax en la columna del cromatégrafo. Para realizar un balonce de masas al
final de la cinética de desorcion y determinar la fraccidon residual de HAPs
resistentes a la desorcidn con Tenax el suelo se sometidé a una extraccidn Soxhlet
con diclorometano siguiendo el protocolo expuesto en el apartado 1.4 de este
capitulo de materiales y metodologia.

La cinética de desorcion de los HAPs en el suelo E6048 se realizé de forma diferente
a la del suelo B ya que mediante centrifugacién no se produjo la separacién
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correcta de la suspensidn de suelo y el Tenax. Por ello, las experiencias para el suelo
E6068 se realizaron en embudos de decantaciéon de 250 ml de capacidad y tapdn
de vidrio. En ellos se infrodujé una mezcla de 2 g de suelo seco, 140 ml de agua
milli-Q, 1,5 g de Tenax y 0,7 ml de formaldehido al 40 % como biocida, condiciones
estas similares a los empleadas anteriormente. Los embudos se sometieron a
agitacién continua en agitador orbital. A determinados tiempos, el Tenax se renové
por Tenax nuevo. La separacién de la suspensidn y el Tenax se llevé a cabo por
decantacién, al quedar este adherido a las paredes del embudo. La suspensién se
pasé a otro embudo de decantacién para continuar la extracciéon y el Tenax se
llevé a un matraz Erlenmeyer de 250 ml con tapdn de rosca, arrastrdndolo de las
paredes del embudo con 50 ml de acetona. A continuacién se afadieron al
matraz 50 ml de hexano y se sometié a agitacién durante 5 h para la extraccién de
los HAPs desorbidos del Tenax. La preparacién de la muestra para su andlisis por
HPLC se realizd de forma similar a la descrita anteriormente para el suelo B.

Los resultados experimentales se djustaron matemdticamente a un modelo de
desorcién bifdsico mediante la ecuacién (1). Las fracciones de desorcién rapida y
lenta (Frap Y Fien), asi como las constantes de desorcion rdpida y lenta {Krap ¥ Kien)
fueron determinadas por minimos cuadrados (Excel solver} de las fracciones
residuales acumulativas entre los valores experimentales y los calculados de In
(St/So) de la siguiente ecuacién:

St/ So = Frap. €xp (-Krap . 1) + Fien. €Xp (-kien . f) (])

donde Sty So son las concentraciones de cada HAP en el suelo a tiempo t e inicial
respectivamente.
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1.8 CALCULO DE LA CMC DE LOS TENSIOACTIVOS.

El valor de la concentracién critica micelar (CMC) de cada uno de los tensioactivos
empleados se determind a través de medidas de la tensidon superficial de sus
soluciones acuosas utilizando un tensidmetro de anillo de platino (TD1 Lauda,
Hucoa-Erdss) (70). Las soluciones de tensioactivo se prepararon en agua destilada
y en MM por ser éste el medio de cultivo gue posteriormente se emplearia en los
ensayos de mineralizacién, biodegradacién y desorcidn.

Las medidas de tension superficial se realizaron por duplicado en cubetas de vidrio
de 20 ml, en un rango de concentraciones que abarcé desde 0 mg/ml (medida del
agua destilada y del MM} hasta 0,5 mg/ml del tensioactivo. Las medidas se
realizaron a la temperatura del laboratorio (23 £ 2° C). Tras cada medida de tensién
superficial, el anillo de platino se limpié llevandolo a la llama hasta ponerio al rojo,
elimindndose asi los posibles restos de tensioactivo que pudieran interferir en las
siguientes medidas. El valor de CMC se calculé como el punto de inflexién de a
curva obtenida al representar la tensidon superficial (dyn/cm) de las soluciones
acuosas de cada una de las concentraciones ensayadas frente al el logaritmo de
la concentracién de tensioactivo (ug/ml) (33).

1.9 CINETICA DE DESORCION DE HAPs CON TENSIOACTIVOS.

La proporcién y extension de la desorcidén de los HAPs del suelo B con tensioactivos
se midié utilizando concentraciones de dichos agentes superiores a sus valores de
CMC en varios ordenes de magnitud (0,5, 10, 20 y 40 mg/mi tanto para Brij 35 como
para Tritdn X-100) (20, 29). Para ello, se prepard una solucién stock de 140 mg/ml de
cada uno de los tensioactivos en fase acuosa, concretamente en MM.

Los ensayos se redlizaron en tubos de centrifuga de acero inoxidable de 50 ml de
capacidad (Sorvall). En elios se introdujeron 0,5 g de suelo seco, 35 ml de fase
acuosa (MM y solucién de tensioactivo) y 0,40 mi de formaldehido al 40 % como
biocida (0,5 ml por cada 100 ml de fase acuosa presente) (136). Estas condiciones
guardaban la misma proporcidn de suelo - fase acuosa que las utilizadas en los
ensayos de desorcion con Tenax. A intervalos de tiempo iguales a los seleccionados
en los ensayos de desorcidn, las suspensiones de suelo se centrifugaron a 12000 rpm
durante 15 minutos. Se tomé una dlicuota del sobrenadante para el andlisis por
HPLC de los HAPs presentes en la fase acuosa. El resto de fase acuosa se retird
cuidadosamente evitando refirar parte del pellet. El suelo se “lavé” repetidamente
para determinar la canfidad total de HAPs desorbidos por la presencia del
tensioactivo. En cada uno de esos lavados, se afadieron 35 ml de solucién de
tensioactivo nueva. Al final del ensayo, el suelo se secd a 40° C en estufa y se
sometié a una extraccién Soxhlet con acetona, previo tratamiento de la muestra
con sulfato sédico anhidro (apartado 11.4) para la determinacién de la fraccién
resistente de estos contaminantes a la desorcién con tensioactivos (27).
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.10 ABSORCION DE LOS TENSIOACTIVOS AL SUELO.

Para la determinacidon de la concentracién de tensioactivo absorbida al suelo
contaminado, se utilizaron medidas de tensidon superficial de la fase acuosa de
suspensiones de suelo en presencia de distintas concentraciones de tensioactivo.,
Para ello se prepararon suspensiones en matraces Erlenmeyer de 250 ml, con 1 g de
suelo seco y 70 ml de fase acuosa (MM). Se afiadieron 0,35 m! de formaldehido al
40 % como biocida (0,5 ml por cada 100 ml de fase acuosa). Estas condiciones eran
similares a las empleadas en los ensayos de desorcidn de HAPs del suelo
contaminado tanto con tenax como con tensioactivos, asi como en los
experimentos de mineralizacion y biodegradacion realizados.

Se prepararon soluciones stock de Brij 35 y Tritén X-100 en MM de 1 y 140 mg/ml
para cada uno de ellos de tal forma que la concentracién final de tensioactivo en
los 70 ml de fase acuosa variaba desde 0 a 40 mg/ml. Las suspensiones de suelo
con tensioactivo se equilibraron en un agitador orbital durante 24 horas (tiempo en
el que se observé la mayor tasa de mineralizacién de los HAPs). Tras este fiempo,
una muestra de 10 ml de suspensidn se llevd a un tubo de centrifuga de vidrio
(pyrex, 15 ml) y se centrifugd a 7000 rpm durante una hora. Una alicuota de 1 ml del
sobrenadante se analizé por HPLC mediante inyeccion directa para la medida de
la desorcién micelar de los HAPs por efecto de los tensioactivos. El resto del
sobrenadante se utilizé para la medida de la tensién superficial. Estas medidas se
realizaron por duplicado para cada una de las concentraciones de Brij 35 y Triton X-
100 ensayadas.

El valor de CMC de la suspension {CMCsuelo) se calculd de igual forma que para el
caso de las soluciones acuosas de tensioactivo, es decir, se tomd como valor de
CMC el punto de inflexién de la curva obtenida al representar la tensién superficial
medida en la fase acuosa tras equilibrar el sistema frente el logaritmo de la
concentracién de tensioactivo en la suspensidn. La concentracion de tensioactivo
absorbido al suelo se determind por diferencia entre el valor de CMCsuelo Obtenido
para la suspensidn de suelo y el valor de CMC de la solucién acuosa en MM del
tensioactivo puro (20, 43).

111 ENSAYOS DE AFINIDAD

Los ensayos de afinidad de la bacteria Mycobacterium sp. VM 552 por fenantreno
disuelto en presencia de tensioactivos a diferentes concentraciones (tanto por
encima como por debajo de la CMCuu de cada uno de los tensioactivos), se
realizaron mediante ensayos de minerdlizacién con #C - fenantreno. Los ensayos se
realizaron en tubos de vidrio estériles de 15 ml de capacidad, a los cuales se acopld
en el tapbén una pequeia trampa de sosa para la medida del “CO2 producido.

Las concentraciones de fenantreno ensayadas fueron 0,157 y 1,357 pg/ml, (por
debajo y por encima, respectivamente de la solubilidad del fenantreno). Estas
concentraciones se consiguieron con fenantreno marcado en el caso de la
concentracién mads diluida y complementando con fenantreno para la
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concentracién mds alta ensayada. Tanto el sustrato marcado como el no marcado
se afadieron a cada tubo disuelto en medic acuoso (MM). Se afladieron a cada
tubo 2 ml del sustrato marcado, volumen que equivalia a 80000 dpm.

Las concentraciones de tensioactivo ensayadas, fueron de 0,05y 10 mg /ml en el
caso de Tritdén X-100 y de 0,05 y 20 mg /ml, para Brij 35, encontrdndose éstas por
debgjo y por encima respectivamente de la CMCum de cada uno de los
tensioactivos. Estas concentraciones se prepararon a partir de dos soluciones stock
de 0,2 y100 mg/ml para cada uno de los tensioactivos. Se afadieron 1,25 mly 0,5
ml respectivamente de dichas soluciones para alcanzar las concentraciones de
0,05y 10 mg/ml en un volumen total de 5 ml de fase acuosa por tubo en el caso de
Tritén X-100, y 1,25 y 1 ml de dichas soluciones para alcanzar las concentraciones
de 0,05 y 20 mg/ml en un volumen total de 5 ml de fase acuosa por tubo en el caso
del ensayo con Brij 35.

El resto del volumen, hasta completar los 5 mi de fase acuosa por tubo, se afadid
como medio de mineralizacion estéril {2 ml) e indculo (50 ul preparado a partir de
placas, apartado 1.6).
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I.12 ENSAYOS DE MINERALIZACION Y BIODEGRADACION.

121  MINERALIZACION Y BIODEGRADACION DE FENANTRENO EN SISTEMAS

ACUOSOS EN PRESENCIA DE TENSIOACTIVOS.

Para medir la mineralizacidén de fenantreno en sistemas acuosos se prepararon
ensayos por duplicados en matraces Erlenmeyer de 250 ml. Se afadieron entre
80000 y 100000 dpm de [9-14C] - fenantreno y suficiente compuesto no marcado en
un volumen final de 70 ml de MM por matraz. La cantidad total de fenantreno en
cada uno de los matraces fue de 1,4 - 1,5 mg, siendo esta similar a la que contiene
un gramo de suelo contaminado B, siendo por tanto comparables los resultados a
los ensayos de biodegradacién en suspension. El substrato se ofiadié en una
solucién de diclorometano, que se dejdé evaporar. Se prepararon dos series de
matraces diferentes, los cuales fueron inoculados con 107 CFU/ml de las estirpes
Mycobacterium y Sphingomonas, respectivamente.

El tensioactivo Tritdn X-100 se anadié en forma de solucidon acuosa (preparada en
medio de mineralizacién) a partir de una solucién concentrada de 70 mg/ml. La
concentracién final del tensioactivo en cada matraz fue de 10 mg/ml. Los
matraces se cemaron con un tapdn envuelto en cinta de teflon para impedir la
absorcién de los HAPs a la goma y evitar ademds que las muestras se secaran
durante el ensayo. Se mantuvieron a temperatura del laboratorio (23 £ 2° C) y en
agitacién continua {100 rpm) durante todo el tiempo del ensayo.

Se midié la produccién de “CO2 mediante medidas de la radioactividad presente
en una frampa de sosa (figura 11.4). Esta tframpa estaba formada por un vial de 5 mi
suspendido del tapdn con 1 mi de NaOH 0,5 M.

Aguja entrada

Periddicamente, la soiucion alcalina se retird

de aire P
de la trampa y se reemplazd por sosa nueva.
¢ Aguja *°'1“° de La solucién de NaOH se mezclé con 5 ml de
muesira liquido de centelleo y la mezcla se mantuvo

A,/

en oscuridad durante al menos 8 h para la

Tapdn con L o > .
Tefidn disipaciéon de la quimioluminiscencia. La
radioactividad se midié mediante contador
Trampa de de centelleo liquido modelo Beckman LS6500.

$Osa
Los resultados se dieron como medias de las

medidas de los tratamientos por duplicado.
Se utilizé el test t de student para analizar
estadisticamente las diferencias entre las
medias a p = 0,05.

Figura 11.4 Matraz biométrico para
ensayos de mineralizacion

Para el estudio de la biodegradacién de los HAPs en sistemas acuosos, se
prepararon matraces en las mismas condiciones que para el estudio de
mineralizacién con la Unica diferencia de que no se afadié sustrato marcado ni se
colocaron trampas de sosa en los matraces. A determinados tiempos, se fomo una
alicuota de 2 ml, y se centrifugo a 7000 rpm durante é minutos para el andiisis de la
concentracion de fenantreno residual mediante inyeccidn directa en el HPLC.
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1.12.2 MINERALIZACION Y BIODEGRADACION DE HAPs EN SUSPENSIONES DE SUELO
POR POBLACIONES MICROBIANAS AUTOCTONAS.

Para medir la mineralizacién de HAPs en suspensiones de los suelos B y E6068 se
realizaron ensayos por duplicado en matraces Erlenmeyer de 250-ml para cada
uno de los sustratos seleccionados. Se anadieron entre 80000 y 100000 dpm de [9-
14C] - fluoreno, [9-14C] - fenantreno, [1, 2, 3, 4, 40, 90-“C] aniraceno, [3-14C]
fluoranteno y [4, 5, 9, 10-1“C] pireno. Los sustratos marcados se anadieron en
solucién acuosa (MM) para facilitar su homogeneizacion en el suelo. Se afladieron,
a cada matraz, 1 gramo de suelo seco y 70 ml de medio de cultivo (MM), con el fin
de mantener las mismas condiciones en las que se determiné la cinética de
desorcién de los HAPs del suelo. Los matraces biométricos empleados se cerraron
de igual forma que los citados en el apartado I.12.1. Se mantuvieron a temperatura
del laboratorio (23 + 2° C} y en agitacidon continua durante todo el tiempo que durd
el ensayo. Se midié la producciéon de 4CO2 como se ha descrito anteriormente en
el apartado 1.12.1.

Para el estudio de la biodegradacién de los HAPs nativos, se prepararon
paralelamente matraces en las mismas condiciones que para el estudio de
mineralizacién con la Unica diferencia de que no se anfadid sustrato marcado ni se
colocaron trampas de sosa en los matraces. Al final del experimento, se congelaron
los matraces por duplicado de cada tfratamiento a - 80° C para detener la
actividad microbiana. Posteriormente, se andlizaron las cantidades residuales de [os
HAPs mediante HPLC previa exiraccién Soxhlet, siguiendo el protocolo descrito en
el apartado 11.4.

1.12.3 MINERALIZACION Y BIODEGRADACION DE HAPs EN SUSPENSIONES DE SUELO
INOCULADAS.

Para medir la mineralizacién de HAPs en suspensiones de suelo inoculadas se
prepararon ensayos por duplicados en matraces Erlenmeyer de 250-ml para cada
uno de los sustratos seleccionados. Se afiadieron entre 80000 y 100000 dpm de [9-
14C] - fenantreno, [3-'*C] fluoranteno y [4, 5 9, 10-4C] pireno en matraces
diferentes. Los sustratos marcados, elegidos por ser estos los que la bacteria
Mycobacterium sp. VM 552 es capaz de mineralizar, se afadieron en solucién
acvosa (MM) para facilitar su absorcién en el suelo. Se anadieron, a cada matraz, 1
gramo de suelo seco y estéril (autoclavado 3 veces) y 70 ml de MM, para mantener
las mismas condiciones que en los ensayos anteriores, asi como en los ensayos de
desorcién. La esterilidad de los suelos se confirmé mediante el seguimiento de la
mineralizacién de suspensiones de suelo estériles. Tras 47 dias de ensayo, la
extensidn méxima de mineralizacién alcanzada en estos sistemas fue del 0 %.

Los matraces fueron inoculados con 1 ml de una suspension de Mycobacterium sp.
VM 552 con 10¢ - 107 CFU / ml. El nimero de células en el indculo era suficiente para
causar el comienzo inmediato de la degradacién sin fase de aclimatacion previa
(77). El inéculo se prepard siguiendo el protocolo expuesto en el apartado I1.6.

Los matraces se cerraron, al igual que en el caso citado en el apartado 11.12.1, con
trampas de sosa, excepto los destinados al estudio de la biodegradacién de los
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HAPs nativos. El ensayo se realizé a temperatura del laboratorio {23 + 2° C)
manteniéndose los matraces en agitacién continua durante todo el tiempo que
duré el ensayo. La produccidn de 'CO; se midi6 como se ha descrito
anteriormente en el apartado 11.12.1. La fraccidén resistente a biodegradacion a
tiempo final del ensayo, se determind siguiendo los mismos pasos que en el
apartado anterior 11.12.3.

1.12.4 MINERALIZACION Y BIODEGRADACION DE HAPs EN SUSPENSIONES DE SUELO
INOCULADAS EN PRESENCIA DE TENSIOACTIVOS.

El estudio de la mineralizaciéon de los diferentes HAPs en suelos en suspensidon se
redliz6 mediaonte ensayos por duplicado, para los diferentes tratamientos, en
matraces Erlenmeyer de 250 ml. Cada matraz se marcd con aproximadamente
90000 dpm del sustrato, el cual fue preparado y afadido al suelo en solucién
acvosa (MM). Las suspensiones se prepararon con 1 g de suelo seco y estéril
{autoclavado 3 veces) en 70 ml de fase acuosa (MM).

Los tensioactivos se afadieron a partir de una solucién mds concentrada. Se
prepard, para cada uno de los tensioactivos, una solucién concentrada de 140
mg/ml en el mismo medio en el que se habian preparado las suspensiones (MM). Se
anadieron 0,25, 2,5, 5, 10 6 20 ml de dicha solucidén a cada matraz para conseguir
la concentracién final de 0,5, 5, 10, 20 6 40 mg/ml respectivamente por mairaz. La
suspensién se mantuvo en agitacién durante 72 horas para equilibrar el suelo con el
tensioactivo y homogeneizar el sustrato marcado. Tras este tiempo, las suspensiones
se inocularoncon 1 ml de suspensiéon con 107 CFU/ml de Mycobacterium sp. VM 552.
El indculo se prepard siguiendo el protocolo expuesto en el apartado 1.6, Los
matraces, al igual que en los ensayos citados en los apartados anteriores, fueron
provistos de trampas de sosa estériles. El ensayo se realizd a la temperatura del
laboratorio (23 + 2° C) manteniendo los matraces en agitacién continua durante
todo el ensayo. Se midié la produccién de CO2 como se ha descrito
anteriormente en el apartado 11.12.1.

El estudio de la biodegradacién de los HAPs nativos a lo largo del ensayo, asi como
la determinacién de la fraccién resistente a la biodegradacién a tiempo final, sse
realizd de igual forma que en el apartado 1.12.1, con la excepcidn de que la
extraccidn de los HAPs se llevd a cabo siguiendo el protocolo descrito en el
apartado 1.4 para muestras de suelo en contacto con tensioactivos.

El estudio de la/las poblaciones microbianas presentes en el suelo se realizd
mediante técnicas de andlisis molecular (apartado 11.13). Para la preservacion del
dcido desoxiribonucleico (DNA) bacteriano, las muestras seleccionadas a tiempos
intermedios de los diferentes tratamientos, asi como a tiempo final de los ensayos
de biodegradacidén, se trataron con glicerol. Para ello, y tras eliminar la fase acuosa
de la suspensién, se afiadid al suelo himedo 5 ml de una solucién estéril de glicerol
- cloruro sédico. Esta solucién estaba compuesta por 0,85 g de cloruro sédicoy 15 g
de dlicerol (15%) por cada 100 ml de agua. A continuacién, las muestras se
congelaron a - 80° C hasta el momento de su andlisis.
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1.13 TECNICAS DE ANALISIS MOLECULAR.

1.13.1 EXTRACCION DEL DNA:

La cantidad de DNA necesaria para realizar PCR es del orden de 1 ug. lo cual
equivale aproximadamente a 1.1x108 bacterios. En los suelos, poblacién microbiana
presente es del orden de 108 — 10° bacterias por gramo de suelo, por tanto, 1g de
suelo serd la cantidad necesaria para obtener 1 ug de DNA bacteriano (55).
Debido al alto contenido en arcillas del suelo estudiado, se necesitd el desarrolio de
un nuevo método de extraccién del DNA bacteriano para este tipo de suelos, con
el fin de disminuir la fuerte adhesidn de las bacterias al suelo y favorecer la
extraccién del DNA.

Para ello, la muestra de suelo, tras ser descongeladaq, se centrifugd durante 20
minutos a 12000 rpm para eliminar el glicerol en el que se habia conservado. A
continuacién se introdujo 1 g de suelo junto a 1,5 g de bolas de vidrio (0,1mm de
didmetro, Glasperlen) y 2 ml de tampdn fosfato estéril (NasPOs 0,1M, pH 8) en un
tubo de 10 ml también estéril. Se centrifugd en centrifuga Bead Beating (Ribolyser)
durante 45 segundos a velocidad 6,0 para provocar la lisis mecdnica de las
bacterics. A continuacién, se anadieron 80 ul de lisozima (50 mg lisozZima / mi Tris-
HCI [hidroximetil amino metano, C4H12CINO3 10 mM), pH 9} y se agitd durante 30
minutos para asegurar la lisis enzimdtica de las células. Posteriormente, se
anadieron 150 pl de SDS (sodium dodecyl sulfate) al 20 % y 0,5 ml de acetato
amodnico estéril (8 M) para la lisis quimica. Tras agitar durante 10 minutos se
centrifugd a 7000 rpm durante 15 minutos y se recogidé el sobrenadante en otro
tubo de 10 ml también estéril.

Seguidamente, se afadieron 2 ml de cloroformo — Isoaminoalcohol (24:1) y se agitd
durante una hora para extraer el DNA y eliminar los restos de bacterias (proteinas,
enzimas, etc.) que hayan podido ser extraidas junto al DNA bacteriano. De nuevo,
se centrifugd a 7000 rom durante 15 minutos tras lo cual se recuperd la fase acuosa
llevandola a otro tubo de 10 ml estéril. Se afiadieron 0,8 volimenes de isopropanol
{100%) por cada volumen de fase acuosa existente, se agité con vértex y se dejd
precipitar el DNA a - 20° C durante toda una noche. Transcurrido este tiempo, se
centrifugd 25 minutos a 12000 rpm obteniéndose un pellet blanquecino donde se
encuentra el DNA. Tras eliminar el sobrenadante cuidadosamente, se dejé secar el
pellet a temperatura ambiente durante al menos 15 minutos vy se resuspendié con
250 - 500 ul de agua milli-Q estéril, dependiendo del tamafio del pellet.

El siguiente paso, previo a la utilizacidon del DNA extraido en PCR, es su iimpieza y
purificacién (proceso de Clean-up).
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1.13.2 PURIFICACION DEL DNA EXTRAIDO.

El proceso de limpieza del DNA extraido del suelo se realizé con un Kit comercial
(Wizard DNA Clean-up System, PROMEGA). Este Kit consta de una resina y de
minicolumnas (cuya composicidén no es especificada por la casa comercial),
jeringas y un sistema de vacio. El procedimiento seguido constaba de los siguentes
pasos:

Carga del DNA: En un fubo de microcentrifuga de 1,5 ml se afadié 1 ml del
producto comercial "Wizard clean-up resin” y la muestra de DNA a limpiar. Ambos
se mezclaron por inversién. Seguidamente, con una pipeta se introdujo esta mezcla
en una jeringa conectada a una minicolumna y ésta a su vez a un sistema de
vacio.

Lavado del DNA: Tras hacer vacio en el sistema, se afadieron 2 mi de isopropanol
al 80 % y se volvié a aplicar vacio. Cuando la solucién habia pasado a través de la
minicolumna, se aplicd de nuevo vacio durante 30 segundos para el secado de
ésta. A continuacién se fraspasé la minicolumna a un fubo de microcentrifuga
nuevo y se centrifugd a mdxima velocidad durante 2 minutos para eliminar el
isopropanol residual procedente del proceso de extraccion del DNA,

Elucidn del DNA: Se traspasé de nuevo la minicolumna a ofro fubo de
microcentrifuga. Se afadieron 50 ul de agua milli-Q estéril y precalentada a 65-70°
C vy se dejd reposar 1 minuto. Se volvié a centrifugar a méxima velocidad durante
20 segundos para eluir de la minicolumna el DNA limpio. El DNA purificado se
conservd a—-20° C.

11.13.3 REACCION EN CADENA DE LA POLIMERASA (PCR).

Una vez que el DNA extraido ha sido purificado, éste puede ser utilizado para ser
amplificado mediante una reaccidén enzimdtica en cadena (PCR, polymerase
chain reaction). Se analizd, concretamente, la amplificacion de los fragmentos 165
rDNA utilizando cebadores universales para el andlisis de la poblacién microbiana
en general y cebadores especificos para el estudio de las poblaciones de
Mycobacterium y Sphingomonas presentes en el suelo estudiado (tabla i1.3).

La mezcla utilizada para la reaccidon fue de 50 ul y estaba constituida por 39,05
de agua milli-Q estéril, 0,2 ul deTag polimerasa (Tag DNA Polymerase in Storage
Buffer B, 500 u, 5u/ul; Promegay), 4 1l de dNTP (10 mM; Promegal), 5 pl de buffer (10x,
15mM en MgClz; Promega), 0,5 ul de cebador F-GC y 0,25 yl de cebador R ambos
suministrados por QIAGEN OPERON (55). La reaccion se llevd a cabo en un
termociclador (eppendorff) provisto de la programaciéon mostrada en la tabla 11.4.
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Tabla 1.3 Tipos de cebadores utilizados en la PCR.

TIPO DE NOMBRE DE LA SECUENCIA 5' A 3'
CEBADORES SECUENCIA
UNIVERSAL GC-63F CGCCCGCCGCGCGCGGCGGGCGGGGCGGGGGL

ACGGGGGGCAGGCCTAACACATGCAAGTC

518R ATTACCGCGGCIGCIGG
MYCO i Myco-65F CATGCAAGTCGAACGGAAA
Myco-GC-603R CGCCCGCCGCGCGCGGCGGGCGGGGCGGGGGL
ACGGGGGGIGIGAGTITICACGAACA
SPHINGO Sphingo-108F GCGTAACGCGTGGGAATCTG
GC-Sphingo-429R CGCGGGCGGCGCGCGGCGGGCGGGGCGGGGG

CGCGGGGGGTTACAACCCTAAGGCCTIC

Tabla 1.4 Programacidn del termociclador pora un total de 50 ciclos

PROGRAMA CEBADOR CEBADOR CEBADOR
PCR UNIVERSAL MYCO SPHINGO
(por ciclo) Temperatura Tiempo Temperatura Tiempo Temperatura Tiempo
rc) (min) °C) (sg) rC (s9)
Paso 1 95 5 94 15 94 15
Paso 2 95 1 94 3 94 3
Paso 3 55 1 50 10 62 10
Paso 4 65 1 74 30 74 30
Paso 5 65 5 74 120 74 120
Paso 6 4 © 4 ) 4 ©
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11.13.4 ELECTROFORESIS EN GEL DE AGAROSA.

Los productos obtenidos por PCR, teflidos con LB
Agarosa (Loading Buffer; 20% Ficoll; Calbiochem,
0.,05% Bromofenol blue; Sigma y 1% de Buffer) junto @
una cantidad de Ladder (Ready-Load, 100 bp;
Invilrogen) se sometieron a electroforésis en gel de
agarosa al 1,5% (Agarose Ultra Pure, electrophoresis
grade; Gibco BRL) en cubeta horizontal durante dos
horas (figura I1.5), y posteriormente se visualizaron
mediante tincidn del gel con etilenbromida.

El proceso de electroforésis se realizé en un bafo de
metacrilato (Hybaid electro-4) que contenia una
solucién de buffer-etilenbromida  (figura 11.5). Se
mantuvo la intensidad de corriente a 0,9 mA con una
fuente para electroforésis (PS 3003; Gibco BRL)
durante Thora y 45 minutos. Los fragmentos de DNA
se observaron mediante transiluminacién del gel con
luz ultravioleta.

Figura ll.5 Fuente y bafio usados en electroforésis.

11.13.5 LIMITE DE DETECCION PARA PCR EN MUESTRAS DE SUELO.

Para el estudio de la sensibilidad de la técnica de andlisis molecular por PCR en
muestras de suelo, cantidades conocidas de Mycobacterium sp. VM 552 se
afadieron al suelo en diferentes concentraciones, como paso previo a la
extraccién, purificacién, PCR y electroforésis en gel de agarosa del DNA, siguiendo
los pasos explicados en los apartados anteriores (76, 77).

El indculo utilizado procedia de un cultivo liquido de Mycobacterium, crecido en
fenantreno al 0,2 % como Unica fuente de carbono y densidad éptica a 600 nm de
0.8, lo cudl comespondia aproximadamente a una poblacién de 8 x 108
bacterias/ml. Un volumen de 5 ml de este cultivo se filtrd a través de una pipeta
Pasteur estéril rellena de lana de vidrio para eliminar los cristales de fenantreno
disueltos. Esta alicuota se centrifugd a 7000 rpm y 15° C durante 10 minutos. El pellet
obtenido se lavd con tapdn fosfato una vez y a continuacion se resuspendié en 1
ml del mismo.

Muestras de 0,25 g de suelo se inocularon con 100 pl de las diferentes diluciones
preparadas del inéculo (desde 108 hasta 102 CFU/ml). Las diluciones se sembraron
en placas de TSA para recuento de viables.
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1.13.6 DGGE (Denaturing Gradient Gel Electrophoresis).

Para el estudio de las poblaciones
bacterianas especificas, el DNA extraido y
purificado del suelo se sometié a una
electroforesis en gel de agarosa con
gradiente de desnaturalizante (DGGE).
Para ello se Utilizd un sistema de
electroforesis INGENYphorU que consistia
principalmente en una fuente de
corriente, un compartimento de
metacrilato, que incluia separadores,
peines, placas de vidrio, un cdtodo de
grafito y un dnodo de platino, un bafo
termostatizado, una bomba peristdltica y
un mezclador de gradiente con agitacion
(figura 1l.6).

Figura Il.& Sistema de electroforésis empleado en DGGE,

Las muestras de DNA empleadas en DGGE fueron aquellas que habian sido
anteriormente amplificadas por PCR y que tenian un tamafio de aproximadamente
500 pares de bases (bp). Estas muestras se tinieron con LOADING BUFFER DGGE (0,25
ml de Bromofenol blue 2 %; Sigma, 0,25 ml de Xileno Cianol 2 %; Merck, 7 ml Glicerol
100 % y 2,5 ml de agua destilada) para la posterior visudlizacién bajo luz ultravioleta
de las bandas obtenidas.

Se ulilizd una matriz de poliacrilamida al 6 % que permitid la separacidén de
fragmentos de entre 300 y 1000 pares de bases. La formacion del gel se realizd
mediante una reaccidn de polimerizacion entre un iniciador (TEMED, NNNN-
Tetrametiletilendiamina) y un propagador (APS, Persulfato de amonio). El gradiente
se formd, mediante agitacién con muesca magnética en uno de los tubos del
mezclador de gradiente, permitiendo la comunicacién, tipo vasos comunicantes,
entre los dos compartimentos de la cubeta generadora de gradiente, y ademds, la
bomba peristdltica transportaba el contenido final hacia los soportes verticales de
cristal para formar el gel desnaturalizante. Se dejé polimerizar el gel durante 2 horas
en posicidn vertical, estdtico a temperatura de laboratorio (25 °C). Se realizdé DGGE
en paralelo con un incremento lineal del gradiente de los desnaturalizantes (Urea-
Formamida) en direccién “top-bottom"” del 35 al é5 %. Durante la duracién del
proceso, 16 horas, la temperatura del bano (60° C) vy la intensidad de la coriente
(120 V) permanecieron constantes. Para la tincion del gel de poliacrilamida de
DGGE se utilizd SYBR-GOLD (producto comercial para la tincién de dcidos
nucleicos} y se incubé durante 45 minutos a temperatura de laboratorio y en
oscuridad. Posteriormente se lavd el gel, para lo cual se sumergid en una solucién
tamponada de TRIS - &cido acético - acido etilen diamino tetracético (AEDT). El gel
se visualizé por transiluminacion en UV (94).
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CAPITULO llI:

OBJETIVOS
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lll.1- OBJETIVOS

La biorecuperacién es una de las principales vias de detoxificacion de espacios
contaminados por hidrocarburos policiclicos aromdticos [HAPs), y conlleva las
ventajas de bajo coste y relativamente corto periodo de ejecucidn. Sin embargo,
tiene también fuertes limitaciones. Una de las mds importantes es la baja
disponibilidad de estos contaminantes para las poblaciones microbianas
degradadoras.

Los contaminantes orgdnicos presentes en suelos pueden estar secuestrados de la
accién microbiana debido a su fuerte adsorcién a los coloides del suelo o a su
presencia en fases no acuosas. Estas circunstancias, entre otros factores, pueden
hacer, gue se dificulte la completa biorrecuperacion de suelos contaminados con
HAPs. De hecho, la biodegradacién en estos suelos (que normalmente contienen
concentraciones de 1000 — 2000 mg/Kg totales de HAPs) a menudo ocurre con una
fase inicial y rdpida, después de la cual la biodegradacion puede parar u ocurrir
muy lentamente, alcanzdndose niveles de alrededor de 50 — 100 mg/Kg de HAPs
totales. Estas concentraciones pueden no ser satisfactorias para los organismos
reguladores medioambientales al encontrarse por encima de los niveles maximos
permitidos.

Con el fin de solucionar esta situacién, se han desarrollado numerosas técnicas de
bioremediacién que traten de reducir la persistencia de los contaminantes en el
suelo. La aplicacién de agentes tensioactivos, normalmente no idnicos, al proceso
de biorecuperacion es una de las técnicas mas atractivas desarrolladas en los
Ultimos afios. Numerosos estudios han confirmado que los tensioactivos aumentan
la concentracién de los HAPs en la fase acuosa por solubilizacién, y por tanto su
biodisponibilidad frente a la degradacién bacteriana. Ademds, la aplicacién de
tensioactivos biodegradables como hemramienta complementaria a los procesos
de biodegradacién hace a esta técnica particularmente atractiva desde el punto
de vista medioambiental debido principalmente a la baja toxicidad y
biodegradabilidad de los tensioactivos empleados.

El trabajo desarrollado en esta tesis ha consistido en el uso de indculos especificos
de microorganismos del género Mycobacterium y Sphingomonas, bacterias del
suelo especializadas en biodegradacion de HAPs, y tensioactivos sintéticos no
idnicos en concentraciones superiores a sus CMC para incrementar la accién
descontaminadora en suelos originales con un alto contenido en arcillas y en suelos
gue presentan una fraccidn de HAPs resistentes a la biodegradacién como
consecuencia de fratamientos previos de biorecuperacion “clasica”. También se
realizé el seguimiento de éstas poblaciones bacterianas mediante técnicas muy
especificas de identificacidén de DNA, para evaluar el impacto de la adicién de
tensioactivos sobre dichas poblaciones.
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Los objetivos principales planteados en esta tesis han sido:

1. Determinacién det contenido en HAPs de los suelos, asi como de sus
carcteristicas fisico-quimicas mads relevantes. Puesta a punto de un método
de extraccién de los HAPs de la matriz del suelo asi como de su andlisis por
HPLC.

2. Coaracterizaciéon de los tensioactivos no idnicos propuestos para su
utilizacién en bioremediacion. Determinacion de la concentracién critica
micelar de cada uno de los tensioactivos ensayados.

3. Estudio del efecto de los tensioactivos sobre la poblacién microbiana, tanto
en sistemas acuosos como en suspensiones de suelo en presencia de
concentraciones de tensioactivos superiores a sus valores de CMC.

4. Investigar el efecto de los tensioactivos sobre la afinidad de los
microorganismos hacia determinados HAPs asi como sobre la velocidad de
biodegradacién de dichos compuestos tanto de sistemas acuosos como
en suspensiones de los suelos contaminados.

5. Estudiar la cinética de desorcidn de los HAPs mediante la utilizacién de
Tenax y tensioactivos. Comprobar si la baja desorcién de los HAPs desde la
matriz del suelo es la causa principal de su limitada biodegradacién.
Comparacién entre la fraccidon de HAPs resistente a desorcidén y la fraccién
resistente a biodegradacién.

6. Determinacién de la fraccién de HAPs potencialmente biodegradable a
partir de las cinéficas de desorcidon con Tenax. Comparacién entre la
fraccién de HAPs resistente a desorcion y la fraccién resistente a
biodegradacioén.

7. Estudiar la influencia de los diferentes tensioactivos en la fase de
biodegradacion lenta asi como en la velocidad de degradacién de los
HAPs de dicha fraccién. Influencia de los tensioactivos en la reducién de la
fraccién de HAPs resistentes a la biodegradacién. Eleccién del tensioactivo
mds favorable para su empleo en la biorremediacidon de los suelos
estudiados.
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8.

10.

Seguimiento de las poblaciones microbianas de los géneros
Mycobacterium y Sphingomonas mediante técnicas de andlisis molecular
durante el tratamiento con tensioactivos de los suelos sometidas a
biorecuperacién

Estudio de la capacidad degradadora de HAPs de la poblacién autdctona
de ios suelos en ausencia y en presencia de tensioactivos.

Aplicacién del tensioactivo seleccionado a la bioremediacion de un suelo
con fraccién de HAPs resistente a biodegradacién clasica.



Resultados y discusién

CAPITULO IV:

RESULTADOS Y DISCUSION.
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V.1 CARACTERIZACIC')N, DE LOS TENSIOACTIVOS ENSAYADOS: CALCULO DE
LA CONCENTRACION CRITICA MICELAR (CMC).

Uno de los pardmetros mds importantes en la caracterizacién de un agente
tensioactivo es el valor de su concentraciéon critica micelar (CMC). Esta
concentracion se define como aquella a partir de la cual el valor de la tensién
superficial de la solucién acuosa en la que se encuentra el tensioactivo permanece
constante. En solucién acuosaq, la presencia del tensioactivo en una concentracion
superior a su CMC, asegura la presencia de fases micelares que incrementan la
pseudo-solubilizacion de compuestos orgdnicos apolares, tales como los
hidrocarburos aromdticos policiclicos. La CMC de cada uno de los tensioactivos no
idnicos empleados en este estudio se determind segin se describe en el capitulo
de materiales y metodologia, obteniendose los resultados que aparecen en la
figura IV.1. Los valores para la CMC asi obtenidos, tanto en agua destilada como
en el medio de cultivo MM utilizado en los ensayos de biodegradacion, estan
recogidos en la tabla IV.1. La tabla también incluye otfros pardmetros relevantes,
tomados de la literatura (41, 70).

Tabla IV.1 Propiedades de los tensioactivos utilizados. *Balance hidrofilico-hidrofébico.

Tensioactivo Férmula Peso HLB* Ndmero Den;ledad CMC en CMC en
molecular molecular de 6 agua MM
agregacién  Sorcion (ng/mi) {(ng/mi)
(g/mol) (mg/g)
Tritén X-100 CsH17CsHa 625 13,5 140 4,9 161,7 60,6
{OC2H4)9.5OH
Brij 30 Ciz2Has 363 9.7 - 18,7 44,05 97.46
{OC2H4)4OH
Brij 35 Ci2Has 1200 16,9 53 3.5 89.3 77.7
{OC2H4)230H
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CMC en agua CMC en Medio de Mineralizacién
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Figura IV.1 Cdiculo de la CMC de cada uno de los tensioacfivos empleados tanfo en fase
acuosa como en medio de mineralizacidn (MM).
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Se observa en la tabla IV.1 que el valor de la CMC, defterminado
experimentalmente, es distinto en agua destilada y en MM para los tres
tensioactivos. En soluciones acuosas, la presencia de electrolifos causa una
disminucién en la CMC de muchos tensioactivos. En el caso de los tensicactivos
idnicos, esta disminucién es debida principalmente a la reduccidn de repulsion
electrostatica entre los grupos principales de las moléculas de tensicactive al
interaccionar con los inones presentes. Existe por tanto una menor contribucién de
estos grupos a la reduccién de la energia libre del sistema. Los cambios olservados
en la CMC de los tensioactivos no iénicos y en los anféteros, debido a la adicién de
electrolitos, no pueden ser atribuidos a las mismas causas, debido a la falta de
carga electrostdtica en sus moléculas. La explicacién mds aceptada ha sido el
cambio en las propiedades como solvente de la solucién acuosa por la presencia
de grupos hidrofébicos en las moléculas del tensioactivo. Dependiendo de la
naturaleza del electrolito presente, la solubilidad del tensioactivo puede aumentar
o disminuir. Mukerjee and Ray (91, 106) han sugerido que los cambios producidos en
la CMC de los tensicactivos no idnicos, por adicidn de electrolitos, estdn
relacionados con la fuerza requerida para romper la estructura del solvente acuoso
por insercién de moléculas del tensioactivo.

En el caso de los tensioactivos no iénicos basados en éteres etoxilatos (POE) existe
un fendmeno adicional que puede ayudar a explicar el efecto de ciertos cationes
en sus propiedades. Es sabido, que los éteres corona pueden formar complejos con
jones de tamano apropiado que puedan alojarse en la cavidad de la molécula. Es
razonable esperar que los tensioactivos tipo POE de cadena linear y longitud
intermedia puedan adoptar configuraciones en solucidn de “pseudo-corona” y por
tanto puedan formar complejos con los iones presentes en solucidn. Este fendmeno
podria esperarse que ocuriera tanto con las unidades monoméricas como con las
micelas, afectando a las propiedades termodindmicas del sistema, incluida la
CMC.

La alteracién del proceso de formacién de micelas, y por tanto del valor de la
CMC, podria estar relacionado con los radios de hidratacién de los iones presentes.
En general, cuanto menor es el radio de hidratacién del ién, mayor es su efecto en
la CMC. El orden de menor efectividad en disminuir la CMC dado por Ray y
Nemethy {106} es el siguiente:

1/25042 > F > BrOsz > CI > Br > NO3- > | > CNS
NH4* > K* > Na* > Lit > 1/2 Ca?*

Los iones sefalados son los que se encuentran presentes como sales en el medio de
mineralizacion utilizado como fase acuosa en los ensayos para la determinacion de
la CMC de los tensioactivos Tritén X-100, Brij 30 y Brij 35. La presencia de estos iones y
su influencia en las propiedades termodindmicas del proceso de formacion de
micelas, podria justificar el hecho de que los valores obtenidos experimentalmente
parala CMC de un mismo tensioactivo en agua y en MM difieran ligeramente.
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Iv.2 ESTlMACI(’)I"l DE LA VELOCIDAD DE DEGRADACION DE FENANTRENO EN
CULTIVOS LIQUIDOS EN PRESENCIA DE TENSIOACTIVOS.

Como paso previo al estudio de la influencia de los tensioactivos en la
biodegradacién de HAPs se determind la posible biodegradabilidad de éstos por
las bacterias utilizadas en este estudio. Para ello, se cultivaron dichas estirpes con
Tritdn X-100 y Brij 35, de forma separada, como Unicas fuentes de carbono (0,5
mg/ml). Tras 23 dias de incubacidn a 30 °C y en agitacién (100 rpm), las medidas de
densidad éptica y de tensidn superficial mostraron que no se habia producido
crecimiento bacteriano ni degradacién significativa del tensioactivo en los sistemas
en los que éste se encontraba presente (tabla IV.2). El crecimiento sf fue observado
en aqguellos cultivos donde fenantreno era el Unico sustrato. No obstante, cabe
destacar que en ofros estudios estos dos tensioactivos se han considerado como
biodegradables (65).

Tabla IV.2 Medidas de densidad dptica (D.Osonm) ¥ de tensién superficial (1S, dyn/cm) en
cultivos de Mycobacterium sp. VM 552 y Sphingomonas sp. LH 128 con Tritén X-100,
Brif 35 y fenantreno como fuentes de carbono. TS inicial: SW+Tritén X-100 = 42,8;
SW+Brij 35 = 58,7; MB+Tritdn X-100 = 42,6; MB+Brij 35 = 58, 1dyn/cm.

Cultivos 2 dias 14 dias 23 dias

D.Osoonm 1N D.Ox¢oonm IN D.Os00nm IN
VM 552+SW+Tritén X-100 -0,003 41,7 -0,018 40,4 -0,014 40,5
VM 552+SW+Brij 35 0,006 58,3 -0,003 56.4 -0,012 57.1
VM 552+SW+Fen 0,035 - 0,825 - 1,694 -
LH 128+MB+Tritén X-100 0,000 41,7 -0,012 40,5 -0,008 40,6
LH 128+MB+Brij 35 0,004 57,6 0,002 56,3 -0,001 57.3
LH 128+MB+Fen 0,006 - 0,015 - 0,048 -
VM 552+SW+Tritdn X-100 0,003 - - - -0,013 -

+Brij 35

Se redlizaron ensayos, en ausencia de suelo, con el fin de estimar si la ofinidad
bacteriana por el sustrato podria estar influida por la presencia de tensioactivos.
Para ello se siguid la mineralizacion de “C-fenantreno por Mycobacterium sp. VM
552 en presencia de Tritdn X-100 y Brij 35. Se ensayaron dos concentraciones
diferentes de fenantreno: 0,157, y 1,357 ug/ml, esta Ultima por encima del valor de
solubilidad del compuesto en agua. Las concentraciones de tensioactivo
ensayadas fueron de 0,05 y 10 mg/mi para Tritén X-100 y de 0,05 y 20 mg/ml para
Brij 35, encontrandose dichas concentraciones por encima y por debajo del valor
de CMC de cada uno de ellos.
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Figura IV.2 Mineralizacién de diferentes concentraciones de fenantreno en fase acuosa por
Mycobacterium sp. YVM522 (DOewonm =0,011) en presencia de los tensioactivos Tritdn
X-100 y Brij 35 en concentraciones superiores e inferiores a sus respectivas CMC. .

Tabla IV.3 Tasas mdximas de mineralizacién { x10% ug mi- h) para fenantreno en fase acuosa
por Mycobacterium sp. VM 552 en presencia de difentes concenfraciones de Tritén
X-100 y Brij 35.

[Fen] Control Tritén X-100 Brij 35
(ng/mi)
<CMC >CMC <CMC >CMC
0,157 30507 12,4+ 53 323+0,0 25,4+ 40 38,5+ 49
1,357 50,571 482+5,4 398102 56,41 12,0 241,1 £23,7
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La minerdlizacién de fenantreno mostrd un comportamiento diferente,
dependiendo del tensioactivo y de la conceniracidén de sustrato. En los
tratamientos donde la concentracién de fenantreno se encontraba por debajo de
su solubilidad en fase acuosa (0,157 pg/ml) y las concentraciones de ambos
tensioactivos eran superiores a sus CMC, las tasas mdximas de mineralizacidon del
compuesto, no fueron superiores a la del control pero si a la de los tratamientos en
los que la concentracidén del tensioactivo era inferior a su CMC. En cambio, los
tratamientos con Brij 35 en concentracién superior a su CMC y con una
concentraciéon de sustrato superior a su solubilidad (1,357 ug/ml) mostraron una tasa
mdxima de mineralizacién muy superior a la del resto de fratamientos (control y Brij
35 en concentracién menor a su CMC). Por el contrario, la presencia de Tritén X-100
y de fenantreno, en concentracién superior a su solubilidad, no afecté
significativamente a la mineralizacion del compuesto por Mycobacterium. Se
concluye, por tanto, que Brij 35 estimuld la biodegradacion de fenantreno
mediante el aumento de la solubilidad aparente del compuesto.

Aunque la presencia de micelas en el sistema podria reducir la biodisponibilidad de
fenantreno, los resultados obtenidos con Brij 35 muestran que en nuestro caso, la
biodisponibilidad se vié claramente aumentada. La reduccidn en la
biodisponibilidad de HAPs ha sido sugerida anteriormente por otros autores (46, 125,
137). Guha and Jaffé (45), estudiaron que la proporcién de fenantreno disponible
en las micelas puede variar dependiendo del tensioactivo empleado. Ademas
estudiaron que el aumento en la biodisponibilidad de fenantreno en el interior de la
micela era funcién de la concentracidon de tensioactivo, asi como del nUmero de
grupos polioxietilenos presentes en la molécula. El hecho de que Brij 35 posea
mayor nimero de grupos polioxietilenos en su molécula que Tritdn X-100, podria
explicar el hecho de que fenantreno no fuera mineralizado de igual forma en
presencia de dichos tensioactivos. Sin embargo, no parece que sea éste el Unico
efecto implicado en la reducida mineralizacién de fenantreno en presencia de
Tritén X-100, ya gue a menores concentraciones de fenantreno en el sistema, la
mineralizacién ocurrié a pesar de la presencia de micelas. Los posibles efectos
toxicos de Tritdn X-100 sobre la minerdlizacién de fenantreno por Mycobacterium,
podrian estar causados por interacciones entre los mondémeros de tensioactivos
{presentes en concentraciones inferiores a la CMC), o sus micelas y la membrana
bacteriana. Los tensioactivos no idnicos, con grupos fendlicos en sus moléculas,
como es el caso de Tritdn X-100, pueden solubilizar la bicapa lipidica de la
membrana bacteriana e incluso integrarse en ella (51). Sin embargo, esta
interaccidén no parece ser la Unica causante del efecto téxico de Tritdn X-100 sobre
Mycobacterium ya que a bagjas concentraciones de fenantreno, no se redujo la
mineralizacién del sustrato. La mineralizacién fue reducida en presencia de Tritdén X-
100 cuando el fenantreno se encontraba en concentracién superior a su
solubilidad. Autores como Willumsen et al. {134), obtuvieron con este tensioactivo
resultados similares, postulando que la inhibicién en ia minerdlizacién de fenantreno
por Mycobacterium podria deberse a una elevada concentracion de sustrato
pseudo-solubilizado en el medio o a la presencia de alias concentraciones de
metabolitos resultantes de su degradacién que podrian resultar téxicos para la
bacteria. Van der Werf et al. (128), propusieron que el efecto tdxico observado en
la poblacién bacteriana en presencia de Tritdn X-100 depende en buena parte de
la relacién entre la concentraciéon de tensioactivo y la densidad de bacterias
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presentes en el sistema. La reduccién de dicho efecto podria ser debida a (i) un
efecto de la biomasa asi como de los metabolitos {a mayor nUmero de bacteriq,
mayor concenfracién de metabolitos) o (i) a una dilucidon del efecto tdxico
causado tanto por el tensioactivo (menos tensioactivo por bacteria) y por el
sustrato y/o sus metabolitos (menos sustrato por bacteria). Una ligera reduccién en
la concentracién de fenantreno debida a una lenta mineralizacién del sustrato
podria ser la causa por la cual tfras casi 200 horas de ensayo, la mineralizacién en
los tratamientos con Tritén X-100 por encima de su CMC y mayor concentracién de
fenantreno aumenté ligeramente.
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IV.3 CARACTERIZACION FiSICO-QUIMICA DE LOS SUELOS ESTUDIADOS.

IV.3.1 CLASIFICACION Y CARACTERISTICAS GENERALES DE LOS SUELOS.

El suelo contaminado con creosota fue clasificado como un fluvisol calcdrico por el
grupo de evaluacion de suelos dirigido por el Doctor Diego de la Rosq,
perteneciente ol Departamento de Sostenibiidad del sistema suelo-planta-
atmésfera del Instituto de Recursos Naturales y Agrobiologia de Sevilla (IRNAS,
CSIC). Segun el informe de la Consejeria de Medio Ambiente de la Junta de
Andalucia (Enero de 1999) sobre “ Los criterios y estdndares para declarar un suelo
contaminado en Andalucia y la metodologia y técnicas de toma de muestra y
andlisis para su investigacion”, uno de los tipos principales de suelos en la provincia
de Jaén son los fluvisoles. Los fluvisoles calcdricos de esta zona se caracterizan por
tener un horizonte tipo A-C, teniendo el horizonte A una buena actividad biolégica
y un horizonte C que suele ser limoso y masivo, de donde procede la muestra de
suelo estudiada.

Geolégicamente, el emplazamiento contaminado consistia en una superficie
granular de un metro de espesor, un horizonte de limos y arcillas (2-3 m) y un
horizonte soporte de agua formado por grava arenosa y masilla compacta. El agua
subterrdnea fue localizada aproximadamente a 4 metros de profundidad y
procedia del rio Guadalquivir. Estos datos sobre el estudio geolégico del suelo
fueron proporcionados por la empresa de gestion de residuos industriales EMGRISA.

Los pardmetros fisico-quimicos son mostrados en la tabla V.4, El contenido en
materia orgdnica y carbono orgdnico de los suelos estudiados fue determinado
siguiendo el protocolo expuesto en el apartado 11.3 del capitulo de materiales y
metodologia. Es de destacar el alto contenido en arcillas del suelo estudiado, 60 %.

El andlisis de la fraccién no arcillosa reveld que estaba constituida, en orden de
abundancia, por calcita, cuarzo y dolomita. La fraccién arcillosa estaba formada
por arcillas tipo ilita, esmectita ([montmorillonita) y caolinita. La presencia de estas
tres arcillas en el suelo B fue confimada mediante pruebas de agregados
orientados.

Los resultados obtenidos en el andlisis de los suelos (tabla 1V.4) confirman que el
tratamiento al que habia sido sometido el suelo original B para la obtencién del
suelo B1 con fraccién resistente a biodegradacion no modificéd significativamente
las principales propiedades fisico-quimicas del suelo.
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Tabla IV.4 Propiedades de los suelos By BI.

Propiedad Resultado
Distribucién tamaiio de particula (%) Suelo B Suvelo B1
Arena grano grueso 1.1 3
Arena grano fino 2,4 1.8
timo 37 37.3
Arcilla 59.5 58,0
Humedad (%) 4,9 4,3
pH 7,92 -
Materia orgdnica (%) 332 2,66
Carbono orgdnico(%) 1,93 1,54
Carbonato cdicico(%) 25.4 -
Nitrégeno orgdnico (Kjeldhal) (%) 0,15 0,13
Fésforo disponible (mg/kg) 0.9 -
Potasio disponibie {(mg/kg) 2,9 -

El suelo E6068 de origen danés habia sido previamente tratado por biorremediacion
por la empresa danesa SOILREM compafia dedicada a la remediacién de suelos
contaminados con hidrocarburos. El andlisis de los pardmetros fisico-quimicos
correspondientes a este suelo fue cedido por la misma empresa. La composicion
granulométrica de dicho suelo reveld que se trataba de un suelo arcillo-arenoso

(tabla IV.5).

Tabla IV.5 Propiedades del suelo E6068.

80

Propiedad

Resultado

Distribucién tamario de particula (%)
Arena grano grueso

Arena grano fino

timo

Arcilla

Humedad (%)

pH

Materia orgdnica (%)

Carbono orgdnico(%)

Contenido Orgdnico Total (COT) (%)
Nitrégeno total (mg/kg)

Svelo E60468

13,40
30,43
20.58
28,81

1,85
7.96
3.64
2m
9.64
1450
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IV.3.2 ANALISIS DEL CONTENIDO EN HAPs EN LOS SUELOS ESTUDIADOS.

Tras la extraccién de los HAPs siguiendo el protocolo explicado en el apartado il
del capitulo de materiales y metodologia, se procedié al andlisis de los
hidrocarburos presentes en el suelo por cromatografia liquida de alta resoluciéon
(HPLC, High Performance Liquid Chromatography). El andlisis se realizé bgjo las
condiciones cromatograficas expuestas en el apartado IV del mismo capitulo
citado anteriormente. Las concentraciones de los 16 HAPs obtenidas para el suelo B
se muestran en la tabla IV.6.

SegUn los criterios para la consideracion de un suelo contaminado, expuestos en el
anejo Il del proyecto de Real Decreto por el que se establece la relacién de
actividades potencialmente contaminantes del suelo y los criterios y estdndares
para la declaraciéon de suelos contaminado con fecha de 1 de Marzo de 2004, se
considerard un suelo como contaminado cuando, por razones de proteccién de la
salud humana se verifigue, al menos, entre otras condiciones, que la concentraciéon
en el suelo de alguna de las sustancias recogidas en el anejo V excede 100 o mds
veces los niveles genéricos de referencia establecidos en el mismo para la
proteccidn de la salud humana, de acuerdo con su uso. De acuerdo con los niveles
genéricos de referencia expuestos por dicho proyecto de Real Decreto, el suelo
objeto de estudio podria ser considerado como un suelo contaminado solamente
en el caso de que su uso fuera diferente a un use industrial o urbano, ya que solo en
dicho caso, la concentracién de algunos de los HAPs del suelo {benzo(a)pireno,
fluoranteno, benzo(b)fluoranteno, dibenzo(a, hjantraceno e indeno (1, 2, 3-
cd)pireno) excede en 100 0 mds veces los niveles genéricos de referencia
establecidos por dicho proyecto para la proteccién de la salud humana.

Debido a que los ensayos de mineralizacién y biodegradacién llevados a cabo se
redlizaron con muestras estériles (suelo autoclavado 3 veces), se analizbé también el
contenido en hidrocarburos aromdticos policiclicos en muestras de suelo
autoclavadas. El resultado del andlisis se muestra en la tabla 1.4, asi como el
porcentaje de pérdidas producidas por dicho tratamiento. Las concentraciones
obtenidas para cada uno de los 16 HAPs presentes en el suelo contaminado,
después de ser autoclavado tres veces fueron utilizadas como valores iniciales para
los experimentos de mineralizacién y biodegradacién llevados a cabo en el
desarrollo de esta tesis. De los 16 HAPs presentes en el suelo, el fenantreno es el que
se encuentra en mayor concentracion. Este hecho serd una de las razones por las
que la concentracién de este compuesto serd utilizada como valor de referencia
para comprobar en que extensiéon ha ocurido la biodegradacion de los HAPs
presentes en el suelo en los diferentes ensayos realizados. Las pérdidas observadas
para algunos de los HAPs (naftaleno, acenafteno y acenaftieno) tras el
autoclavado del suelo podrian ser debidas principalmente a procesos de
volatilizacién, ya que estos compuestos poseen valores de presion de vapor
elevados. Debido a las condiciones alcanzadas en el interior del autoclave {121 °C
y 1 atmosfera de presion) es probable que el proceso de volatilizacién de dichos
HAPs se produzca en mayor proporcién y que por tanto, la concentracién en la
que queden presentes en el suelo se encuentre fuera del limite de deteccién del
HPLC (apartado I1.5).
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Tabla IV.6 Contenido en HAPs (mg/kg peso seco) de los suelos B original y fras tratamiento en autoclave y del B1. @ Desviacién
estandar de muestras por duplicado. ® Desviacién estdndar de muestras por cuadriplicado. € No detectados. LD (mg/kg suelo
seco): Naf: 5,95; Ace: 5,98; Acer: 1,98; Dba: 5,32; Bper: 6,49 y InP: 6,31.

Svelo B sin auvtoclavar Suelo B autoclavado Suelo B1
HAPs

[HAPs] DEe [HAPs] DEa Diferencia (%) [HAPs] DEP
Naftaleno 57,02 12,69 n.d.c - - n.d.c -
Acenaftileno 21,00 0,00 n.d.c - - nd.c -
Acenafteno 793,34 8,78 n.d.c - - n.d.c -
Fluoreno 306,33 5,65 219,77 7.64 -28,25 36,34 1,23
Fenantreno 1329,49 52,72 1230,67 13,69 -7.43 165,35 14,22
Antraceno 286,31 9,10 223,13 4,49 -22,07 191,57 8,55
Fluoranteno 881,50 3,42 866,57 30,00 - 1,69 800,05 42,28
Pireno 395,22 15,03 391,63 35,49 -0.90 367.11 13,24
Benzo(a)antraceno 127.49 3,66 136,01 3,76 +6,68 126,69 5,08
Criseno 143,14 3,70 102,45 3,57 -28.4 120,80 18.99
Benzo(b)fluoranteno 76,07 3,12 55,58 1,47 -26,93 59,50 3,65
Benzo(k)fluoranteno 30,52 2,20 31,05 1,43 +1,77 32,37 0,90
Benzo{a)pireno 30.71 4,40 21,99 1,31 - 28,39 27.74 1,35
Dibenzo{ah}antraceno 21,33 1.73 n.d.c - - n.d.c -
Benzo(ghi)periieno 33,57 4,80 n.d.s. - - n.d.c -
Indeno(1,2,3-cd)pireno 1112 0.66 13,40 1.18 +16,12 nd.c -

TOTAL 4540,80 - 3292,25 - - 27,03 1927,52 -
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En el caso del dibenzo{ah)antraceno y del benzo(ghi)perileno, a pesar de poseer
muy baja presidn de vapor, la pérdida por volatilizacién pudo darse por las
condiciones extremas presentes en el interior del autoclave. Ademds, la baja
concentracion en la que se encuentran estos HAPs en el suelo original, pudo ser
otfra de las causas por las que no se detectaron en los andlisis por HPLC cuando el
suelo se sometié a esterilizacion en autoclave. Es posible que el autoclavado afecte
a otros componentes de la materia orgdnica del suelo, que podrian haber
enmascarado a estos HAPs en el andlisis por cromatografia a estos bajos niveles.

Los suelos pretratados Bl y E6068, al igual que las muestras de suelo originales,
fueron sometidas a extraccién Soxhlet, purificacién y andlisis por HPLC para
determinar su contenido total en HAPs (en el caso de estos dos suelos, fraccidn
resistente a biodegradacion). Los resultados obtenidos fueron los que se muestran
en las tablas IV.4 y IV.5. B efecto del autoclavado no se estudid en estas muestras
porgue los ensayos realizados con ellas no se llevaron a cabo en condiciones de
esterilidad. Comparando los resultados obtenidos para la muestra de suelo Bl con
los obtenidos en el andlisis del suelo original B autoclavado (tabla 1V.6), cabe
destacar la clara reducidon en las concentraciones de fluoreno, fenantreno y
anfraceno. Como se explicé en el apartado 1l del capitulo de materiales y
metodologia, el suelo B1 se obtuvo a partir de la muestra de suelo original B tras ser
éste inoculado con la estirpe LH 128 WT. Esta bacteria, aislada de un suelo
contaminado con gasoil, es capaz de crecer en fenantreno (utilizdndolo como
fuente de carbono) y ademds, es capaz de cometabolizar antraceno,
diobenzotiofeno y fluoreno (86, 88), siendo ésta la razébn por la cual las
concentraciones de estos tres HAPs se vieron reducidas.

Tabla IV.7 Contenido en HAPs ([mg/kg peso seco) del suelo E6068. @ Desviacién esténdar de
muestras por cuatriplicado. ® No detectados. LD (mg/kg peso seco): Naif: 3,12;
Acei: 2,55 y Ace: 1,04.

HAPs [HAPSs] DE®
Naftaleno n.d.b -
Acenaftileno n.d.p -
Acenafteno n.d.pb -
Fluoreno 4,53 0,68
Fenantreno 42,29 5,58
Antraceno 15,39 1,53
Fluoranteno 54,80 4,32
Pireno 48,29 6,55
Benzo(a)antraceno 21,04 0,59
Criseno 14,54 1,07
Benzo{b)fluoranteno 23,19 1,85
Benzo(k)fluoranteno 8,24 0,43
Benzo(a)pireno 22,43 0,13
Dibenzo{ah)antraceno nd.b -
Benzo(ghi}perileno 10,05 0,45
Indeno(1,2.3-cd)pireno 10,15 0,98
TOTAL 274,94 -
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Iv.3.3 EXTRACCION Y ANALISIS DE HAPs DE SUELOS EN PRESENCIA DE
TENSIOACTIVOS.

Como ya se comentd en el capitulo de materiales y metodologia, en el apartado
.4 dedicado a la extraccién de los HAPs presentes en el suelo, aquellas muestras
que habian estado en contacto con altas concentraciones de los tensioactivos
Tritdn X-100 y Brij 35, serfan sometida a un proceso de extraccién diferente. La
puesta a punto de dicho método de extraccion presentd las recuperaciones que
se muestran en la tabla Il.6 para cada uno de los HAPs analizados.

Como puede observarse en dicha tabla, algunos de los HAPs presentes en el suelo
no fueron detectados en las muestras que habian estado en contacto con el
tensioactivo. La razén fué el solapamiento de sus picos cromatogrdficos con el
frente generado en el cromatograma debido a la presencia del tensioactivo. En el
caso del tensioactivo Brij 35 este solapamiento fue menos pronunciado.

A pesar de observarse una ligera tendencia a la sobresaturacién de la
concentracion original de los HAPs en el suelo, en todos los casos se observaron
recuperaciones superiores al 85%, tanto en el caso del tensioactivo Tritén X-100
como del Brij 35. Esto demuestra que el método de extraccidn llevado a cabo con
las muestras de suelo en presencia de altas concentraciones de dichos
tensioactivos resultd efectivo.
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Tabla IV.8 Recuperacién de HAPs extraidos (mg/kg peso seco) de suspensiones con gran concentracion de fensioactivo. @

Balance de masas resultante de la suma de la conceniracién de HAPs analizados en la fase acuosa mds la concentracion de
HAPs presentes en el suelo. Concentracién de tensioactivo ensayada (40 mg/mi). Desviaciones obtenidas del andlisis por HPLC
de muestras por duplicado. ® no detectados. LD (mg/kg peso seco): Naf: 3,05; Acer: 2,5; Ace:1,02; Flu: 2,82; BbF: 3,10; BKF: 2,78;
DbA: 2,73; Bper: 3,33; InP: 3,24.

HAPs SIN't TRITON X_100 BRIJ 35
ensioactivo [HAPs] @ % HAPs [HAPs] @ % HAPs
recuperadosos Recuperados

Naftaleno 57,02 £ 12,69 n.d.r - n.d.p
Acenaftileno 21,00+ 0.00 ndb - nd.rb
Acenafteno 793,34+£8,78 nd.b - n.d.r
Fluoreno 306,33+ 15,65 n.dp - 304,65+ 9,05 99,45
Fenantreno 1315,84 £ 98,38 1643,08 + 65,05 124,87 1630,79 + 22,18 123,94
Antraceno 286,31+£9,10 269,12+7,41 94,00 281,69 +9,18 98,38
Fluoranteno 881,50 + 3,42 977.15+ 51,44 110,85 1145,68 + 290.65 129,97
Pireno 39522+ 15,03 470,70+ 5,14 119,10 580,84 + 145,24 120.98
Benzo(a)antraceno 127,49 + 3,66 173,53+ 0,92 136,11 17512+ 4,82 137.36
Criseno 143,14+3,70 131,78+ 1,33 92,07 129,62 1,29 90,56
Benzo(b)fluoranteno 76,07 £3,12 n.d.p - 67,51 £0,47 88,74
Benzo(k)fluoranteno 30,52+ 2,20 n.d.e - 46,67 + 1,31 152,90
Benzo(a)pireno 27.68+2,80 3420 1,74 123,54 31,39 +1,02 113,42
Dibenzo{ah)antraceno 22,55+ 0,00 n.d. - n.d.p -
Benzo(ghi}perileno 4,87 £ 0,00 n.d.b - n.d.p -
Indeno(1,2,3-cd)pireno 11,54 £ 0,00 n.d.b - n.d.p -
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IV.3.4 CAPACIDAD DE ADSORCION DE TENSIOACTIVOS POR EL SUELO.

La adsorcién de tensioactivos al suelo puede provocar una disminucidon en Ia
concentracién de micelas presentes en la fase acuosa. Este hecho puede
repercutir en una menor solubilidad aparente y una menor desorcién desde la
matriz del suelo de los hidrocarburos aromdticos policiclicos (24, 126). El efecto de la
adsorcién del tensioactivo al suelo fue cuantificado grdficamente mediante curvas
que representan la tensién superficial de soluciones acuosas de tensioactivo puro y
de sistemas de suelo-tensioactivo frente al logaritmo de las concentraciones de
tensioactivo empleadas (figura IV.3).
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Figura IV.3 Efecto de la absorcién de los tensioactivos Tritén X-100 (A} y Brij 35 (B) al suelo B.

Los puntos de inflexién de las curvas representan las concentraciones criticas
micelares (CMC) en cada sistema, en el cual la fase acuosa esta saturada de
unidades monoméricas del tensioactivo. La CMC tedrica de Tritén X-100 en medio
de mineralizacidn (CMC tens) obtenida en este ensayo fue de 60.6 pg/ml, y para el
sistema  suelo-tensioactivo, la CMCsweo (concentracién critica micelar del
tensioactivo en la suspensién de suelo), aumentd hasta 1122.3 pg/ml. Segin Chu
and Chan (19); asumiendo que ambos sistemas tienen la misma cantidad de
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monomeros de tensioactivo, una vez que se ha alcanzado la CMC, la diferencia
entre CMCrensy CMCsueio indica que el 94.06 % (1055.7 ug/ml por balance de masas)
del tensioactivo anadido se ha adsorbido al suelo. Seguin los resultados obtenidos
en este ensayo se asume que solamente estard la forma micelar presente en el
sistema suelo-tensioactivo cuando la concentracién del tensioactivo Tritén X-100
afadido al sistema sea superior a 1122.3 ug/ml, y que 1055.7 pug/mi serd la
concentracion de tensioactivo Tritén X-100 a partir de la cual el suelo se encontrard
saturado (figura IV.3.A).

Pueden hacerse las mismas consideraciones en el caso del tensioactivo Brij 35. La
CMC tedrica del Brij 35 en medio de mineralizacién (CMC tens) obtenida en este
ensayo fue de 77.7 pg/ml, y para el sistema suelo-tensioactivo, la CMCisuelo aumenté
hasta 817.6 pg/ml. Igual que ocurria para el caso de Tritén X-100, asumiendo que
ambos sistemas tienen la misma cantidad de monomeros de tensioactivo, la
diferencia entre CMCiens y CMCsuelo indica que el 90.5 % (740 pg/ml por balance de
masas) del tensioactivo anadido fue adsorbido al suelo. De nuevo se deduce que
solamente estard la forma micelar presente en el sistema suelo-tensicactivo cuando
la concentracién del tensioactivo Brij 35 anadido al sistema sea superior a 817.6
ug/mi, y que 740 ug/mi serd la concentracion de tensioactivo Brij 35 a partir de la
cual el suelo se encontrard saturado (figura IV.3.B).
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IV.4 DESORCION DE HAP PRESENTES EN SUELOS CONTAMINADOS.

En este apartado se mostrardn los resultados obtenidos en el estudio de la
desorcidn de los HAPs en muestras de los suelos B, B1 y E6068. Para ello se estudié la
cinética de desorcidén mediante Tenax de los compuestos asi como en presencia
de tensioactivos proponiéndose un modelo de desorcidén micelar de los HAPs desde
la matriz del suelo.

IV.4.1 CINETICA DE DESORCION DE HAPs CON TENAX.

En el estudio de la desorcidon de HAPs llevado a cabo con el suelo B se obtuvieron
los resultados mostrados en la figura IV.4. En ella pueden observarse las curvas
obtenidas para cada uno de los HAPs estudiados. Las lineas discontfinuas se
obtuvieron al aqjustar los datos experimentales al modelo teérico de desorcién
bifdsico:

St / So = Frépida €XP (-krc’:pidc . T) + Flenta €XP (-klen’tc . T)

Siendo St y So las concentraciones de HAP a tiempo t e inicial respectivamente. El
gjuste a dicho modelo se realizé considerando el valor de So como la suma de la
concentracién total desorbida (mg/kg de suelo seco) para cada HAP mas la
concentracién presente en el suelo al final del ensayo. Los valores de las fracciones
de desorcion rapida y lenta {Frap ¥ Fien; %), asl como los valores de las constantes de
desorcién de cada una de las fases (kap Y ken; hl) fueron determinadas por
minimos cuadrados de las fracciones residuales acumulativas entre los valores
experimentales y los calculados para In (Si/So} por la ecuacidon mostrada
anteriormente. Las constantes Kiap ¥ Kien, Frap, asi como la fraccién resistente a la
desorcién con tenax para fluoreno, fenantreno, antracene, fluoranteno, pireno,
benzo(a)antraceno, criseno, y benzo(a)pireno, son las mostradas en la fabla IV.9 La
magnitud de la constante Fpe proporciona informacién sobre la cantidad de
contaminante que se encuentra biodisponible en fase acuosa debido a su répida
desorcién desde la matriz del suelo (23).

El proceso de desorcién observado para los HAPs del suelo B ocurié, como puede
verse en la figura IV.4 para 6 de los HAPs, en dos fases: una primera fase dominada
por una desorcién muy rdpida, de aproximadamente 24 horas, seguida de una
segunda fase de desorcidén mds lenta que se prolongd hasta el final del ensayo (42
dias, 1008 horas).
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Tabla IV.9 Tamaro de la fraccién de desorcién répida (Fsp). constantes cinéticas de desorcidn y concentraciones
residuales de HAPs en el suelo B, obtenidas mediante extraccién con Tenax durante 42 dias. a; desviacién estdndar de
muestras por duplicado. b; desviacion estdndar menor al 0,1%. n.d.: no defectado. c; LD: Flu: 3,47 mg/kg peso seco.

HAPs Frap DE® Keap DE @ Kien DE© Concentracién DE = Recuperacion
(%) (" (x103h) (m;f;‘::so) (%)
Fluoreno 98,7 3.0 0,43 0,00k 0,98 0,00® nd.< - 653
Fenantreno 96,1 0,1 0.38 0,008 2,70 0,03 3.10 0,62 98,2
Antraceno 94,6 0.6 0,26 0,04 2,69 1.70 2,86 1,68 92,9
Fluoranteno 95,6 1.1 0,30 0,02 2,40 0,58 4,80 1,07 69.3
Pireno 92,3 11 0.26 0,03 2,20 0,50 4,50 0.48 101,5
Benzo(a}antracen 95.9 0.6 0,14 0.03 1,56 0,48 1,94 0.78 103.8
o
Criseno 66,2 1.0 0.15 0,00® 0,14 0.05 2,38 117 81,6
Benzo(a)pireno 86,7 0.9 0,1 0,03 1,80 0,20 0.77 0.13 76,0
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Los valores obtenidos para Fp fueron superiores al 90 % para los HAPs mas solubles
en agua y de menor complejidad molecular como son fluoreno, fenantreno,
antraceno, fluoranteno y pireno. Serdn los HAPs con mayor Fep los que se
encuentren en mayor proporcién en la fase acuosa como consecuencia de su
desorcion y por tanto se encontrardn mds biodisponibles que aquellos otros que
presentan valores mds pequeios, Como ocurre con criseno y benzo(a)pireno. No se
han encontrado valores de Fgp similares en la bibliografia, posiblemente debido a
que la fraccién de desorcion répida puede variar significativamente, entre otros
factores, con el tiempo de permanencia de los contaminantes en el suelo (24), asi
como con el contenido en materia orgdnica de éste. De forma inversq, la fraccién
de desorcion lenta (Fen), aumentd con el incremento de hidrofobicidad en la
molécula de hidrocarburo, asi por ejemplo, dicha fraccién fue mayor en el caso de
criseno que de fenantreno. Este hecho también fue observado por otros autores
(25) (66). Cornelissen et al. {25), observaron dicho efecto en el estudio de las
cinéticas de desorcidon con Tenax de sedimentos contaminados con HAPs,
comprobando que la relacién entre log (Fien/Frap) Y l0g Koc PP era lineal (12 = 0.96);
siendo Koe PP [a constante de distribucién del compuesto entre el sedimento y la
fase acuosa. Asumiendo que tras un cierto tiempo de contacto entre el
contaminante y el sedimento se ha producido un grado de equilibrio entre las fases
rdpida y lenta, la relacién citada anteriormente refleja que una menor polaridad
de la molécula afecta en mayor grado a la fase de desorcidén lenta que a la
répida. Esto estd de acuerdo con la propuesta de dicho autor, quien asume gque la
parte exterior de las particulas de sedimento actia como una fase de cambio
répido, de forma que la materia orgdnica presente-en la interfase sedimento-agua
es probablemente mds polar que la materia orgdnica que no estd en contacto
directo con el agua. Asi pues, el interior de la materia orgdnica puede ser
considerada como la parte de menor polaridad siendo la pared que se encuentre
en lo mds profundo de los poros del sedimento la parte mds hidrofébica. Por tanto,
si la desorcién lenta de los compuestos orgdnicos en el suelo puede ser explicada
mediante algun proceso de difusion, la constante Kien podria depender del tamaio
de las moléculas ya que cuanto mayor sea el soluto a difundir mds lentamente serd
capaz de atravesar la matriz orgdnica o los poros estrechos. Los estudios de
Cornelissen et al. (25) y Pignatello et al. {100, 101}, confirman que la constante Kien
muestra una correlacién lineal con el volumen molecular del contaminante.

Los valores obtenidos para Keep estuvieron dentro del intervalo 0,11 - 0,43 h! siendo
dichos valores del orden de 40 y 1000 veces mayores que los valores obtenidos
para Ken. Esta diferenciacién es necesaria para la validacién de la ecuacién del
modelo bifésico asi como para realizar comparaciones entre las fracciones de
degradacién répidas y las fracciones degradadas. Los valores de Kien Obtenidos en
este estudio para fluoranteno y pireno estdn en concordancia con los resultados
obtenidos por Cornellisen et al. para estos mismos compuestos tras 34 dias de
extraccién Tenax.

Las fracciones residuales presentes en el suelo tras la desorcién con Tenax para el
suelo B se muestiran en la tabla 1V.9. Dichos valores representan las concentraciones
de HAPs que permanecen en el suelo tras las sucesivas extracciones a las que fue
sometido dicho suelo. No se observaron diferencias significativas entre las
fracciones resistentes de los HAPs mds ligeros y las obtenidas para los més pesados,
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siendo ademads en todos los casos del mismo orden de magnitud. Esta circunstancia
podria ser debida al prolongado tiempo de extraccién asi como a las sucesivas
renovaciones de Tenax. Puesto que los ensayos de desorcién con Tenax ayudan a
predecir la fraccién de HAPs biodisponible (14}, cabe esperar que las fracciones de
dichos compuestos resistentes a la degradacién bacteriana sean del mismo orden
de magnitud que las obtenidas como fraccién resistente a la desorcion.

En el caso del suelo E4048, el estudio de la cinética de desorcién de los HAPs se
realizd de forma similar a la del suelo B. Los resultados obtenidos para cinco de los
HAPs presentes en este suelo tras 1016 horas de extraccién son los mosirados en la
figura IV.5. El proceso de desorcion observado para los HAPs del suelo E6068 ocurrié
en dos fases: una primera fase de desorcidon rdpida, de aproximadamente 26 horas,
seguida de una segunda fase de desorcidn mds lenta que se prolongd hasta el final
del ensayo (1016 horas). Los valores obtenidos para Frape fueron para los cinco HAP
estudiados del mismo orden de magnitud y bastante inferiores a los valores de Fien
(tabla IV.10). En dicha tabla puede observarse como la fraccién de desorcidn lenta
{Fien) es superior al 80 % para cada uno de los HAPs. Estos resultados sugieren que la
presencia en el suelo de una fraccién de desorcidon lenta de dicha magnitud
podria indicar una limitada biodisponibilidad de los HAPs y por tanto una reducida
biodegradacién de los mismos. Esta limitada biodisponibilidad podria ser la causa
de la presencia de una fraccién de HAPs resistente a la biodegradacién. Se han
enconirado en la bibliografia valores de Frap del mismo orden de magnitud para
sedimentos sometidos a exiraccidn Tenox tras un proceso de bioremediacion
mediante landfarming (12,0 + 0,8 % para pireno y 11 + 2 para benzo(a)pireno) (23).
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Figura IV.5 Cinéticas de desorcion de HAPs del suelo E6068 con Tenax (42 dias). Las lineas
discontinuas representan el ajuste de los datos experimentales al modelo bifdsico

de desorcion.
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Tabla IV.10 Tamafio de la fraccién de desorcién rapida (Fuap). constantes cinéticas de desorcion y concentraciones
residuales de HAPs en el suelo E6068, obtenidas mediante extraccion con Tenax durante 42 dias. a; desviacion
estdndar de muestras por duplicado. b; desviacién estdndar menor al 0,1%.

HAPs Frép DE« Krép DE @ len DE ¢ Concentraciéon DE =
Fenantreno 12,0 1,6 0,16 0,00k 016 0,01
Antraceno
Fluoranteno 18,3 4,0 014 0.00® 019 0.01
Pireno 151 1.9 0.15 0,01 0,15 0,00®
Benzo(a)pireno 13.7 1.4 0,06 0,00 0,13 0,01
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IV.42 FRACCION DE DESORCION RAPID,A DE HAPs EN SUELOS CONTAMINADOS
COMO PREDICCION DE LA EXTENSION DE LA BIORREMEDIACION.

La biodisponibiidad de los contaminantes orgdnicos adsorbidos a suelos vy
sedimentos puede ser determinada, como se ha comentado anteriormente,
mediante el estudio de la cinética de desorcién de dichos compuestos utilizando
Tenax. El estudio sobre la desorcién de los HAPs del suelo B llevado a cabo en el
apartado anterior muestra el comportamiento de dichos compuestos fras un largo
periodo de extraccién con Tenax. Un contacto prolongado entre suelo y Tenax
puede provocar que una parte significativa de la fraccién de desorcidn lenta del
compuesto sea desorbida junto con la fraccién rdpida. Para determinar qué parte
de dicha fraccién extraida a lo largo del tiempo es Unicamente fraccién rdpida
Comnelissen et al. (24), proponen una Unica exfraccién con tenax a 6 horas
considerando este tiempo suficiente para la extraccién de la mayor parte de la
fraccién de desorcién rdpida del compuesto. La relacién entre dichas fracciones
puede ser determinada mediante el cociente Frap/Fsn donde Frap €5 la fraccidn de
desorcién rdpida determinada tras 42 dias de extraccién, obtenida en el apartado
anterior para el suelo B, y Fsn la fraccion de desorcidn rdpida obtenida en una
Unica extraccién Tenax a 6 horas.

Los valores obtenidos para este cociente, en el caso del suelo B, son mostrados en
la tabla IV.11. Mediante dicha relacién, y conociendo la concentracién de cada
HAPs desorbida a las 6h, puede calcularse que cantidad de compuesto es
desorbida en la fase rdpida. Si en el suelo no existen limitaciones microbiolégicas
para la degradacién del compuesto, la magnitud de Frsp proporciona informacién
sobre la extensién en la que deberia producirse la biodegradacion de los HAPs. Los
valores obtenidos para los hidrocarburos estudiados fueron en todos los casos
mayores que la unidad, alcanzdndose los valores mads altos para los HAPs mds
pesados. El hecho de que este cociente sea mayor que uno significa que la
fraccidbn de contaminante desorbida en 6 horas (Fsn) y determinada
experimentalmente es una fraccidén de Fup, es decir, la relacién Frap/Fen = 1,25
obtenida en el caso de fenantreno en el suelo B significa que la fraccién de
desorcién rdpida es 1,25 veces la fraccion extraida a las 6 horas. Cuanto mayor es
el cociente Frap/Fen menor es la fraccion de HAPs desorbida a las éh, indicando asi
que dichos compuestos son desorbidos mds lentamente hacia la fase acuosa y que
por tanto su biodisponibilidad serd menor (2,05 para benzo{a}antraceno y 4,00 para
benzo(ajpireno, en el suelo B). Se ha observado que Frap €5 aproximadamente dos
veces F¢n con una desviacién de + 2. Esta relacion obtenida a partir de los datos
experimentales asi como los valores del cociente Fp/Fen son similares a los
encontrados en la bibliografia para HAPs presentes en suelos y sedimentos
contaminados con este tipo de compuestos (fluoranteno: 1,39 = 0,17;
benzo{ajaniraceno: 2,47 + 0,85; criseno: 1,69 + 0,46 y benzo{a)pireno: 4,82 + 1,31)
(24).

Para el cdlculo de la fraccion de HAPs potencialmente biodisponibles (Fap PB) en
los suelo B, B1 y E6068 se utilizaron los coeficientes Frap/Fsn Obtenidos para el suelo B.
Esta consideracién, en el caso del suelo B1, fue hecha en base a la suposicidn de
que los HAPs resistentes a la degradacién bacteriana presentes en el suelo Bl{suelo
obtenido tras proceso de biodegradacion del suelo B) podrian presentar un
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comportamiento similar frente a la desorcidon a la observada en el suelo original B.
Los valores de Fup PB calculados a partir de Frap/Fen ¥ de la concentracién de
compuesto desorbida tras una Unica extraccidén a é horas, proporciond valores
orientativos sobre la magnitud en la que podria ocurir la biodegradacién de los
HAPs en los diferentes suelos estudiados. En el caso del suelo E6068, los valores de
Frap PB fueron calculados tomando como valores modelo los cocientes Frap/Fen
obtenidos para el suelo B.
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Tabla IV.11 Relaciones (con desviacion estandar) entre la fraccién de desorcion rdpida (Frep) y Ia fraccién desorbida tras é h

(Fen) para los HAPs del suelo B. Fracciones desorbidas {mg/kg peso seco) tras Unica extraccién Tenax de 6h. Fraccidn rdpida

{mg/kg peso seco) potencialmente biodisponible (Fwse PB).. a; desviacién esténdar menor al 0,1%.

Svelo B Suelo B1 Suelo E6068
HAPs
Frap/Fsh [desorbida]en Frap PB [desorbida)en Frap PB [desorbidalen Frap PB
(mg/kg ps) (mo/kg ps) (ma/kg ps) (mg/kg ps) (mg/kg ps) {mg/kg ps)
171.16 188,28 25,67 28,24 1,53 1,68
Fluoreno 1,10£0,01 183.04 201,34 25,16 27.68 2,90 319
785,98 982,47 106,70 133,77 7.10 8.87
Fenantreno 1,25+0.00@ 810.50 1013,12 99,36 124,20 6,38 7.97
129.86 192,19 98,97 146,47 1,42 2,10
Antraceno 1.48+0,08 138.60 205,13 94,59 140,00 0.66 097
514,51 751.20 434,86 634,89 1.91 2,79
Fluoranteno 1,46+ 0,03 538,46 786,15 390,22 569,72 1.95 2,85
] 109,71 142,62 236,32 307,22 1,74 2,26
Pireno 1,30+0,05 122,30 160,00 231,23 300,60 1,70 2,21
54,21 111,13 48,16 98,73 0,32 0,66
Benzo(c)onfrc:ceno 2,05 +0,09 57’95 1 ]8,80 38,3] 78,53 0,38 0,78
] 40,39 68,26 40,57 68.56 0.33 0.56
Criseno 1.69 £ 0,00 ° 41,02 69,32 31,48 53,20 0,38 0,64
) 6,92 27.68 6,08 24,32 0.54 2,16
Benzo(a)pireno 400+0,13 7.35 29,40 4,42 17.68 0,84 3,36
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IV.4.3 DESORCION DE HAPs EN PRESENCIA DE TENSIOACTIVOS: SISTEMAS EN
EQUILIBRIO.

La solubilizacion de compuestos orgdnicos hidrofébicos, tales como los
hidrocarburos aromdaticos policiclicos, por la presencia de tensioactivos, se inicia
generalmente a una concentracién caracteristica para cada tensioactivo (CMC) y
es proporcional a dicha CMC, (33). El objetivo de este ensayo fue estudiar la
desorcién de los diferentes HAPs presentes en el sistema suelo-agua por la
presencia de tensioactivos en dicho sistema. Para ello se utilizaron sistemas suelo-
tensioactivo estériles, equilibrados durante 24 horas. Se ensayaron un amplio rango
de concentraciones de los tensioactivos, todas ellas varios ordenes de magnitud
por encima del valor de la CMCwuum asi como del valor calculado para la CMCsuelo
(apartado 1IV.3.4}, asegurando asi la presencia de micelas en la fase acuosa. Los
valores experimentales obtenidos para la constante de distribucidn (Kq) de los HAPs
fueron representados gréficamente frente al logaritmo de la concentracién de
tensioactivo empleado. La figura V.6 muestra que, independientemente del
tensioactivo empleado, existe una concentracién de tensioactivo {1000 ug/mi; log
[tensioactivo] = 3) a partir de la cual aumenta de manera significativa la desorcién
de los diferentes HAPs desde el suelo hacia la fase acuosa. Esta concentracién es
muy superior a la CMCum para ambos tensioactivos y muy préxima al valor de
CMCsueio (1122,3 pg/ml en el caso de Tritdn X-100 y 817 pg/ml para Brij 35). Cuando
la concentracién de tensioactivo presente en el sistema es superior a 1 mg/mi,
parte de éste (94.06 % para Tritdon X-100 y 90.5 % para Brij 35) se encuentra
adsorbido al suelo (apartado V.3.4). A pesar de ello, en la fase acuosa estd
presente unicamente la forma micelar del tensioactivo, al encontrarse éste en
concentracién muy superior a su CMC. Cuando el tensioactivo se encuentra en
concentraciones inferiores a su CMC, la desorcidon de HAPs se produce en muy
pequeiia proporcién, debida principalmente a su fuerte adsorcién al suelo.

Por tanto, se observé que la presencia de tensioactivos a concentraciones
superiores a la CMCswel, aumentd significativamente la proporcién de HAPs
solubilizados en fase acuosa, encontrdndose este aumento relacionado de forma
exponencial con el incremento en la concentracién de tensioactivo presente en el
sistema. Estos resultados estdn de acuerdo con el modelo propuesto por Chu and
So; (20) para el “lavado de suelo” (soil washing) con tensioactivos. Dicho modelo
plantea que la desorcién de los compuestos orgdnicos hidrofébicos presentes en el
suelo es diferente, dependiendo de que el tensioactivo se encuentre en forma
monomérica o en forma micelar. Por tanto, el “lavado” de un suelo en presencia
de tensioactivo ocurre a pesar de que gran parte del tensioactivo se pierda debido
a su adsorcién en el suelo. El reparto de HAPs en la fase acuosa comienza a
aumentar cuando en el sistema la concentraciéon de tensioactivo es superior a la
conceniracién que se adsorbe en el suelo ya que serd entonces cuando en el seno
de la solucién estardn presentes las micelas aumentando asi la solubilidad aparente
de los HAPs. Por tanto, el “lavado" del suelo estard dominado principalmente por la
presencia de micelas en el sistema suelo - fase acuosa.
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Figura IV.6 Reparto de los HAPs en fase acuosa en presencia de distintas concenfraciones de
tensioactivos en sistemas estériles.

Estudios llevados a cabo por Kumbhakar et al. (68), han demostrado que a pesar
de que ambos tensioactivos forman micelas con radios iguales (rmiceiar = 44 A a 298
k). la solubilizacién y transferencia de masas hacia la fase acuosa de los con Brij 35
es mayor que con Tritén X-100. Este hecho podiria ser la causa por la que el reparto
de los HAPs mds pesados es mayor con Brij 35 que con Tritdén X-100.

Estudios recientes (19) proponen un mecanismo para explicar el proceso de
“lavado” de suelos que contienen compuestos orgdnicos hidrofébicos con
tensioactivos. Este mecanismo, mediante los valores de Ka obtenidos
experimentalmente, explica el proceso de desorcidn observado para los HAPs del
suelo contaminado en presencia de tensioactivos. Este modelo podria explicar el
comportamiento observado en la desorcidn de los HAPs en los casos de Tritén X-100
y Brij 35 segUn tres etapas, dependiendo de la concentracidén de tensioactivo
presente en el sistema. El modelo propuesto es el siguiente:

A badjas concentraciones de tensioactivo (concentraciones por debadjo de 1000
pg/ml; log 3), los HAPs, debido a su naturaleza hidrofébica y a que se encuentran
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originadlmente adsorbidos al suelo, poseen mayor afinidad por las particulas de
suelo que por la fase acuosa. Este hecho explicaria el tramo plano obtenido en las
graficas cuando la concentracién del tensioactivo es relativamente baja. En este
tramo, los valores de 1/K¢ permanecen practicamente constantes en todos los
HAPs estudiados, y para todas las concentraciones de tensioactivo ensayadas
inferiores a 1000 pg/ml. Ademds, a estas concentraciones, la totalidad del
tensioactivo se encuentra adsorbido en el suelo, no observéndose ningun efecto en
el reparto de los HAPs hacia la fase acuosa.

Cuando la concentracién de tensioactivo va aumentando progresivamente en el
sistema los términos [Plig ¥ [Plsuelo de la ecuacion (3)(apartado 1.1.4) comienzan a
aumentar y disminuir respectivamente dado que los HAPs unidos al suelo son los
extraidos en las micelas del tensioactivo. Debido a esta situacién se produce una
répida reduccién de [Plswelo ¥ UN progresivo aumento de [Pliq Y por tanto de 1/Ka.
Los valores de 1/Ka obtenidos para este rango de concentraciones fueron
aumentando conforme se incrementaba la concentracién de tensioactivo
presente en el sistema (tabla IV.12). El aumento en la liberacién de HAPs desde la
matriz del suelo en presencia de tensioactivos puede también ocurmir por
incremento del gradiente de concentracién de los HAPs en la interfase suelo - agua
o bien por adsorcién y penetracién de las moléculas de tensioactivo en la matriz
del suelo, causando asi el ensanchamiento de ésta y aumentando la difusion de los
HAPs a través de dicha matriz hacia la fase acuosa (136). En el caso de los
tensioactivos tipo polioxietilenos, su adsorcidon y su penetracién en la matriz del
suelo son facilitadas por interacciones entre la cabeza hidrofilica del tensioactivo y
zonas hidrofébicas del suelo {HAPs, y otros compuestos hidrofébicos, materia
orgdnica). Ademds, los tensioactivos con cadenas lineales en su molécula, como es
el caso de Brij 35, causan mayor solubilizacién de los HAPs que aquellos que
presentan ramificaciones como resultado de dichas interacciones.

Aparentemente, la densidad de adsorcién que presenta cada tensioactivo
depende también del tamafio de su molécula. Si reaimente la adsorcion de los
tensioactivos puede llegar a controlar la difusion de los HAPs en la maitriz del suelo,
el tamafio moiecular puede afectar a la proporcién en la que se produce su
adsorcién en el suelo y por tanto la difusion de los contaminantes hacia la fase
acuosa. Este comportamiento de los tensioactivos fue justificado con el hecho de
que HAPs tales como, benzo(b)fluoranteno y benzo(k)fluoranteno, de mayor
tamafo molecular, fueran detectados Unicamente cuando en el sistema se
encontraba presente el tensioactivo Brij 35. A pesar de que el Tritdn X-100 presenta
en su molécula un anillo bencénico, Brij 35 cuenta con 23 grupos etoxilatos en
disposicién lineal frente a los 9,5 que presenta Tritén X-100, lo cudl, como se ha
comentado anteriormente, facilita las interacciones con la matriz del suelo
aumentando asf su adsorcién y con ello la difusion de los HAPs hacia la fase
acuosa.
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Tabla 1IV.12 Constante de distribucion (1/ks) de HAPs en presencia de 40 mg/mi de
tensioactivo (1/kd) (x 103). Valores medios de andlisis de muesiras por duplicado.
En todos los casos la desviacidn estéandar fue menor al 10%.

HAPs TRITON X-100 BRUJ 35
Fluoreno 21,38 20,65
Fenantreno 14,55 16,27
Antraceno 7,69 8,86
Fluoranteno 14,91 16,45
Pireno 522 6,85
Benzo(a)jantraceno 14,97 17,29
Criseno 15,81 15,63
Benzo(b)fluoranteno n.d.@ 11,92
Benzo(k)fluoranteno n.d.e 19,63
Benzo(a)pireno 24,37 29.11

Por tanto, podemos concluir que el proceso de desorcién de HAPs de un suelo en
presencia de tensioactivos estd principalmente dominado por la existencia de
micelas en el sistema, sobre todo en la fase acuosa y que la difusién de los HAPs a
través de la matriz del suelo puede verse favorecida por un ensanchamiento de
esta matriz provocado por el tamafio y naturaleza quimica de las moléculas de
tensioactivo.
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IV.4.4 CINETICA DE DESORCION DE HAPs EN PRESENCIA DE TENSIOACTIVOS.

iv.4.4.1 Estudio de la desorcion de HAPs en el suelo B con diferentes
concentraciones de tensioactivos.

Se estudiaron las cinéticas de desorcién de los HAPs desde la matriz del suelo B en
presencia de diferentes concentraciones de los tensioactivos Brij 35 y Tritdn X-100,
todas ellas por encima de sus comrespondientes valores de CMCwmum en varios
ordenes de magnitud con el fin de conocer en qué medida la presencia de
tensioactivos puede aumentar la biodisponibilidad de los HAPs en la fase acuosa.
En las figuras IV.7 y IV.8, se muestran las concentraciones desorbidas hacia la fase
acuosa para cada uno de los tensioactivos v de los HAPs estudiados frente al
tiempo de ensayo. Como sistema control se utilizd la cinética de desorcidén con
Tenax del suelo B en condiciones iguales a las ensayadas.

Tanto en el caso de Brij 35 como en el de Tritén X-100, se observdé un incremento
tanto en la velocidad como en la proporcién de HAPs desorbida conforme
aumentaba la concentraciéon de dichos tensioactivos en la suspensién. La extensiéon
en la que se produjo la desorcién fue en la mayoria de los casos superior a la del
sistema control (extraccién con Tenax), excepto en el caso de antraceno en
presencia de Tritdn X-100 a 40 mg/ml, donde la desorcidén con Tenax fue mayor que
en presencia del tensioactivo. Dependiendo tanto del compuesto como del
tensioactivo, asi como de la concentracién ensayada, os porcentajes de HAPs
desorbidos fueron diferentes. En los sistemas con Brij 35, la desorcidn de los HAPs fue
superior a la obtenida con Tenax para todas las concentraciones y compuestos
estudiados. En los sistemas con Tritén X-100 a 40 mg/mi se observd que la casi
totalidad del compuesto se habia desorbido a las 3 horas, siendo este porcentdje
para los cuatro HAPs estudiados, practicamente constante hasta el final del
ensayo. Sin embargo, para los sistemas con Brij 35, a pesar de obtenerse un
porcentdje final de desorcién ligeramente superior al de Tritén X-100, la desorcion
ocurié de forma secuencial a lo largo del tiempo del ensayo (tabla IV.13). Esta
diferencia podria ser debida a diferencias en las propiedades de ambos
tensioactivos. A pesar de que ambos tensioactivos son agentes dispersantes, dicha
propiedad puede variar significativamente con el nUmero de grupos etoxilatos
presentes en la mélecula de tensicactivo Debido al cardcter dispersante de Tritén
X-100, las tasas méximas de desorcién para los sistemas donde se encontraba
presente este tensioactivo fueron superiores a la de los sitemas con Brij 35 {tabla
[V.14). Los resultados mostraron un incremento de la s tasas méaximas de desorcién
de los HAPs al aumentar la concentracion de tensioactivo en el sistema. A pesar de
que dicho efecto fue observado para ambos tensioactivos, en el caso de Tritdén X-
100 el aumento en la velocidad de desorcidn fue muy superior al del sistema
control (desorcién con Tenax), llegando a ser entre dos y fres veces superior para
algunos de los HAPs estudiados.

La desorcidon méaxima alcanzada para los dos tensioactivos ensayados fue similar,
aicanzéndose ‘el 100 % de HAPs desorbidos a la fase acuosa para las
concentraciones de 20 y 40 mg/ml en el caso de Brij 35 y de 20 mg/ml en el caso
de Tritén X-100. A tiempo final {168 h}, los porcentajes de los HAPs desorbidos desde
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el suelo en presencia de Brij 35 fueron mayores a los obtenidos en la desorcién con
Tenax, excepto en el caso de pirenc en sistemas con Brij 35 a 10 mg/ml donde la
desorciéon con Tenax fue ligeramente superior. Para los sistemas con Tritén X-100,
fueron las conceniraciones de 20 y 40 mg/ml las gue presentaron un porcentaje de
desorcién superior a las conseguidas con Tenax.
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Figura IV.7 Cinéficas de desorcion de cuatro HAPs en el suelo B en presencia de diferentes
concentraciones de Tritdn X-100 fras una semana.
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Figura IV.8 Cinéticas de desorcién de cinco HAPs en el suelo B en presencia de diferentes

concenfraciones de Brij 35 fras una semana.
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Tabla IV.13 Porcentajes desorbidos de los diferentes HAPs tras 3h y 168 h para Tritén X-100 y Brij
35 a las concentraciones ensayadas.

% HAPs Desorbido a las 3 horas

[tensioactivo] Tritén X-100 Brij 35
(ma/mi) Flu Fen Ant Flva Pir Flu Fen Ant Flua Pir
Tenax 51,0 62,2 49,7 38,9 51.3 510 62,2 49,7 38,9 513
10 - 828 66,7 53,9 64,2 46,3 56,2 40,2 46,7 64,2
20 - 76,2 66,2 68,3 71,3 70 74,7 63,4 70 69
40 - 21,4 72,0 744 93,5 79.6 84,6 62,7 56,5 93,5

% HAPs Desorbido a las 168 horas

[tensioactivo] Tritén X-100 Brij 35
(mg/rl) Flu Fen Ant Flua Pir Flv Fen Ant Flva Pir
Tenax 65,0 96.6 21.6 68,0 97,7 65,0 96,6 9216 68,0 97.7
10 - 82,8 89.6 87.2 88,7 88,6 104,7 929 90,5 88,7
20 - 98,0 94,7 95,0 160 100 102 1092 99.8 100
40 - 91.4 74,1 80,4 93,5 1142 108,8 106,4 85,0 93,5

Tabla IV.14 Tasas mdximas de desorcién de HAPs (mg kg-! h-'} en el sueglo B en presencia de
Tenax y de los tensioactivos Brij 35 y Trifon X-100. Resultados obtenidos de los
valores medios de desorcion.

HAPs Flu Fen Ant Flua Pir

Tratamientos

Tenax 34,75 129,10 33,87 79.80 58,34
Brij 35 (10 mg/ml) 38,10 163,99 34,07 95,61 52,41
Brij 35 {20 mg/ml) 51,01 233,35 45,17 147,92 65,72
Brij 35 (40 mg/ml) 55,77 260,31 45,45 125,92 75,58
Tritdn X-100 (10 mg/ml) - 367.18 66,33 158,33 84,58
Tritén X-100 {20 mg/ml) - 337.54 63,23 200,68 93,89
Tritdn X-100 (40 mg/ml) - 405,26 68,63 218,50 123,19

El hecho de que para ambos tensioactivos la desorcidn de los HAPs haya sido
superior a la obtenida con Tenax podria ser explicada en base al diferente
mecanismo de exfraccion de los HAPs en ambos métodos (27). En los dos casos los
HAPs fueron desorbidos de la matriz del suelo hasta la fase acuosa, por inclusiéon o
bien en el interior de las particulas de Tenax o bien por pseudo - solubilizaciéon en el
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interior de las micelas. En ambos métodos, a determinados tiempos se cambid el
agente responsable de la extraccidon, tenax o tensioactivo, de manera que la
concentracién de los HAPs en la fase acuosa era muy pequefia manteniéndose un
gradiente de concentracién mdaximo entre el sdlido y la fase acuosa. Este gradiente
asegura que la desorcidn tiene lugar a la mayor velocidad posible. En cambio, la
principal diferencia entre ambos métodos depende de la forma en la que
interaccionan Tenax y tensioactivo con la matriz del suelo. En los ensayos con Tenax
se observa a simple vista como éste no interacciona con la matriz del suelo, en
cambio, los tensioactivos Tritdn X-100 y Brij 35 si que mostraron interacciones con
dicha matriz, como demuestran los ensayos de adsorcidn realizados para el cdlculo
de la CMCwelo (apartado IV.3.4) aumentando la cantidad de tensioactivo
adsorbido al suelo a lo largo del ensayo. Evaluando los resultados obtenidos en el
apartado anterior {apartado IV.4.3), puede concluirse que el aumento en la
solubilidad aparente de los HAPs no es el Unico mecanismo involucrado en el
aumento de la disponibilidad observada en presencia de tensioactivos, si no que
también interviene el aumento de difusidn de los HAPs a través de la maitriz del
suelo como consecuencia de las interacciones suelo - tensioactivo.

IV.4.4.2 Estudio de la desorcién de HAPs en el suelo E6068 con Brij 35.

Se estudiaron las cinédticas de desorcidn de los HAPs del suelo E6068 en presencia
del tensioactivo Brij 35. Este tensioactivo y la concentracién, ensayada fueron
elegidos en base a los resultados obtenidos en el apartado anterior para el estudio
del suelo B. Para dicho suelo el mayor porcentaje de desorcidn, para todos los HAPs
estudiados, se obtuvo en los sistemas con Brij 35 a una concentracion de 20 mg/ml.
En la figura V.9, se muestran las concentraciones desorbidas (mg/kg peso seco)
hacia la fase acuosa de cada uno de los HAPs estudiados en el suelo E6068 frente
al tiempo de ensayo. Los resultados mostraron que los HAPs presentaban un
comportamiento muy diferente para la desorcidén con Brij 35 compardndolos con
los obtenidos en el caso del suelo B. En el caso de la desorcidon de HAPs en el suelo
B en presencia de Brij 35, los porcentajes desorbidos a las 3 horas de ensayo fueron
muy superiores a los obtenidos en el caso del suelo E4068. Este comportamiento
podria deberse principalmente a la presencia en este suelo de una fraccion de
HAPs resistente obtenida tras un proceso de biodegradacion. Como se observa en
la figura V.9, la desorcién tras 168 horas sigue aumentando para fenantreno,
fluoranteno y pireno, lo cudl indica que el equilibrio adn no se ha alcanzado tras
este tiempo y que la desorcidn puede seguir aumentando con el tiempo. La baja
desorcién obtenida para antraceno indica la limitada transferencia de masas de
dicho compuesto desde la matriz del suelo. La lenta y limitada desorcion
observada para los HAPs explicaria la persistencia de dichos compuestos tras un
tratamiento de bioremediacion (15).
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Figura IV.9 Cinética de desorcién de cinco HAPs en el suelo E6068 en presencia de Brij 35 (20
mg/mi) tras una semana.

Tabla IV.15 Porcentajes de HAPs del suelo E6068 desorbidos a la fase acuosa y fracciones
resistentes a la desorcidn (mg/kg peso seco) tras una semana en presencia de 20
mg/mi de Brij 35. n.d.: no detectado. LD: Flu: 2,43 mg/kg peso seco.

HAPs % Desorbido Fraccién resistente
Fluoreno 89.4 n.g.
Fenantreno 64,1 11,86 + 2,47
Antraceno 38,2 3,67 + 0,88
Fluoranteno 44,3 10,77 £ 3,83
Pireno 36,9 13,47 £2.83
Benzo(a)antraceno 30.8 2,85+0,60
Criseno 41,2 498+1,08
Benzo(a)pireno 28,1 5,06 + 1,03

Segun los resultados obtenidos en el apartado V.4.2, tabla 1V.11, la fraccién rapida
de HAPs potencialmente biodisponible en el suelo E6068, determinada mediante
una Unica extraccién Tenax a 6 horas, es mucho menor que la fraccién desorbida
en presencia de Brij 35. Estos resultados sugieren que la fraccién de HAPs desorbida
por la presencia del tensioactivo es, ademds de dicha fraccidn rdpida, una gran
parte de la fraccién de desorcidn lenta, aumentando asi la biodisponibilidad de
dichos compuestos en la fase acuosa. Las fracciones resistentes a la desorcidn
obtenidas con Brij 35 tras una semana demostraron que efectivamente el
tensioactivo podria aumentar la biodisponibilidad de los HAPs del suelo E6068 y por
tanto favorecer en mayor grado su biodegradacién
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IV.5 BIODEGRADACION BACTERIANA DE HAPs EN SUELOS ARCILLOSOS.

IV.5.1 BIODEGRADACION DE HAPs POR BACTERIAS AUTOCTONAS DEL SUELO.

El estudio de la biodegradacion de los HAPs presentes en el suelo B por las
bacterias autdéctonas se llevé a cabo en sistemas de suelo en suspension en la
misma proporcién suelo-fase acuosa que la utilizada en los ensayos de desorcién
con tenax. Para ello se siguié, de forma paralela, la mineralizacién de los cinco
HAPs diana (fluoreno, fenantreno, antraceno, fluoranteno y pireno) marcados con
14C, asi como su desaparicion a lo largo del tiempo mediante medidas por HPLC. El
seguimiento de la biodegradacién mediante HPLC se extendié ademds a los cinco
HAPs pesados benzo(a)antraceno, criseno, benzo(b)fluoranteno,
benzo(k)fluoranteno y benzo(a)pireno.

Las curvas de minerdlizacion representan el porcentaje acumulativo de 4C-HAPs
minerdlizado frente al tiempo (figura IV.10). Tanto la mineradlizacion como Ia
biodegradacién de los HAPs diana se produjo en orden secuencial de acuerdo con
el aumento de peso molecular del contaminante. Las bacterias autdéctonas
degradaron en primer lugar aquellos HAPs de estructura molecular mas simple
como son fluoreno, fenantreno y antraceno, de 3 anillos, alcanzdndose una
minerdlizacién mdéxima del 75,3 % para fluoreno, 59,7 % para fenantreno y 56,4 %
para antraceno en un periodo total de 42 dias. A contfinuacién, tfras una fase de
latencia de 10 dias, fueron mineralizados aquellos HAPs con mayor nimero de
anillos en sus moléculas (fluoranteno y pireno con 4 anillos). La mineralizacién
maxima alcanzada para cada uno de ellos fue de 47,2 % y 52,9 % respectivamente.

El retraso en el comienzo de la mineralizacién de fluoranteno y pireno puede ser
explicado de acuerdo a su cinética de desorcién (28). Segun los resultados
obtenidos en el estudio de la cinética de desorcion de los HAPs del suelo B con
Tenax (apartado IV.4.1, tabla IV.9), cuanto mayor es el peso molecular del
compuesto, menor es su fraccidn de desorcidn rdpida. Esto significa que dichos
HAPs se desorberdn mds lentamente hacia la fase acuosa que aqguellos otros que
presenten una fraccién de desorcidon rdpida mayor, tales como fluoreno y
fenantreno, produciéndose un retraso en su mineralizacién.

El seguimiento de la biodegradacién mediante HPLC, llevado a cabo de forma
paralela a la minerdiizaciéon (apartado 1.11.2), evidencié el comportamiento
bifasico de desaparicién de los hidrocarburos por biodegradacion, semejante al
comportamiento de estos frente a la desorcion con tenax. Se observé una primera
etapa de biodegradacién muy rdpida (3 dias en el caso de fenantreno) seguida
de una segunda etapa mucho mds lenta. Aunque se observé este
comportamiento bifasico para todos los hidrocarburos estudiados, en los casos de
fluoreno y fenantreno, este comportamiento fue mucho mds claro. La causa
principal de este tipo de comportamiento predicho por las cinéticas de desorcion
con Tenax, puede ser debida, como se comentd anteriormente, a la mayor
biodisponibilidad de estos dos HAPs en la fase acuosa tanto por su cinética de
desorcidn como por su solubilidad.
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Figura IV.10 Mineralizacién y biodegradacién de HAPs por bacterias autéctonas del suelo B.

El hecho de que el antraceno comenzara a ser mineralizado tras una fase de
latencia de aproximadamente 3 dias puede ser atribuido a su baja solubilidad
(0,076 mg/l) comparada con 1,68-1,98 mg/t y 1,20 mg/l para fluoreno y fenantreno
respectivamente (30), asi como a su lenta desorcion (fraccién de desorcién rapida,
Frep 94,6 % respecto a 98,7 % para fluoreno y 96,1 % para fenantreno). La
biodegradacién de fluoranteno y pireno ocurié mas retardada que la observada
para los HAPs de 3 anilios, fluoreno, fenantreno y antraceno. Esto estd de acuerdo
con los resultados obtenidos por Park et al. (98), los cuales demosiraban que la
biodegradacién ocurria de forma mds rdpida para los HAPs de menor peso
molecular, asi como con los resutados obtenidos del estudio de la cinética de
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desorcion con Tenax (apartado Ill.4.1, tabia IV.9) donde las fracciones de desorcion
répida {Fap) son menores conforme aumenta el ndmero de anillos del HAPs.

Tabla IV.16 (1) Concentraciones iniciales de HAPs en el suelo B sin autoclavar. Desviaciones
estdndar de muestras por duplicado

HAPs [HAPs] [HAPs] Tasas % HAPs
Suelo B (1) Fraccién resistente mdximas Biodegradado
(mg/kg s.s) a biodegradacién g€ mineralizacién
(mg/kg 5.5) (% mg kg d?)
Fluoreno 306,33 % 5,65 7.076 63,22+2,19 97.7
Fenantreno 1329,49 £ 52,72 9,04+1,75 170,32+ 32,15 99.3
Antraceno 286,31 £9,10 22,37 1,08 19,49 +,2,04 92,2
Fluoranteno 881,50 + 3,42 44,61 £3,06 45,64 13,72 95.0
Pireno 395,22 £ 15,03 17.91 20,04 21,28 5,69 95,5
Benzo(a)antraceno 129,49 + 3,66 21,37 8,79 - 83,5
Criseno 143,14+ 3,70 32,09 +3,20 - 77.6
Benzo(b)fluoranteno 76,07 £3,12 35,28 +£1,34 - 53,6
Benzo(k)fluoranteno 30,52 £2,20 16,71 £2,35 - 45,2
Benzo(a)pireno 30,711+ 4,40 16,59 + 1,69 - 46,0

Los valores obtenidos como fracciones resistentes a la biodegradacion bacteriana
{tabla IV.1¢) fueron superiores a las obtenidas como fracciones resistentes a la
desorcién con tenax {apartado 1V.4.1). Estas diferencias pueden ser debidas a que
durante los ensayos de desorcién con Tenax el gradiente de concentracién en la
interfase suelo-agua es mucho mayor que el originado durante los ensayos de
biodegradacién (15, 23, 72, 130).

A diferencia de lo que ocurié con los HAPs ligeros, la desaparicién de los HAPs mas
pesados no ocurrié de forma secuencial, sino que se produjo la degradacion desde
el comienzo del ensayo aunque mds lentamente (figura 1V.12). La proporcién en la
que ocurrié la biodegradacién de los HAPs de mayor peso molecular, con cuatro y
mds anillos en sus moléculas, fue menor que la observada para los HAPs mas ligeros.
Este comportamiento estd de acuerdo con los resultados obtenidos por Park et al.
(98), donde se demostraba que la biodegradacién ocurre de forma mas rdpida 'y
en mayor extensién para los hidrocarburos de menor peso molecular. En general,
cuanto mayor es el nimero de anillos de benceno en la molécula, mas
recalcitrante resulta el contaminante (52). Ademds, el aumento en el nUmero de
anillos es un factor determinante de la diferente solubilidad de los HAPs, ya que ésta
decrece logaritmicamente con el nUmero de anillos {17, 63).
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Figura IV.12 Biodegradacién de los HAPs pesados presentes en el suelo B por las bacterias
autéctonas.

Después de 42 dias de tratamiento, los HAPs mds pesados fueron parcialmente
biodegradados aunque en menor proporcidn que los cinco HAPs estudiados
anteriormente (tabla IV.16). La reduccién cbservada en la concentraciéon de los
HAPs mds pesados se debe probablemente a la presencia en el suelo de bacterias
capaces de degradar este tipo de compuestos bien utilizdndolos como fuente de
carbono (reducién de benzo{ajantraceno y criseno} o bien mediante procesos de
cometabolismo (reduccidn de benzo(b)fluoranteno, benzo(k)fluoranteno vy
benzo(a)pireno) (18, 114). En la figura IV.12 se observa que la mayor tasa de
biodegradacién para los HAPs mds pesados se produjo durante un periodo inicial
de entre tres y doce dias, tiempo durante el cudl, parte de la fraccién Idbil de los
HAPs mas ligeros ya habia sido biodegradada, como en los casos de fluoreno y
fenantreno, o bien empezaban a ser biodegradados, como en los casos de
antraceno, fluoranteno y pireno, pudiendo ser estos utilizados como co-sustratos en
la degradacién de los HAPs mds pesados via cometabolismo (61). Esta
dependencia de la biodegradacién de los HAPs pesados sobre la de los ligeros
subraya la importancia de los factores que limitan la biodegradacion de estos
dltimos para mejorar el resultado final tras la aplicacidn de técnicas de
bioremediacién en suelos contaminados por HAPs.

Existen numerosos estudios encaminados a demostrar la biodegradacién de los
HAPs mds pesados mediante procesos de cometabolismo bacteriano, sobre todo
en el caso de benzo(a)pireno, por ser este compuesto uno de los HAPs de mayor
potencial carcinogénico (116), ademds de uno de los contaminantes prioritarios en
la clasificacién de la EPA {113). Muchos estudios han tratado de demostrar la
biodegradabilidad de benzo(a)pireno, tanto en medio liquido como en suelos,
pero no en todos los casos los resultados fueron los esperados. La accién de
comunidades bacterianas degradadoras de fluoranteno sobre los HAPs
componentes de la creosota fue evaluada por Mueller et al; en medios liquidos
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(90}). Cuando la bacteria crecié utilizando fluoranteno como Unica fuente de
carbono y energia, 13 de los 17 HAPs presentes en la creosota fueron degradados,
incluyendo benzo(a)pireno. La degradacidén de Benzo(a)pireno de la creosota (41,5
% en 28 dias} fue también observada por Grifoll et al. (44). En sus estudios, la
bacteria Pseudomonas cepacia F297 degradd tanto los HAPs ligeros como los
pesados en medio acuoso salino.

Muelier et al. (8%9) evaluaron el funcionamiento de los procesos de bioremediacion
en la recuperaciéon de suelos contaminados con creosota. Aunque la poblacién
autéctona del suelo fue capaz de degradar los HAPs de menor peso molecular
{(con dos y tres anillos), las concentraciones de los HAPs mds pesados (de cuatro,
cinco y seis anillos) permanecieron inalteradas tras el ataque bacteriano.
Resultados similares fueron obtenidos por Park et al;(28). Autores como Carmichael
and Pfaender (17), estudiaron el incremento producido en la mineralizacién de
benzo(a)pireno en suelos donde ya se habia producido la mineralizacién de ofros
HAPs tales como fenantreno, pireno, benzo{ajantraceno y criseno. Kanaly and
Bartha (62), observaron cémo la presencia de hidrocarburos seleccionados y de
mezclas de diferentes hidrocarburos afectaban a la  degradacién de
benzo(a)pireno en suelos. Demostraron que la presencia de petréleo en el suelo, asi
como algunas de sus fracciones, aumentaba la tasa de mineralizaciéon del
benzo(ajpireno al contener el crudo los sustratos primarios necesarios para la
mineralizacién de este compuesto. Los periodos de latencia observados en la
mineralizacién del benzo(a)pireno, fueron atribuidos a la presencia en la fraccion
voldtil de dichas mezclas de inhibidores competitivos de la mineralizacién. Autores
como Juhasz et al. (60), han propuesto que la degradacién de benzo(a) pireno
puede ser debida al aumento en la actividad metabdlica de las bacterias como
consecuencia de la degradacién llevada a cabo mas faciimente de los HAPs de
menor peso molecular. Estudios recientes, encaminados a esclarecer la accion
cometabolica de algunas bacterias, han demostrado la existencia de genes
isofuncionales en bacterias del género Mycobacterium los cuales confieren a estas
bacterias la capacidad de utilizar HAPs de elevado peso molecular como fuentes
de carbono y energia (64, 123).

En nuestro ensayo, tras 42 dios de tratamiento, los fracciones resistentes a la
biodegradacién obtenidas para los HAPs estudiados son las mostradas en la fabla
[V.16. Las curvas de biodegradacién, tanto de los HAPs mds ligeros como para los
mas pesados, mostraron un comportamiento bifdsico, similar a la desorcion de los
HAPs en presencia de Tenax. A partir de los 17 dias las curvas de biodegradacion
no mostraron reduciones significativas en las fracciones resistentes de los HAPs a
pesar de prolongar el tiempo del ensayo no lograndose disminuir las fracciones
resistentes a biodegradacion. Esto indica que la fraccién de HAPs aun presente en
el suelo, no se encuentra biodisponible para la degradacién bacteriana,
principalmente por haberse alcanzado la fase de desorcidn lenta en las cinéticas
de dichos compuestos.

En la figura V.13 se han comparado las cinéticas de desorcién con Tenax y las
curvas de biodegradacién de dos HAPs representativos de los diferentes
comportamientos de los compuestos: biodisponibles y biodegradables (fenantreno)
y compuestos de desorcion lenta y por tanto baja biodisponibilidad
[benzo(a)pireno). Para ello se han djustado los resultados experimentales de
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biodegradacién al modelo bifdsico de desorcién. Los resultados obtenidos son
mostrados en la figura IV.13 y en la tabla IV.17.

En el caso de fenantreno, desorcién y biodegradacién mostraron comportamientos
bifdsicos muy parecidos. Durante la primera etapa, de aproximadamente 48 horas,
las fracciones de desorcion rdpida y biodegradacién fueron practicamente iguales
(96,1 £0,1 %y 94,9 +2,5 % respectivamente), aunque la velocidad de degradacién
(Krep = 0.91 ht) fue superior a la de desorcidon (Ksp = 0.38 hl). Este comportamiento
podria ser debido a que la poblacién autéctona del suelo fue capaz de degradar
tanto el fenantreno presente en el suelo como el desorbido a la fase acuosa. Tras
agotarse la fase de desorcién rdpida, comenzé una segunda etapa de desorcidn
lenta que se prolongd hasta el final del ensayo {42 dias). Las constantes de
velocidad lenta {Ken) confirmaron que en la etapa de desorcién lenta la
biodegradacién de fenantreno ocurrié a la misma velocidad que su desorcion. Esto
significa que la biodegradacién de fenantreno no se encuentra limitada por
factores microbiolégicos sino por desorcidon lenta del compuesto hacia la fase
acuosa (biodisponibilidad limitada) y que es esta la causa de la presencia de una
fraccion resistente a la biodegradacion.

En el caso del benzo(a)pireno, el comportamiento frente a desorcion y a
biodegradacion fue muy diferente respecto al observado para fenantreno. Segun
se muestra en la figura IV.13, tanto la desorcién como la biodegradacion siguieron
un comportamiento bifdsico similar al observado para fenantreno, sin embargo,
tanto la extensién de dichos procesos (medidoa por Frap Y Fien) cOmMo sus constantes
cinéticas fueron muy diferentes. La cinética de desorcidén de Benzo(a)pireno mostrd
una fraccién de desorcidn rdpida (Fap) de 86,7 £ 0,94 %, frente al 31,4 £ 40 %
observado para su biodegradacion. Estos valores fueron en ambos casos, menores
que los obtenidos para fenantreno. Esta diferencia significa que a pesar de que
benzo(ajpireno fuera desorbido mds lentamente hacia la fase acuosa podria con
el tiempo ser biodegradado. Sin embargo, los datos sugieren que la
biodegradacién no ocurre de forma paralela a la desorcidén. La causa de esta
situacién podria ‘ser la ausencia en el suelo de bacterias degradadoras de
benzo{a)pireno y que la biodegradacién observada fuera debida exclusivamente
a procesos de cometabolismo.
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Figura IV.13 Cinética de desorcién con Tenax y cinética de biodegradacion de fenantreno y
Benzo{a)pireno por la poblacién microbiana autéctona del suelo B tras 42 dias.
Las lineas discontinuas representan el gjuste de los dafos experimentales al
modelos bifésico de desorcién.

Por tanto, el estudio de las cinéficas de desorcidn y biodegradacion de los HAPs
proporciona informacion sobre cudl puede ser la causa de la presencia de
fracciones de contaminantes resistentes a la biodegradacion. En el caso de
compuestos con una fraccién de desorcidn rapida (Fep) alta, como el fenantreno,
es la lenta desorcidon del compuesto la que limita la biodegradacién. Sin embargo,
para compuestos con Frdp algo menores, como benzo(a)pireno, la
biodegradacién parece estar limitada por factores microbildgicos y no por la
reducida biodisponibilidad del compuesto.

Tabla V.17 Constantes cinéticas de desorcion y biodegradacién para fenantreno y
benzola)pireno en el suelo B obtenidas mediante cinética Tenax vy
biodegradacién durante 42 dias. a: Desviacién estdndar de muestras por
duplicado menor al 0,1%

HAPs Fenantreno Benzo(a)pireno
Tenax Biodegradacién Tenax Biodegradacién
Frap (%) 96,1£0,1 94925 86.7+0,9 31,4240
Flen (%) 3901 51£25 13,3+0.9 68,61 4,0
Krap (1) 0,38 + 0,00@ 0,91 £ 0,009 0.11+0,03 0.03 +0,00°
Kien (x103 v 2,70+ 0,03 2,20+0,50 1,80 £0,20 0,08 + 0,00°
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IV.5.2 BIODEGRADACION DE HAPs EN SUSPENSIONES DE SUELO INOCULADAS.

El estudio de las capacidades catabdlicas de las poblaciones autéctonas de los
suelos contaminados por HAPs tiene la ventaja de la similitud con los sistemas reales
sometidos a biorremediacién, basados principamente en estas capacidades. No
obstante, tienen el inconveniente del desconocimiento y la complejidad del
componente microbiano responsable de la transformacién del contaminante asf
como de los posibles cambios producidos en dicha poblacidn por alteracién de
alguna de las propiedades fisico-quimicas del suelo o bien simplemente por el paso
del tiempo. Por ello, hemos uiilizado un sistema modelo en el que el suelo
contaminado, tras su esterilizacién, ha sido inoculado con una estirpe bacteriana
conocida. En la mayoria de los ensayos redlizados se ha utilizado Mycobacterium
sp. VM 552, que se selecciond por ser una estirpe representativa de las bacterias
degradadora de HAPs de 3 y 4 anillos {fenantreno, fluoranteno y pireno).

70
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¢ ~—4&~- Flyoranteno
10 A —&— Pireno

% 14C-HAPs Mineralizado

0 T T T T T T T T T
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Figura IV.14 Mineralizacién del suelo B en suspensidn por la bacteria VM 552 WT

La figura IV.14 muestra la mineralizacién de tres HAPs por Mycobacterium sp.VM
552, precultivada en fenantreno, en suspensiones del suelo B. Tras 47 dias de
tratamiento (tiempo muy similar al utiizado en los - ensayos con- bacterias
autdctonas), la minerdlizacién alcanzd un méximo de 45 % para fenantreno, 41.2 %
para fluoranteno y 51.5 % para pireno. Estos valores son similares a los obtenidos
para estos fres HAPs en la mineralizacién por bacterias autéctonas. Sin embargo,
cuando el sistema fue inoculado con la Mycobacterium no se observd el uso
secuencial de los HAPs que ocurrid con la poblacidén autdctona. Los tres HAPs
comenzaron a ser mineralizados practicamente al mismo tiempo vy sin fase previa
de latencia. Este comportamiento podria ser explicado en funcién de la distinta
fisiologia de la estirpe Mycobacterium sp. VM 552 frente a la de las bacterias
autéctonas presentes en el suelo B. Es posible, que las especies presentes en el
suelo inicialmente, adaptadas a las condiciones in-situ, estuvieran mdas adaptadas
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a la utilizacién de los HAPs mdés ligeros, como fenantreno o fluoreno, y que la
utilizacién de los HAPs de cuatro anillos requiriera el desarrollo de otras poblaciones
diferentes, posiblemente Mycobacterium. A tiempo final del ensayo, las fracciones
resistentes a la biodegradacién por la Mycobacterium sp. VM 552 fueron las
mostradas en la tabla V.18,

Tabla IV.18 (1) Concentraciones iniciales de HAPs en el suelo B autoclavado. Desviaciones
de medidas por duplicado.

HAPs [HAPs] Suelo B (1) [HAPs]Fraccién resistente Tasqs mdf(imaf de
(mg/kg s.5) (mg/kg s.5) "(‘::‘;’z;ﬂ“;f?)“
Fluoreno 219,77 £ 7,64 4,56 -
Fenantreno 1230,67 + 13,69 7,32+0,15 9719 +2,47
Antraceno 223,13 £ 4,49 33,09 £5,61 -
Fluoranteno 866,57 * 30,00 87,56 +£223 70,18 £ 8,09
Pireno 391,63 35,49 36,72 +2,06 38,11 %46,72
Benzo(a)jantraceno 136,01 +3,76 91,50 + 0,49 -
Criseno 102,45+ 3,57 110,83 + 2,06 -
Benzo(b)fluoranteno 55,58 £ 1,47 53,45+0,23 -
Benzo(k)fluoranteno 31,05+1,43 27,64 10,41 -
Benzo{a)pireno 21,99 £1,31 15,63+0,25 -

Las concentraciones de los tres HAPs se redujeron significativamente tras el ensayo,
alcanzéndose fracciones resistentes a la biodegradacién bacteriana del mismo
orden de magnitud que las alcanzadas para estos fres HAPs en la biodegradacién
del suelo B por las bacterias autéctonas (apartado IV.5.1, tabla [V.16). No obstante,
cabe destacar que para fenantreno dicha fraccién resistente fue muy similar tanto
en el caso de la biodegradacién en presencia de Mycobacterium como en el caso
de la poblacidén autdéctona del suelo. Dicha fracccidon fue ademds del mismo orden
de magnitud que la obtenida tras los ensayos de desorcién con Tenax. Es de
destacar que para fluoranteno y pireno dicha fraccién fue aproximadamente el
doble cuando la suspensidon fue inoculada. Esta diferencia puede explicarse
postulando que la localizaciéon, al menos de una parte de la fraccidn resistente de
los contaminantes, sea en zonas de los agregados del suelo a los que las bacterias
inoculadas no puedan acceder, mientras que las ya existentes (poblacién
autéctonal) silo hacen al encontrarse incluso incorporadas a dichos agregados.

Las concentraciones de algunos de los HAPs mds pesados presentes en el suelo B
no mostraron variaciones significativas  fras el ensayo. Los porcentajes
biodegradados tras los 47 dias de tratamiento fueron: 0 % de criseno, 3,8 % de
benzo(b)fluoranteno y 11 % de benzolk)fluoranteno. En cambio, fluoreno,
anfraceno, benzo{ajantraceno y benzo(a)pireno, a pesar de no ser sustratos
especificos de Mycobacterium sp. VM 552, fueron biodegradados en unas
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proporciones del 98 %, 852 %, 32,7 % y 29 %, respectivamente. MclLellan et al.,
demostraron que la estirpe RJGI-135, perteneciente al género de las
Mycobacterium, era capaz de degradar mediante catabolismo un amplio rango
de HAPs entre ellos fenanireno, antraceno pireno, y benzo(ajantraceno y
benzo{ajpireno (85}. Una situacién semejante podria ocurrir en nuestro caso.

Iv.5.3 ESTUDIO DE LA POBLACION MICROBIANA PRESENTE EN EL SUELO:
DETERMINACION DEL LIMITE DE DETECCION PARA PCR EN MUESTRAS DE
SUELO.

El estudio de la poblacién microbiona por técnicas moleculares puede
proporcionarnos informacidén sobre qué estirpes estan presentes en el suelo, e
incluso en qué ndmero, durante el tratamiento con tensioactivos que pretende
llevarse a cabo. Ei uso de la técnica de PCR como método cuantitativo para el
estudio de la poblacién bacteriana en el suelo, necesita de un paso previo como
es el establecimiento de un limite de deteccién de dicha técnica, sobre todo en el
caso de suelos con alto contenido en arcilia como el estudiado.

Para la determinacion del limite de deteccidn, se inocularon diferentes muestras de
suelo seco con distintas diluciones de un cultivo puro de Mycobacterium sp. VM 552
{apartado 11.12.5). Tras la extraccién, purificacion, PCR y electroforesis en gel de
agarosa del DNA bacteriano, realizados siguiendo los protocolos expuestos en el
apartado de materiales y metodologia, las bandas obtenidas para estas muestras
fueron las se mostradas en la figura IV.15.

BANDAS TRATAMIENTO

DNA 4x108
Dilucién 1:10
Dilucién 1:100

Dilucién 1:1000
Dilucién 1:10000

DNA 4x10¢
Dilucién 1:10
Dilucién 1:100

Dilucién 1:1000
Dilucién 1:10000
Control Mycobacterium

OO0 NN B W N

- O

Figura IV.15 Determinacién del limite de deteccién de PCR

De acuerdo con las bandas obtenidas para cada una de las diluciones, el limite de
deteccidén para el andlisis de DNA bacteriano mediante la técnica de PCR fue
establecido, para el suelo contaminado arcilloso objeto de estudio, entre 107 y 10¢
unidades formadoras de colonias {CFU) por gramo de suelo (bandas 2, 3y 6

118



Resultados y discusion

aungue en la figura no se aprecie ésta Ultima con claridad ol encontrarse
practicamente en el limite de deteccidn de la técnica).

Para el estudio de la poblacién microbiana tanto del suelo original B (hdmedo y
seco) como del Bl, obtenido tras un proceso de biodegradaciéon clésica, el
procedimiento seguido fue igual al descrito en el apartado 11.12 del capitulo de
materiales y metodologia siguiendo los pasos descritos para la exiraccién,
purificacién y amplificacién por PCR del DNA bacteriano. Para el estudio de la
poblacién microbiana total, presente en las muestras de suelo, la reaccién por PCR
fue realizada con cebadores universales. Se utilizaron cebadores especificos de
Mycobacterium y Sphingomonas para el estudio de éstas poblaciones en concreto.

BANDA TRATAMIENTO

—

DNA Suelo B1
Dilucién 1:10
Dilucién 1:100
DNA Suelo Seco
Dilucién 1:10
Dilucién 1:100
DNA Suelo HUmedo
Dilucién 1:10
Dilucién 1:100
Control Myco/Sphingo

OO0 NN W

—
o

Figura IV.16 Bandas obtenidas para el suelo B con diferentes cebadores.
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Las bandas obtenidas para cada uno de los suelos y con cada uno de los
cebadores fueron las mostradas en la figura IV.16. La reaccién de PCR con
cebadores universales ({figura IV.16.A}, permitié el estudio de la poblacién
autéctona total de los suelos. Las bandas 1y 2, pertenecientes al suelo Bl original y
diluido diez veces mostraban la presencia de DNA bacteriano, a pesar del
tratamiento al que habia sido sometido este suelo en su obtencidn (inoculacién
con Sphingomonas y congelacion a - 80°C; apartado 11.2 del capitulo de materiales
y metodologia.

Este estudio reveld que la poblacién microbiana, como cabia esperar, era mayor
en el suelo himedo original {bandas 7 y 8) que en el suelo seco (bandas 4 y 5). Esta
diferencia fue debida a que en el proceso de secado del suelo se produjo una
disminucidén en la poblacién microbiana autéctona. La intensidad de dichas
bandas confirmé ademds que la poblacién microbiana se encontraba en una
concentracion superior al limite de deteccidn de la técnica tanto para el suelo
original, tanto seco como humedo, como para el Bl.

En la figura IV.16.B obtenida para la reaccién de PCR con cebadores especificos
de Mycobacterium, no se observé ninguna banda (excepto la del control) para
ninguno de los suelos objeto del estudio. Esto significa que en el suelo original, y por
tanto de igual forma para el B1, no existia poblacién autéctona detectable del
género Mycobacterium. En el tercer caso (figura IV.16.C), la reaccién de PCR fue
realizada con cebadores especificos de Sphingomonas. Solamente se obtuvieron
bandas en el caso del suelo B1, ya que habia sido este suelo el que al someterse al
proceso de biodegradacién cldsica para la obtencién de un suelo parado, habia
sido inoculado con ésta estirpe. A pesar de que en el proceso de obtencidn de
este suelo B, éste fue sometido a temperaturas extremas de - 80°C para detener Ia
actividad bacteriana, el DNA de Sphingomonas permanecié en buen estado de
conservacion debido principalmente al alto contenido en arcilla del suelo (60 %).
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IV.6 INFLUENCIA DE LOS AGENTES TENSIOACTIVOS EN LA BIODISPONIBILIDAD
DE HAPs EN SUELOS.

IV.6.1 EFECTO DE LOS TENSIOACTIVOS SOBRE LA MINERALIZACION DE HAPs Y EL
CRECIMIENTO BACTERIANO EN SUELOS.

La mineralizacién de fenantreno en sistemas de suelo en suspensién formados por 1
g de suelo seco estéril y 70 ml de fase acuosa (medio de mineralizacién),
inoculados con Mycobacterium sp. VM 552 y en presencia de diferentes
tensioactivos no idnicos fue seguida durante seis semanas aproximadamente. Los
tensioactivos ensayados fueron Brij 30, Brij 35 y Tritdn X-100, en concentraciones muy
superiores a sus CMCmm en varios ordenes de magnitud, oscilando entre 5 y 500
veces el valor de la CMCwum de cada uno de ellos.

Como puede observarse en la figura IV.17, no todos los tensioactivos, ni fodas las
concentraciones ensayadas siguieron el mismo comportamiento. Segun se observa
en la figura IV.19.A, la poblacién bacteriana inoculada mineralizé un 44 % de 14C-
fenantreno en ausencia de tensioactivos a tiempo final del ensayo. La presencia en
el sistema de los tensioactivos Tritén X-100 y Brij 35, a una concentracién de 0,5
mg/ml, mostré un ligero aumento en la extension en la que se produjo la
mineralizacién (46,3 % en el caso del Tritdn X-100 y 52,1 % en el caso del Brij 35). A
pesar de ello, las tasas méximas de mineralizacién alcanzadas no fueron superiores
a las obtenidas en los sistemas sin tensioactivos (tabla IV.19). La mineralizacién de
14C-fenantreno en los sistemas con Brij 30 fue muy diferente a la observada tanto
para Tritén X-100 como para Brij 35. Cuando Brij 30 se encontraba en el sistema a
una concentracidn de 0,5 mg/ml, la mineralizacién del fenantreno ocurié tras un
periodo de latencia de 10 dias con una tasa mdxima de mineralizacion del
compuesto marcado menor gue en los casos de Tritén X-100 y Brij 35, a pesar de
que se alcanzd un porcentaje méximo del 47 % al finalizar el ensayo, valor muy
similar al de los tensioactivos mencionados anteriormente.

Cuando se aumentd la concentracién de tensioactivos hasta 10 mg/ml los sistemas
con Tritén X-100 y con Brij 35 mostraron un ligero aumento de las tasas maximas de
minerdlizacién pero no en la extensién en la que ésta se produjo (38 % vy 37 %
respectivamente). En cambio, cuando la concentracidn de Brij 30 fue de 10 mg/ml,
la mineralizacidon de '“C-fenantreno fue practicamente inhibida alcanzéndose un
porcentaje de mineralizacién inferior al 7%.

La presencia de Brij 30 en concentraciones de 20 y 40 mg/ml inhibié totalmente la
mineralizacién del “C-fenanireno. En cambio, estas concentraciones para Brij 35,
mostraron un comportamiento muy diferente. Aunque la extensidon en la que se
produjo la mineralizacién fue ligeramente menor que en el caso del sistema control
(44 % vy 40 % para el Brij 35 a 20 y 40 mg/ml respectivamente frente al 52 % del
control), las tasas maximas de mineralizacién fueron muy superiores (tabla [V.19).
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Figura IV.17 Mineralizacién de fenantreno en el suelo B por la bacteria VM 552 en presencia
de los tensioactivos Brij 30, Brij 35 y Tritén X-100 en concentraciones superiores a
sus CMC.
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Tabla IV.19 Valores de tensidn superficial y tasas méximas de mineralizacién a tiempo final de
los ensayos. (1) Medidas de muestras por duplicado con desviaciones estdndar
menores al 0,1 %.

Tratamiento Tensién superficial Tasa méxima de
(dyn/cm) (1) mineralizacién
(mg kg d)
Control A 93,80 132,16 +£37,15
Tritén X-100 (0,5 mg/ml) 51,95 106,62 % 35,18
Tritén X-100 (10 mg/m) 43,95 158,00+ 3,28
Brij 30 (0.5 mg/mi) 87.30 78.00£0,10
Brij 30 (10 mg/mi) 39,90 30,78+ 1.14
Brij 35 (0,5 mg/mi) 66,95 105,38 + 4,09
Brij 35 (10 mg/mi) 60,00 117,14 £ 2,06
Control B 89,90 124,51 £ 17,06
Tritén X-100 (20 mg/mi) - 81,32+1097
Tritén X-100 {40 mg/mi} - 75,30 £3,39

Brij 30 {20 mg/ml) - -
Brij 30 (40 mg/ml} - -

Brij 35 (20 mg/ml) 57.65 261,64+ 8,53
Brij 35 {40 mg/m) 57.75 229,52+ 6,96
Control C - 70,56 £ 10,66
Tritdn X-100 (0,5 mg/ml) - 115,28 +1,20
Tritén X-100 (1 mg/ml) - 109,69+ 6,43
Tritén X-100 (5 mg/ml) - 108,34 £ 0,49
Tritébn X-100 (10 mg/ml) - 38,78 £ 0,40

Las medidas de tensidn superficial, redlizadas a tiempo final del ensayo para las
concentraciones de 0,5 y 10 mg/ml, indicaron que los fres tensioactivos ensayados
se encontraban en la fase acuosa en concentraciones inferiores a sus respectivas
CMCwmm, debido a que gran parte de ellos, mds del 90 % en los casos del Tritén X-100
y del Brij 35, se encotraba adsorbida en el suelo (apartado 1V.3.4). Los valores de
tensidon superficial, medidos en los sistemas con concentraciones de 20 y 40 mg/mi
de los tensioactivos Tritén X-100 y Brij 35 confirmaban, que en posteriores ensayos,
las concentraciones de tensioactivo empleadas deben ser de este orden de
magnitud, para asegurar la presencia de micelas en la fase acuosa.

Los datos de tensidon superficial, junto con los obtenidos en la mineralizacién del
compuesto, sugieren que el efecto inhibitorio observado en la degradacién
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bacteriana del fenantreno, en presencia de Brij 30 parece estar relacionada con un
fendmeno de toxicidad de la bacteria hacia el tensioactivo cuando este se
encuentra en el sistema en conceniraciones muy superiores a su CMCum. En la
bibliografia, las causa mds citadas de la inhibicidon en la mineralizacién bacteriana
de HAPs, en presencia de altas concentraciones de tensioactivos son: (i) efecto

téxico (109); (i) menor biodisponibilidad del compuesto al encontrarse en el interior
de las micelas (46, 125); pudiendo verse afectada ademds por el tipo de
tensioactivo utilizado (137) o {iii) interacciones del tensioactivo con componentes

lipidicos estructurales de la membrana bacteriana asi como reaccién de las
moléculas de tensioactivo con enzymas y ofras proteinas esenciales para el
apropiado funcionamiento de la bacteria. (70). Los tensioactivos no iénicos son en
general los que menos actividad presentan contra las bacterias, siendo los mds
inofensivos agquellos que presenten junto con el grupo etoxilato una cadena mds
larga (69). A pesar de ello, algunos tensioactivos no idnicos, pueden solubilizar la
bicapa lipidica de la membrana bacteriana, pudiendo incluso integrarse como
parte de ella (51, 135). Los tensioactivos no idnicos forman complejos con proteinas
que estdn mdas o menos ajustadas a la membrana bacteriana y que juegan un
papel importante en el fransporte de materiales a través de ella. Por ello, la
formacién de este tipo de complejos puede afectar al mecanismo de transporte
de sustratos al interior bacteriano. En el caso de los tensioactivos no idnicos, la
formacién de complejos entre el tensioactivo y las proteinas bacterianas ocurre en
concentraciones proximas o superiores a la CMC, posiblemente por la existencia de
interacciones directa de las proteinas con las micelas {117). Otra posible causa de
la toxicidad del Brij 30 hacia Mycobacterium podria ‘estar relacionada con su
coeficiente HLB (Hydrophil-Lipophil-Balance} caracteristico de cada tensioactivo
{tabla Iv.1) {120). Este coeficiente mide la relacidn entre la parte hidrofilica y la
parte hidrofébica de la molécula de tensioactivo. De los tres tensioactivos
ensayados, Brij 30 es el que presenta menor coeficiente HLB (9,7 en comparacién
con 13,5 de Tritén X-100 y 16,9 de Brij 35) y por tanto una mayor parte hidrofébica
en su molécuia. Un aumento en la hidrofobicidad del tensioactivo podria provocar
una mayor interaccidn con las enzimas y ofras proteinas localizadas en la
membrana hidrofébica de la Mycobacterium sp. VM 552, inhibiendo la
biodegradacién de fenantreno

La mineralizacién de fenantreno fue muy distinta cuando se aumenté hasta 20 y 40
mg/ml la concentracidn de tensioactivo presente en la suspension (figura IV.17.B).
La mineralizacién mdéxima alcanzada en ausencia de tensioactivos después de 38
dias fue del 52 %. La presencia en el sistema de 20 y 40 mg/m! de Tritén X-100, no
mostré cambios en la extensién en la que se produjo la mineralizacién (53 % en
ambos casos) a pesar de que esta comenzé fras una fase de latencia de 15y 20
dias respectivamente para cada una de las concentraciones ensayadas. Las tasas
maximas de mineralizacion en los sistemas con diferentes concentraciones de Tritén
X-100 {figura IV.17.C) fueron inferiores a las obtenidas para el control en los ensayos
Ay B. Sin embargo, en el ensayo C se observd que la velocidad de mineralizacién
de fenantreno aumentd con el incremento de la concentraciéon del tensioactivo.
Este comportamiento no se dio para la concentracién de 10 mg/ml, con lo cudl se
considerd esta concentracién como el umbral de toxicidad de Mycobacterium al
Tritén X-100 (tabla IV.19).
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Las diferencias observadas en la mineralizacién de fenantreno en presencia de
distintas concentraciones de Tritdbn X-100 ({figura IV.17.C} podrian ser debidas
principalmente a una reduccién parcial en la biodisponibilidad del fenantreno al
encontrarse pseudo-solubilizado en el interior de las micelas. Autores como Makkar
and Rockne (83), estudiaron dicha reduccién en la biodisponibilidad de los HAPs
presentes en la fase micelar, concluyendo que o pesar de la disminucion
observada, los HAPs del interior de la micela pueden reabaster la fase acuosa a
medida que los HAPs presentes en la fase acuosa vayan siendo biodegradados.
Esta reduccién de la biodisponibilidad también fue observada por otros autores
{138). El hecho de que el sustrato en el interior de la micela no se encuentre
biodisponible podria tener consecuencias importantes a la hora de aplicar
tensioactivos en la remediacién bioldgica de suelos.

Los andlisis de Ila poblacién microbiana por técnicas moleculares mostraron que los
diferentes retrasos en el comienzo de la mineralizacién del fenantreno, para cada
una de las concentraciones de Tritdn X-100, fueron debidas a una fose de
crecimiento de la poblacién microbiana. Los andlisis fueron realizados utilizando tres
tipos de cebadores diferentes con el fin de poder estudiar la poblacién general del
suelo (cebador universal), asi como poblaciones especificas (cebadores de
Mycobacterium y Sphingomonas). Los andlisis de la poblacidon bacteriana se
llevaron a cabo cuando la mineralizacidon del compuesto habia alcanzado el
mdaximo en fres de las cuatro concentraciones de Tritén X-100 ensayadas (16 dias).
Los resultados obtenidos se muestran en la figura IV.18.

Las bandas obtenidas en la PCR con cebadores universales mostraron la presencia
de poblacién bacteriana en todos los sistemas ensayados. La intensidad de dichas
bandas puso de manifiesto que la poblacidén presente en cada uno de los casos
estudiados, se encontraba en concentracidn superior a 107 - 10¢ unidades
formadoras de colonias {CFU) por gramo de suelo, valor en el que fue establecido
el limite de deteccién de dicha técnica para muestras de suelos arcillosos. Las
intensidades de las bandas 2 y 3 fueron casi inapreciables al encontrandose estas
practicamente en el limite de deteccidn. Esto fue debido a que dichas bandas se
obtuvieron exclusivamente por la poblacién bacteriana inoculada en el suelo estéril
a tiempo inicial del ensayo (106 - 107 CFU/mI por matraz). La mayor intensidad de las
bandas 6, 7, 8, 9 y 10 en comparacién con las bandas 2 y 3 pudo ser debida a un
aumento de la poblacién bacteriana tras 16 dics.

El andlisis especifico de la poblacién de Mycobacterium confirmé el aumento de
dicha poblacidn tras 16 dias de la inoculacién del sistema. El andlisis por PCR con
cebadores de Mycobacterium mostré bandas en todos los sistemas que habian
sido inoculados con Mycobacterium sp. VM 552. Las bandas 2 y 3, al igual que en el
caso del andlisis con cebadores universales, mostraron una baja intensidad al
encontrarse la poblacién inoculada en el limite de deteccién de la técnica. Las
bandas correspondientes a los fratamientos con Tritén X-100 mostraron intensidades
diferentes entre ellas pero en todos los casos superiores a las de las bandas 2 y 3.
Este hecho confirma que efectivamente, tras 16 dias de tratamiento la poblacién
de Mycobacterium habia crecido de manera significativa con respecto a la
inoculada iniciaimente (bandas 2 y 3) asi como respecto al tratamiento control
(banda 6).
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BANDA TRATAMIENTO

1 DNA Suelo B seco
Suelo estéril + VM 552 (1)
Suelo estéril + VM 552 (1)

2

3

4 Suelo NO estéril - VM 552 (1)
5 Suelo NO estéril - VM 552 (1}
[ Control (2}

7 Tritén X-100 (0,5 mg/ml) (2)
8 Tritén X-100 {1 mg/ml) {2)
9 Tritdn X-100 (5 mg/ml) (2}
10 Tritén X-100 (10 mg/ml) (2)
" CONTROL NO DNA

12 CONTROL MYCO / SPHINGO

123454678 910 11 12

Figura IV.18 Andlisis mediante PCR de la poblacién de Mycobacterium VM 552 en presencia
de Tritén X-100. {1} Andlisis a tiempo inicial del ensayo. (2) Andlisis a los 16 dias de
la inoculacién del sistema.

El aumento mas significativo se obtuvo para la poblaciéon bacteriana en el sistema
con Tritén X-100 a 500 pug/mi (banda 7). Se observd como el incremento en la
concentracion del tensioactivo provocé un menor aumento de la poblacién
inoculada (bandas 8, 9 y 10). Este hecho, junto con las curvas de mineralizacién
obtenidas, confirma la existencia de un periodo de aclimatacién de la bacteria al
tensioactivo, el cual es mayor conforme aumenta la concentracién del Tritén X-100
en la suspensién (figura IV.18.C) y tras el cual la bacteria VM 552 mineralizé el
fenantreno a mayor velocidad que en ausencia de tensioactivo y por igual en
todos los sistemas. Este periodo de adaptacién de la bacteria al tensioactivo ha
sido observado por otros autores. Prak y Pritchard (104) observaron que la
mineralizacién de HAPs en fase acuosa ocurria con retraso en los sistemas en los
que estaba presente el tensioactivo Tween 80 en altas concentraciones con
respecto a los sistemas sin tensioactivo. E retraso era provocado por un efecto
téxico del tensioactivo en un primer periodo, tras el cudl, la poblacién bacteriana
se recuperd y procedid a la degradacion de los HAPs en igual 0 mayor proporcion
que en ausencia de Tween 80.
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BANDA TRATAMIENTO

Suelo estéril + VM 552 (1)
Suelo estéril + VM 552 (1)
Suelo NO estéril - VM 552 (1)
Suelo NO estéril - VM 552 (1)
Control (2)

Tritén X-100 (0,5 mg/ml) (2}
Tritdn X-100 (1 mg/mi) (2)
Tritdn X-100 (5 mg/ml) {2)
Tritén X-100 (10 mg/ml) {2)

00N O AW N —

Figura IV.19 Andlisis DGGF de la poblacién de Mycobacterium sp. VM 552 en presencia de
Tritén X-100. (1) Andlisis a tiempo inicial del ensayo. (2) Andlisis a los 16 dias de la
inoculacién del sistema.

La técnica de PCR permite un andlisis cuantitativo de la poblacién bacteriana pero
no cudlitativo. Por ello, para el andlisis molecular de la poblacién especifica de
Mycobacterium sp. VM 552 se utilizé la técnica de DGGE con el fin de corroborar
que la bacteria presente en los sistemas estudiados era la Mycobacterium
inoculada. Para la obtencién de una banda de control de la poblacién de VM 552,
se utizd& DNA exiraido de un cultivo liquido puro de dicha bacteria. El Ladder
utilizado contenia fragmentos de DNA de Mycobacterium (figura V.19, circulo rojo)
y de Shingomonas {figura IV.19, circulos azules). Las bandas 1 y 2, al igual que por
PCR, confirmaron la presencia, a tiempo inicial del ensayo, de la poblacién
inoculada de Mycobacterium. Las bandas 3 y 4, de intensidad moderada, son
debidas a la presencia en el suelo B sin esteriizar de bacterias del género
Sphingomonas. El hecho de que estas bandas (circulos azules discontinuos) no
aparezcan en el resto de tratamientos, donde el suelo fue esterilizado mediante 3
ciclos de autoclavado, confirma que en los sistemas inoculados la Unica bacteria
presente es la Mycobacterium sp. VM 552. Las bandas 5, 6, 7, 8 y 9, pertenecientes
a los diferentes tratamientos con Tritén X-100, confiman los resultados obtenidos
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anteriormente por PCR. Se observa como las bandas obtenidas coinciden en
posicién con el Ladder de Mycobacterium asi como con la posicién de las bandas
caracteristicas de la Mycobacterium sp. VM 552 (circulos rojos), confirmando que es
dicha bacteria la Unica presente en los sistemas. De nuevo, el aumento en la
intensidad de las bandas muestra el crecimento bacteriano producido en los
sistemas en los que se encontraba el tensioactivo Tritdn X-100.

No son muy nUmerosas las referencias bibliogréficas que hacen alusién a este
comportamiento de la poblacién bacteriana. Willumsen et al. (133), propusieron
que la respuesta de la poblacién bacteriana degradadora de HAPs frente a la
presencia de tensioactivos era frecuentemente funcién del nimero de células
empleadas en el experimento, encontréndose una proporcién molar critica de
tensioactivo y bacteria que determina la mineralizaciéon éptima y por encima de la
cudl las bacterias no son capaces de preservar su viabilidad ni su actividad. En la
bibliografia existen pocas referencias a la relacidén entre la concentraciéon de
tensioactivo y la densidad de poblacién bacteriana necesaria para conseguir un
aumento considerable de la biodegradacion de los HAPs. Van der Werf et al. (128),
publicaron que la permeabilizacién de la membrana celular y la lisis bacteriana
provocada por la presencia de Tritdn X-100 en concentraciones superiores a su
CMC dependia, en parte, de la proporcién entre la concentracion de tensioactivo
y la densidad de poblacién bacteriana. Este comportamiento podria ser debide a
(i) un efecto en la biomasa [mayor niUmero de bacterias degradardn mayor
cantidad de sustrato) o (i) una dilucién del efecto téxico causado por el
tensioactivo en si {menos tensioactivo. por bacteria} o por el sustrato y/o la
acumulacién de sus metabolitos (menos sustrato por bacteria).
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IV.6.2 INFLUENCIA DE BRIJ 35 EN LA BIODEGRADACION DE HAPs EN SUELOS.

En base a la informacién obtenida en las secciones anteriores, seleccionamos el
tensioactivo Brij 35 como el mds adecuado para su aplicacidén en los ensayos de
biodegradacion. En dicha eleccién se ha considerado principalmente la falta de
efectos toxicos significativos sobre la poblacién bacteriana responsable de la
degradacién de los HAPs, su efecto estimulatorio, asi como su cardcter claramente
biodegradabile. Por ello, realizamos un estudio mds detallado sobre la influencia del
tensioactivo Brij 35 en la poblacién bacteriana inoculada, asi como sobre la
fraccion de HAPs resistente a la degradacién. Para ello, los ensayos fueron
realizados en sistemas de suelo en suspension estériles. Dichos sistemas fueron
inoculados con Mycobacterium sp. VM 552. Se siguidé la minerdlizacién de '“C-
fenantreno, y de forma paralela la biodegradacién del compuesto nativo en el
suelo B mediante andlisis por HPLC. Las concentraciones del tensioactivo Brij 35
ensayadas fueron en todos los casos superiores a su CMCwmm. Las concentraciones
de Brij 35 fueron de 0,5, 10, 20 y 40 mg/m!, ya que en los ensayos previos habian sido
estas las gue mostraron un aumento significativo de las tasas méximas de
mineralizacién cuando el tensioactivo estaba en la suspensién en este rango.

La mineralizacién de fenantreno por Mycobacterium se produjo para cada una de
las concentraciones de Brij 35 ensayadas en las suspensiones (figura (V.20). Las
extensiones en las que se produjo la mineralizacion del compuesto, en cada uno de
los tratamientos, no mostraban diferencias significativas (tabla 1V.20). Aunque estas
diferencias no fueron relevantes, los valores obtenidos en las tasas méximas de
mineralizacién si fueron demostrativas de la influencia de los tensioactivos en la
velocidad de biodegradacion de los HAPs. Se observé que la velocidad de
mineralizacién del fenantreno aumenté conforme incrementaba la concentracion
de Brij 35 en la suspensidon duplicdndose para las concentraciones mas altas. Los
datos mostraron claramente la mineralizacion del fenantreno solubilizado por el
tensioactivo, aunque el compuesto se encontrara en el interior de la micela.
Recientes trabajos {45, 47, 48), han demostrado que una fraccién del contaminante
solubilizado en el interior de la micela de algunos tensioactivos no idnicos, se
encuentra directamente biodisponible. Esto es posible, debido a que el
contaminante puede ser transferido directamente desde el nicleo de la micela
hasta la bacteria sin ser transferido previamente a la fase acuosa.

Los valores de tensidén superficial medidos en la fase acuosa a tiempo final del
ensayo estuvieron en concordancia con los resultados obtenidos previamente
sobre la adsorcidon del tensioactivo al suelo (apartado 1V.3.4). A pesar de la fuerte
adsorcién de Brij 35 al suelo (90,5 %), la reduccion observada en la tension
superficial de los sistemas en los que el Brij 35 se enconfraba por encima de 0,5
mg/ml, indica que la forma del tensioactivo presente en la fase acuosa era la
micelar.
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Fig IV.20 Mineralizacién de fenantreno por la bacteria VM 552 en presencia de diferentes
concentraciones del tensioactivo Brij 35

Tabla IV.20 Pardmetros experimentales obtenidos en la mineralizacién de fenantreno por ia
bacteria VM 552 en presencia de diferentes concentraciones de Brij 35 (>CMC)
fras 12 dias.(1) Medidas de tensién superficial de la fase acuosa a tiempo final

del ensayo.
Tratamiento con Mineralizacién Tasas mdximas de  Tensién superficial
Brij 35 mdxima mineralizacién (dyn/cm) (1)
alcanzado (mg kg d)
(%)
Control 50,26 121,99 £ 0,42 84,15+£2,76
0.5 mg/ml 55,30 109,36 + 16,55 65,05+ 0,07
10 mg/mil 53,78 199,25+ 20,02 56,65 +0,35
20 mg/mi 52,02 251,73 8,61 56,70+ 0,28
40 mg/mi 45,63 221,41+13,24 56,70+ 0,14
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Las fracciones resistentes a la biodegradacion, tanto para fenantreno como para el
resto de los HAPs presentes en el suelo B, fueron determinadas al final del ensayo.
Los valores obtenidos son mostrados en la tabla IV.20. Las fracciones resistentes a
biodegradacion obtenidas para el control indican que, efectivamente, la bacteria
inoculada es capaz de degradar los HAPs fenantreno, fluoranteno y pirenc. En los
tratamientos con diferentes concentraciones de Brij 35, estas fracciones resistentes
fueron siendo menores conforme aumentaba la concentracién del tensioactivo en
la suspension, llegando incluso a no ser detectados en el andlisis por cromatografia
liguida cuando la concentracion del tensioactivo era igual o superior a 10 mg/ml.
Estos resultados indican que Mycobacterium sp. VM 552 fue capaz de degradar
el/los compuesto/s desorbido/s a la fase acuosa como consecuencia de la
pseudo-solubilizacién de los HAPs provocada por la presencia del tensioactivo en
forma micelar (presencia confirmada por los valores de tensién superficial medidos
en la fase acuosa, {tabla IV.20). La disminucién en la concentracién de los HAPs
mds pesados (benzo(a)antraceno, criseno, benzo(b)fluoranteno,
benzo(k)fluoranteno y benzo{a)pireno) observada a fiempo final del ensayo en los
sistemas con Brij 35, en concentracién igual o superior a 10 mg/mi, fue atribuida a
procesos de desorcidon de dichos compuestos en gran proporcién hacia la fase
acuosa como consecuencia de la presencia del tensioactivo y no debida a
procesos de biodegradacion. El andlisis de la fase acuosa a tiempo final del
ensayo, mediante cromatografia liquida, confirmé dicha hipétesis.

Las concentraciones de los HAPs mds pesados permanecieron prdcticamente
constantes tras 12 dias de ensayo. Segun los resultados obtenidos en el apartado
IV.5.2, Mycobacterium sp. VM 552, en ausencia de tensioactivos y bajo las mismas
condiciones experimentales, fue capaz de biodegradar algunos de los HAPs mds
pesados, como benzo(a)antraceno y benzo(a)pireno posiblemente mediante
procesos de cometabolismo (tabla 1V.18). Estas diferencias observadas pueden ser
explicadas en base al tiempo de duracién del ensayo. Las fracciones de HAPs
resistentes a la biodegradacion mostradas en el apartado 1IV.5.2 fueron obtenidas
tras 47 dias, fiempo suficiente para que la bacteria cometabolizara dichos
compuestos. En cambio, en este ensayo, 12 dias no fue un tiempo suficiente para el
desarrollo de la actividad cometabolica bacteriana para dichos HAPs pesados.
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Tabla V.21 Fracciones de HAPs {mg /kg peso seco) resistentes a la biodegradacién por ia bacteria VM 552 en presencia de Brij 35.
a, Concentraciones iniciales de HAPs en el suelo B autoclavado.b, balance de masas de los HAPs presentes en el suelo y en la fase
acuosa. ¢,HAPs degradados por VM 552 en ausencia de tensioactivos (tabla 1il.9). n.d.: No detectado. LD, Flu: 2,68 mg/kg, Fen: 2,53
mg/kg. Flua: 2,60 mg/kg y Pir: 0,52 mg/kg suelo seco.

HAPs Suelo B @ Control Brij 35 Brij 35 Brij 35 Brij 35
0.5 mg/mil 10 mg/ml 20 mg/ml 40 mg/ml

Fluoreno ¢ 219,77 £ 7,64 4,43 n.d. n.d. n.d. n.d.
Fenantreno © 1230,67 £ 13,69 19.28 £ 3,46 941241 nd. nd. nd.
Antraceno ¢ 223,13+ 4,49 88,97 + 30,07 53,09 £7,00 33,74 1,31 21,93+3,13 18,02+ 0,84
Fluoranteno © 866,57 + 30,00 114,73 £ 30,69 74,13+5,03 10,16 1,70 7812013 nd.
Pireno ¢ 391,63 £ 35,49 88,64 £ 1,36 37,97 £0,59 n.d. n.d. n.d.
Benzo(a)antraceno © 136,01 £3,76 126,62 9,07 132,67 £7,18 139.431 4,93° 1459045850 132,88+1,29¢b
Criseno 102,45+ 3,57 103,80+ 11,15 86,46 + 14,46 109,32+ 4,41b 115,48+ 4,93 > 111,10+ 6,940
Benzo(b)fluoranteno 55,58 £ 1,47 56,03 + 5,00 44,32 £ 6,80 51,13+3,11¢b 49,90+ 0,54° 53,95+1,52°
Benzo(k)fluoranteno 31,05+ 1,43 35,54 3,60 26,90 + 2,60 30,63+2,93b 30,81 +1,22° 23,830
Benzo{a)pireno © 21,99 +1.31 20,87 £1,32 14,19 £2,54 25,601,750 21,52+0,45° 20,73+ 2,14
Indeno (1,2,3-cd)pireno 13,40,67 £ 1,18 18,44 + 0,08 14,69 +1,22 10,30 £2,79 8.85% 0,79 8,80+2,43

1D A SOPDIINSDY

UuoIsnN oS



Resultados y discusion

Los andlisis por técnicas moleculares de la poblacién microbiana inoculada,
mostraron variaciones significativas en la poblacidén de Mycobacterium sp. VM 552
durante la mineralizacién del fenantreno en presencia de Brij 35. Los andlisis fueron
realizados utilizando dos tipos de cebadores para la reaccién de PCR, con el fin de
poder estudiar tanto ia poblacién general del suelo (cebador universal) como la
poblacién inoculada (cebadores de Mycobacterium). Los andlisis se realizaron
cuando la mineralizacidon del compuesto habia alcanzado el méximo en tres de las
cuatro concentraciones de Brij 35 ensayadas (4,2 dias). Los resultados obtenidos se
muestran en la figura IV.21. Las bandas obtenidas tanto para PCR con cebadores
universales como con cebadores especificos de Mycobacterium mostraron, como
cabia esperar, la presencia de poblacién bacteriana en todos los sistemas
ensayados. La intensidad de dichas bandas puso de manifiesto que la poblacién
presente en cada uno de los casos estudiados era superior a 107 - 10¢ unidades
formadoras de colonias (CFU) por gramo de suelo, valor este del limite de
deteccion de la técnica para muestras de suelos arciliosos. Las bandas 1,2, 3,4, 5y
6 {control A y B), en ambas PCR, fueron debidas exclusivamente a la poblacion
bacteriana inoculada en el suelo estéril a tiempo inicial del ensayo (D.Ogo nm =
0.905; 107 - 108 CFU/m! en cada matraz).

El andlisis especifico de la poblaciéon de Mycobacterium confirmé el aumento de la
poblacién tras 4,2 dias de la inoculacién del sistema. El andlisis por PCR con
cebadores de Mycobacterium mostrd bandas en todos los sistemas que habian
sido inoculados con VM 552, Las bandas obtenidas en los tratamientos con Brij 35
fueron mucho mds intensas (bandas de la 10 a la 21) que las obtenidas en el
control (bandas 7, 8 y 9), debido al crecimiento bacteriano producido en los
sistemas con Brij 35. Este crecimiento es debido al aumento de sustrato en solucion
como consecuencia de su mayor desorcién de la matriz del suelo por la presencia
del tensioactivo en la suspensién. Debido a la gran intensidad de las bandas
obtenidas fueron necesarias realizar diluciones con el fin de observar posibles
diferencias entre los tratamientos. La pérdida de intensidad en las bandas desde |a
7 ala 12 por dilucién, permitieron comprobar que la poblacién bacteriana presente
en el control y en presencia de 0,5 mg/ml de Brij 35 era menor que para el resto de
tratamientos con el tensioactivo. Las bandas desde la 10 a la 21, correspondientes
a la poblacién bacteriana presente en los sistemas con mayor concentracién de
Brij 35, confirmaron que efectivamente, a los 4,2 dias de fratamiento, la poblacién
de Mycobacterium habia crecido de manera significativa con respecto a la
inoculada iniciaimente (bandas de la 1 a la é) y con respecto al conirol (bandas 7,
8y 9). El aumento mds significativo se obtuvo para la poblacién bacteriana de los
sistema con Brij 35 en concentraciones de 10, 20 y 40 mg/ml {oandas de la 13 a la
21) donde la intensidad de las bandas no mostraba diferencias significativas a
pesar de la dilucién.
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cebador universal cebador Mycobacterium
BANDA TRATAMIENTO
L 100 bp DNA
1 Control A estéril + VM 552 (1)
2 Control A estéril + VM 552. Dilucién 1:10 (1)
3 Control A estéril + VM 552. Dilucidn 1:100 (1)
4 Conftrol B estéril + VM 552 (1)
5 Control B estéril + VM 552. Dilucion 1:10 (1)
[ Control B estéril + VM 552. Dilucién 1:100 (1)
7 Control (2)
8 Control. Dilucién 1:10 (2)
9 Control. Dilucién 1:100 (2)
10 Brij 35 (0,5 mg/ml) (2)
1 Brij 35 (0,5 mg/ml). Dilucién 1:10 (2)
12 Brij 35 (0.5 mg/ml}. Dilucién 1:100 {2)
13 Brij 35 {10 mg/ml) (2)
14 Brij 35 (10 mg/ml). Dilucién 1:10 (2)
15 Brij 35 (10 mg/ml). Ditucién 1:100 (2}
16 Brij 35 (20 mg/ml) (2)
17 Brij 35 {20 mg/ml}. Dilucién 1:10 (2)
18 Brij 35 (20 mg/ml). Dilucién 1:100 (2}
19 Brij 35 (40 mg/ml) (2)
20 Brij 35 {40 mg/ml). Dilucién 1:10 (2)
21 Brij 35 (40 mg/ml). Dilucién 1:100 (2)

Figura IV.21 Andiisis de la poblacién de Mycobacterium VM 552 en presencia de Brij 35
mediante PCR. (1) Andlisis a tiempo inicial del ensayo. (2] Andilisis a los 4,2 dias
de la inoculacién del sistema con Mycobacterium.
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IV.6.3 BIODISPONIBILIDAD DE HAPs EN PRESENCIA DE BRIJ 35.

Los resultados obtenidos en los ensayos anteriores muestran una clara reducién en
la fraccidn de los HAPs fenantreno, fluoranteno y pireno, resistentes a la
biodegradaciéon por Mycobacterium sp. VM 552. En base a la informacién
aportada por dichos ensayos, se realizé un estudio soble la influencia del Brij 35 en
el aumento en la biodisponibilidad de dichos compuestos. Para ello se utilizaron, al
igual que en los ensayos anteriores, suspensiones de suelo estéril inoculadas con
Mycobacterium sp. VM 552. La concentracion de Brij 35 ensayada fue de 20 mg/ml
ya que dicha concentracién, ademds de no mostrar efectos téxicos sobre la
poblacién de Mycobacterium, fue con la gue se obtuvo mayor tasa de
mineralizacién para fenantreno {apartado 1V.6.2, tabla IV.21).

En la figura V.22, se muestran las curvas de mineralizacion de “C-HAPs obtenidas
para fenantreno, fluoranteno y pireno en presencia del tensioactivo Brij 35 tras 12
dias de ensayo. La mineralizacion de los compuestos marcados ocurrid en todos los
casos sin fase de latencia. En los casos de fenantreno y fluoranteno (figuras [V.22.A
y IV.22.B}, la extension alcanzada en la minerdlizacién fue muy similar, tanto en
ausencia como en presencia del tensioactivo. En cambio, dicha extensién en el
caso de la mineralizacidén de pireno {figura 1V.22.C) fue superior en presencia de Brij
35 {tabla Iv.21). El incremento en la mineralizaciéon del pireno podria deberse a la
falta de limitaciones en la biodisponibilidad del compuesto por la presencia de una
elevada concentracién de Brij 35 demds de un aumentfo en el coeficiente de
particidn de este HAP en el interior de las micelas. La adsorcién de pireno a los
suelos es debida, principalmente, a su hidrofobicidad y mantenida en parte por la
fraccién de carbono orgdnico presente en el suelo. Debido a esta hidrofobicidad,
el pireno tiende a concentrarse en el interior del ndcleo hidrofébico de las micelas,
aumentando su coeficiente de reparto en la fase acuosa y por tanto su
biodisponibilidad (119). Este comportamiento también ha sido observado por otros
autores. Guha et al. {48) y Mukerjee et al. (91), estudiaron la solubilizacién de
mezclas de HAPs en presencia de tensioactivos no idnicos observando que el
incremento en el coeficiente de particibn puede ser explicado por el
particionamiento del compuesto solubilizado en el interior del ndcleo de la micela.
Esta situacidon provoca cambios en la energia libre del sistema, aumentandoe el
volumen del nlcleo micelar permitiendo una mayor solubilizacién potencial del
compuesto.

Las tasas mdaximas de mineralizacién de los sistemas con Brij 35 fueron superiores,
para los tres compuestos, a las alcanzadas por los controles. Las diferencias mas
significativas se obtuvieron en los casos de fenantreno y pireno, donde la velocidad
de mineralizacion de los compuestos diana en presencia de Brij 35 fue el doble a la
obtenida en los sistemas con ausencia del tensioactivo.
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Figura IV.22 Mineralizaciéon de fenantreno, fluoranteno y pireno por Mycobacterium sp. VM
552 en presencia de 20 mg/mi de Brij 35.

Tabla V.22 Pardmetros experimentales obtenidos en la mineralizacién de fenantreno,
fluoranteno y pireno por la bacteria VM 552 en presencia de 20 mg/mi de Brij 35
(> CMC) tras 12,2 dias de tratamiento.

Tratamiento Minerdlizacién Tasas mdximas
con Brij 35 mdxima de mineralizacién

alcanzado (%) (mg kg d')
Control Fen 50,26 121,99 £ 0,42
Fen +Brij 35 20 mg/ml 52,02 251,73 +8,61

Control Flua 56,72 251,18 £ 23,34

Flua +Brij 35 20 mg/ml 58,34 301,73+ 57,02
Control Pir 36,48 40,55+0,14
Pir +Brij 35 20 mg/ml 48,95 90,78 2,99
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Las fracciones resistentes a la biodegradacién fueron determinadas al final del
ensayo (tabla IV.22). En el andlisis por cromatografia liquida, ni fenantreno ni pireno
fueron detectados, mientras que fluoranteno presentd una fraccién resistente a la
biodegradacién similar a la obtenida en el ensayo anterior (tabla 1V.21). Ninguno
de los tres compuestos se detectaron en fase acuosa, confirmdndose que la
reduccién observada en el suelo fue debida a procesos de biodegradacién y no a
procesos de desorcién por la presencia del tensioactivo. Estos resultados estan de
acuerdo con los obtenidos en el estudio de las cinéticas de desorcién de los HAPs
en presencia de tensioactivos (apartado IV.4.4}, donde fenantreno y pireno fueron
desorbidos a la fase acuosa en su totalidad por la presencia de 20 mg/ml de Brij 35
tras una semana de contacto mientras que en el caso del fluoranteno la desorciéon
fue de 99,8 %. El hecho de que la totalidad del fenantreno y del pireno, hayan sido
biodegradados por Mycobacterium sp. VM 552 confirma que efectivamente el
paso limitante en la biodegradacién de los HAPs es la baja biodisponibilidad de
dichos compuestos y que la presencia de tensioactivos no téxicos para la
poblacién microbiana encargada de la degradacién y en concentraciones
superiores a su CMCwmwm, es una buena herramienta para aumentar el reparto de
dichos compuestos en fase acuosa, facilitando asi su biodegradacion.

137



Resultados y discusion

IV.6.4 INFLUENCIA DE BRIJ 35 EN LA CAPACIDAD DE BIODEGRADACION DE LA
POBLACION MICROBIANA DEL SUELO.

La aplicacién de tensioactivos a sistemas modelos inoculados con una estirpe
representativa degradadora de HAPs de tres y cuatro anillos, ha mostrado una
reducion significativa de la fraccidén de HAPs resistentes a la biodegradacién. Sin
embargo, los sistemas reales sometidos a bioremediacién hacen uso de las
capacidades catabdlicas de la poblacién bacteriana autéctona presente en los
suelos. La aplicacidon de tensiactivos en la remediacién de suelos contaminados
puede infiuir en la capacidad de degradacion de la poblacién autéctona. Por ello,
el estudio de la biodegradacién de los HAPs presentes en el suelo B por las
bacterias autéctonas en presencia del tensioactivo Brij 35 se llevé a cabo en
sistemas de suelo en suspensidn en la misma proporcién suelo-fase acuosa que la
utilizada en los ensayos previos de desorcidon con tenax (apartado V.4) y en los
ensayos de biodegradacion de la poblacidon autéctona en ausencia de
tensioactivos (apartado IV.5.1). Para ello se siguidé, de forma paralela, la
mineralizacién de los cinco HAPs diana (fluoreno, fenantreno, antraceno,
fluoranteno y pireno) marcados con “C, asi como su desaparicién a lo largo del
tiempo mediante medidas por HPLC al final del ensayo. El seguimiento de la
biodegradacién se extendid ademds a los cinco HAPs pesados
benzo(a)antraceno, criseno, benzo(b}fluoranteno,  benzo(k)fluoranteno y
benzo(a)pirenc.

Se siguidé la minerdlizacién de los HAPs diana durante 42 dias, tiempo similar al
empleado en la mineralizacién por la poblacién autéctona. El tensioactivo
ensayado fue Brij 35 en una concentracion de 20 mg/ml (figura IV.23}. La eleccidn
del tensioactivo y de su concentracion se realizdé en base a los resulfados obtenidos
en los ensayos de desorcidon (apartado V.4.4), asi como en los ensayos de
biodegradacién del suelo B inoculado en presencia de dicho tensioactivo
(apartado IV.6.2, y IV.6.3).

La figura V.23, muestra las curvas de minerdlizacién obtenidas al representar el
porcentaje acumulativo de TC-HAPs minerdlizado frente al tiempo. La
mineralizacién de los cinco HAPs diana se produjo en orden secuencial de acuerdo
con el aumento de peso molecular del compuesto. Este comportamiento de la
poblacién autdctona en presencia de Brij 35 fue similar al seguido por dicha
poblacidon en ausencia de fensioactivo. En ambos casos, las bacterias autdctonas
degradaron en primer lugar aquelios HAPs de estructura molecular més simple
como son fluoreno, fenantreno y antraceno, de 3 anillos. La mineralizacidon méxima
alcanzada fue 73,3 % para fluoreno, 68,1 % para fenantreno y 50,3 % para
antraceno en un periodo total de 42 dias.

A continuacién, fueron mineralizados aquellos HAPs con mayor nimero de anillos
en sus moléculas (fluoranteno y pireno con 4 anilles) tras una fase de latencia de 10
y 14 dias respectivamente. La minerdlizacién méxima alcanzada para cada uno de
ellos fue de 62,7 % vy 65,8 % siendo estos valores superiores a los obtenidos en los
sistemas con ausencia de tensioactivo [apartado IV.5.1, tabla IV 16).
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Figura IV.23 Mineralizacién de HAPs por las bacterias autéctonas del suelo B en presencia de
20 mg/mil de Brij 35.

Tabla IV.23 Porcentaje de HAPs mineralizados por las bacterias autéctonas del suelo B y tasas
mdximas de dicha mineralizacién, en ausencia y en presencia del tensioactivo Brij
35 {20 mg/mi).

% Mineralizado Tasa mdxima de mineralizacién
HAPs {mg kg' d'')

SIN Brij 35 CON Brij 35 SIN Brij 35 CON Brij 35

Fluoreno 753 733 63,22+2,19 63,07 1,29
Fenantreno 59,7 68,1 170,32 £32,15 280,03 £ 8,92
Antraceno 56,4 50,3 19,49 +,2,04 26,05 £17,37
Fluoranteno 47,2 63,7 45,64 £3,72 72,91 £5,90
Pireno 52,9 65,8 21,28 25,69 36,05 £5,13

Las tasas mdaximas de mineralizacion obtenidas en presencia de Brij 35 mostraron un
incremento significativo con respecto a las obtenidas en ausencia de este, debido
al aumento en la biodisponibilidad de los HAPs en la fase acuosa por la presencia
del tensicactivo. Los aumentos mds relevantes fueron para fenantreno vy
fluoranteno. Las fracciones de HAPs resistentes a la biodegradacion fueron
determinadas a tfiempo final del ensayo. Se analizdé tanto la fraccién de HAPs
presente en el suelo como resultado de la biodegradacién, como la fraccién
presente en la fase acuosa resultante de la desorcidn por la presencia del
tensioactivo. Los valores de tensidn superficial medidos en la fase acuosa al final del
ensayo (58,9 t 0,7 dyn/cm), confirmaron que era la forma monomérica del
tensioactivo la que se encontraba presente en el sistema al ser la tensién superficial
mayor gue la correspondiente a la CMCsuelo con Brij 35 (figura IV.4.B). La reducién

139



Resultados y discusién

en la concentracién del tensioactivo observada podria ser debida a la presencia
en el suelo de estirpes autdéctonas capaces de biodegradar Brij 35. Esta reduccidn
no se produjo en los sistemas inoculados con Mycobacterium sp. VM 552 porque
dichos sistemas fueron esterilizados para el estudio Unicamente del
comportamiento de la poblacién inoculada. La reduccién en la concentracién de
Brij 35 estd de acuerdo con estudios recientes donde se ha comprobado mediante
respirometria que tensioactivos no idnicos, tales como Tween 80, Tritén X-100, y Brij
30 (alquiletoxilato de serie homdloga a la de Brij 35), pueden ser utilizados por los
microorganismos del suelo como Unica fuente de carbono y que por tanto pueden
ser considerados biodegradables (65, 103).

Tabla IV.24 Fracciones de HAPs resistentes a la biodegradacion(mg/kg peso seco) por las
bacterias autéctonas del suelo B en ausencia y en presencia del tensioactivo Brif
35 (20 mg/ml). Desviaciones estédndar de muestras por duplicado. a: balance de
masas de los HAPs presentes en el suelo y en la fase acuosa. n.d.: No detectados,
LD: Flu 2,30 mg/kg: Fen 2,14 mg/kg y BaA 2,44 mg/kg suelo seco.

HAPs Antes Bioremediacién Después Después Bioremediacién
Bioremediacién con Brij 35
Fluoreno 219,77 £7,64 7.076 n.d.
Fenantreno 1230,67 £13,69 9.04+1,75 n.d.
Antraceno 223,13 4,49 22,37 £1,08 3.71
Fluoranteno 866,57 + 30,00 44,61 +3,06 20,03+ 3,44
Pireno 391,63 £35,49 17.91 0,04 24,72+ 4,82
Benzo({a)antraceno 136,01 £3,76 21,37 +8.79 n.d.
Criseno 102,45+ 3,57 32,09 +3,20 51,00+ 0,49
Benzo(b)fluoranteno 55,58 + 1,47 3528 +1,34 52,72+ 1,44
Benzo(k)fluoranteno 31,05+1,43 16,71 2,35 30,02+0,88
Benzo(a)pireno 21,99 +1,31 16,59 + 1,69 28,02+1,17

Los resultados muestran una reducidn significativa en las fracciones de los HAPs mds
ligeros resistentes a la biodegradacién en presencia de Brij 35 con respecto a las
obtenidas en sistemas en ausencia del tensioactivo (tabla V.24 y figura IV.24). Las
disminuciones mds relevantes se obtuvieron para fluoreno y fenantreno llegando
estos compuestos a no ser detectados en el andlisis por cromatografia liquida. Esta
reducion podria ser debida a que la poblacién autéctona del suelo es capaz de
degradar la totalidad del compuesto desorbido desde el suelo hasta la fase
acuosa, hecho gque segun los resultados obtenidos en el apartado 1V.4.4, ocurre en
una proporcién del 100% para fluoreno y fenantreno cuando el tensioactivo Brij 35
se encuentra en la suspensidén a una concentraciéon de 20 mg/ml. Una situacién
semejante se did en el caso del benzo{a)antraceno. A pesar de ser unc de los HAPs
mds pesado posee una solubilidad en fase acuosa superior a ia del resto de los
hidrocarburos pesados (tabla 1.2). Probablemente, la presencia del tensioactivo,
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incrementd su concentracion en fase acuosa, aumentando su biodisponibilidad y
por tanto su biodegradacion.
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Figura IV.24 Fracciones resistentes de HAPs a la biodegradacién por las bacterias autéctonas
del suelo B en presencia y en ausencia de Brij 35 (20 mg/mi).
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En el caso de los HAPs mds pesados, podria pensarse que la reducidn observada en
las fracciones resistentes es también producida por biodegradacién. Sin embargo,
los andlisis de la fase acuosa al final del ensayo mostraron la presencia de los HAPs
criseno, benzo(bjfluoranteno, benzo(k)fluoranteno y benzo(a}pireno, poniendo de
manifiesto que la reducién en la fraccion resistente a la biodegradacién observada
no habia sido obtenida Unicamente como resultado del proceso de degradacion
bacteriana de los compuestos sino también como consecuencia de procesos de
desorcién por la presencia del tensioactivo (figura 1V.24). El hecho de que estos
compuestos no fueran biodegradados en mayor proporcidén, a pesar de
encontrarse biodisponibles en la fase acuosa, podria deberse a un efecto toxico
del Brij 35 en esta concentraciéon sobre la poblacidon bacteriona autéctona
responsable de la degradacién de los HAPs pesados, a la baja biodisponibilidad de
estos compuestos en el interior de las micelas (45, 79) o bien que el aumento en la
velocidad de biodegradacién de los HAPs mds ligeros, debida a la presencia del
Brij 35, no fuera tiempo suficiente para que la poblacién bacteriana produjera las
enzimas necesarias para la degradacion, via cometabolismo de los HAPs mas
pesados, o por agotamiento de los sustratos primarios {HAPs mds ligeros) necesarios
para el desarrollo de dicho proceso. Todas estas posibles situaciones confirman,
que la fraccidn resistente a biodegradaciéon de los HAPs mds pesados obtenida en
suspensiones en ausencia de Brij 35 es debida Unicamente a procesos de
cometabolismo.
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IV.7 INFLUENCIA DE LOS TENSIOACTIVOS EN LA FRACCION DE HAPs
RESISTENTE A BIODEGRADACION.

IV.7.1 BIODEGRADACION DE HAPs EN SUELOS CON FRACCION RESISTENTE.

Los ensayos de biodegradacion realizados anteriormente con suspensiones en
ausencia de tensioactivos, muestran como mediante la inoculacién con estirpes
degradadoras especificas de HAPs, asi como la estimulacién de la propia
poblacién bacteriana del suelo fueron procedimientos donde las bacterias no
fueron capaces de degradar los contaminantes en su totalidad. La presencia de
una fraccién resistente de HAPs a la biodegradacién, como consecuencia de la
limitada biodisponibilidad de los compuestos, plantea la necesidad de estudiar la
influencia de la poblacién bacteriana inoculada responsable de la degradacion
sobre dicha fraccidn resistente.

Para ello se siguié la mineralizacién de 4C-fenantreno en suspensiones estériles de
suelo Bl e inoculadas con diferentes estirpes, todas ellas representativas de
bacterias degradadoras de HAPs en suelos. Las estirpes ensayados fueron,
Mycobacterium sp. VM 552, Pseudomonas eruginosa 195J y Sphingomona sp. LH
128 todas ellas precultivadas en fenantreno. La eleccién de fenantreno marcado
como sustrato para el seguimiento de la mineralizacién fue hecha en base a que
las tres estirpes seleccionadas eran capaces de utilizar este compuesto como
fuente de carbono.

Como puede observarse en la figura V.25, la mineralizacién de fenantreno fue
diferente para cada una de las estirpes inoculadas, observandose la apariciéon de
una fase de latencia de 6 dias en los sistemas inoculados con Mycobacterium y
Pseudomona Aeruginosa. Aungue los tres sistemas fueron inoculados con igual
ndmero de bacterias (106 CFU/ml), la aparicidn de la fase de latencia podria ser
explicada de acuerdo a los diferentes mecanismos empleados por las estirpes
ensayadas para aumentar la biodisponibilidad del sustrato. Las estirpes del género
Mycobacterium presentan gran capacidad de adhesion al sustrato y Pseudomonas
de producidon de biosurfactantes. Sin embargo, Sphingomonas es la estirpe que
presenta mayor afinidad por el sustrato (131).

A pesar de que la minerdlizacion maxima de fenantreno fue muy similar para cada
una de las estirpes (51,7 % para Mycobacterium, 54,2 % para Sphingomona 'y 49.4 %
para Pseudomona), las tasas mdximas de mineralizacidon del compuesto si
presentaron diferencias significativas, alcanzdndose la mayor velocidad de
mineralizacién en los sistemas inoculados con la bacteria Pseudomonas Aeruginosa
19 SJ (tabla IV.25).
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Figura IV.25 Mineralizacidon de fenantreno en suspensiones del suelo Bl por diferentes estirpes
bacterianas.

Tabla IV.25 Tasas mdximas de minerailizacién (mg kg!' o) y fracciones de fenantreno
resistentes a la biodegradacién [mg/kg peso seco] tras 27 dias de la
inoculacién con diferentes estirpes bacterianas.

Bacteria Tasas mdximas [Fen]
de Resistente a
mineralizacién biodegradacién
Mycobacterium sp. VM 552 28,96 £ 5,01 13,42+ 3,14
Sphingomonas sp. LH 128 28,18 £5,29 8541021
Psudomona Aeruginosa 19 SJ 37,652,990 13,79 +0.20

Las diferencias observadas en la velocidad de mineralizacion del fenantreno en los
sistemas inoculados con Pseudomona Aeruginosa podrian deberse a que dicha
bacteria es capaz de producir tensioactivos naturales {rhamnolipidos) como
mecanismo para aumentar la biodisponibilidad del sustrato. Estudios previos
llevados a cabo por Garcia-Junco et al. (40), demostraron que dicha bacteria era
capaz de excretar rhamnolipidos cuando crecia en presencia de fenantreno como
Unica fuente de carbono, incrementando la proporcidon en solucién de dicho
compuesto. A pesar de las diferencias observadas en la velocidad de
mineralizacién del compuesto, las fracciones resistentes a biodegradaciéon de
fenantreno, no mostraron diferencias significativas tras 27 dias. Estas fracciones
fueron ademds del mismo orden de magnitud que las obtenidas en los ensayos de
biodegradacién de los HAPs del suelo B tanto por las bacterias autdctonas de
dicho suelo (apartado IV.5.1) como en los sistemas inoculados con Mycobacterium
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sp. VM 552 (apartado 1V.5.2). Debido a que no existen diferencias significativas en
las fracciones resistentes de los diferentes sistemas y a los resultados obtenidos en los
estudios previos del suelo B, los ensayos con el suelo B1 inoculado serdn realizados
con la estirpe Mycobacterium sp. VM 552, ya que esta bacteria es capaz de
degradar tres HAPs.

V.72 INFLUENCIA DE LOS TENSIOACTIVOS EN LA FRACCION RESISTENTE A
BIODEGRADACION.

Los resultados obtenidos en el apartado anterior muestran que la utilizaciéon de
estirpes degradadoras especificas de HAPs y con mecanismos capaces de
aumentar la biodisponibilidad del contaminante, no resulta una herramienta
eficiente para la reducién de la fraccién de contaminante resistente a la
biodegradacidn. Por ello, y teniendo en cuenta los resultados previos obtenidos en
este trabajo de investigacion, se estudid la aplicacién de tensioactivos en suelos
que presentan fraccién de HAPs resistentes a la degradacién bacteriana.

Para dicho estudio se siguid la mineralizacién de MC-fenantreno en suspensiones de
suelo Bl estériles e inoculadas con Mycobacterium sp. VM 552. Se ensayaron |os
tensioactivos Tritdn X-100 y Brij 35 en concentraciones de 0,5 y 20 mg/ml
respectivamente, ya que fueron estas las que presentaron mayores tasas de
minerallizacidn en los ensayos realizados antefiormente con el suelo B (apartados
IV.6.1.y IV.6.2).

La mineralizacion de fenantreno por Mycobacterium se produjo para cada uno de
los tensioactivos ensayados en las suspensiones sin fase de latencia (figura IV.26).
Las extensiones en las que se produjo la mineralizaciéon del compuesto, en cada
uno de los tratamientos, no mostraban diferencias significativas (tabla 1V.26).
Aunqgue estas diferencias no fueron relevantes, los valores obtenidos en las tasas
méximas de mineralizacién si fueron demostrativas de 1a influencia de los diferentes
tensioactivos en la velocidad de biodegradacidon de los HAPs. Esta diferencia pudo
ser debida a un menor efecto téxico del tensioactivo Tritdn X-100 sobre la bacteria
inoculada, al encontrarse éste en una concentracidn mucho menor que la
ensayada para Brij 35. Ademds, el elevado porcentaje en el que Tritén X-100 se
adsorbe en el suelo hace que su concentracion en fase acuosa sea aun menor. Los
valores de tensidn superficial medidos en la fase acuosa al final del ensayo
confirmaron que la concentracién de Tritdén X-100 en dicha fase era menor al valor
de tensién correspondiente a su CMCwum (tabla IV.1} y que por tanto en la fase
acuosa Unicamente se encontraba presente la forma monomérica del
tensioactivo. Las fracciones de HAPs resistentes a la biodegradacién por VM 552 en
los distintos fratamientos mostraron diferencias muy significativas (tabla IV.27).
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Figura IV.26 Mineralizacién de fenantreno en el suelo Bl por Mycobacterium sp. VM 552 en
presencia de los tensioactivos Tritdén X-100 y Brij 35.

Tabla IV.26 Pardmetros experimentales obtenidos en la mineralizacidn de fenantreno por la
bacteria VM 552 en el suelo Bl en presencia de Tritén X-100 y Brij 35 tras 12
dias.(1) Medidas de fensién superficial de la fase acuosa a fiempo final del

ensayo.
Tratamiento Mineralizacién Tasas mé@ximas de Tensién superficial
mdxima alcanzado mineralizacién (dyn/cm) (1)
(%) (mg kg' d)
Control 48,77 39.26 £ 8,93 78,70+ 3,70
Triton X-100 (0,5 mg/ml) 50,18 66,32 7,50 48,00 £ 0,20
Brij 35 (20 mg/ml) 49,23 34,84+ 4,76 56,70£0,10
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Tabla V.27 Fracciones de HAPs (mg/kg peso seco) en el suelo Bl resistentes a la biodegradacién por la bacteria
VM 552 en presencia de Brij 35 {20 mg/ml) y Tritén X-100 (0,5 mg/mi} después de 12 dias. a, balance de masas de
los HAPs presentes en el suelo y en ia fase acuosa tras biodegradacién. b, n.d.: No detectado. LD:, Flu: 2,86
ma/kg, Fen: 2,72 mg/kg, Flua: 2,91 mg/kg

HAPs [HAPs] Control Brij 35 Tritén X-100
Suelo B1
Fluoreno 36,34+ 1,23 n.d.® nd.p n.d.®
Fenantreno 165,35 214,22 614088 nd.® 12,71£1,26
Antraceno 191,57 £8,55 75,61 1,57 38,333,850 74,64 £ 1,64

Fluoranteno

800,05 +42,28 97,57 £1,03 nd.b 51,83 £4,39
Pireno 367,11413,24 55,13£3,11 nd.e 110,08 + 4,44
Benzo(a)antraceno 126,69 £ 5,08 124,35 + 5,27 131,45+ 8,84° 133,55 + 3,02
Criseno 120,80 + 18,99 107,39 £ 4,54 127.39£2,19 @ 115,58 £1,71
Benzo(b)fluoranteno 59,50 £ 3,65 57,77 2,76 5791 %2520 57,80 + 4,42
Benzo(klfiuoranteno 32,37 £0,90 33,54£1,8] 32,65+1,75¢9 37,621 1,39
Benzo(a)pireno 27,74+1,35 28,81 2,64 29,43+0,43° 26,73+ 1,41
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Las fracciones de HAPs resistentes a la biodegradacién obtenidas para los tres
compuestos que Mycobacterium es capaz de degradar {fenantreno, fluoranteno y
pireno) mostraron un clara reducién tanto en presencia como en ausencia de
tensioactivos. Sin embargo, en presencia del tensioactivo Brij 35, dichas fracciones
fueron menores que el limite de detecidén de la técnica de andlisis. En cambio, no
se observd reducién alguna en las concentraciones de los HAPs mds pesados tales
como benzo{ajantraceno, criseno, benzo(b)fluoranteno, benzolk)fluoranteno y
benzo(a)pireno. A pesar de que la presencia del tensioactive favorecié Ia
desorcidén de dichos compuestos a la fase acuosa, reduciendo su concentracion
en el suelo, estos no fueron biodegradados posiblemente debido a que 12 dias de
tratamiento no fuera tiempo suficiente para la aparicidn de procesos de
cometabolismo bacteriano para estos HAPs mds pesados (tabla 1V.27). Estos
resultados fueron similares a los obtenidos con el suelo original B inoculado con la
misma estirpe bacteriana y en presencia de Brij 35 (apartado 1V.6.2).

IV.7.3 BIODEGRADACION DE HAPs EN SUELOS BIOREMEDIADOS.

Para estudiar hasta que punto la poblacién bacteriana presente en el suelo es
capaz de reducir la fraccidn resistente a la biodegradacién generada en el suelo
tras un proceso de bioremediacidén anterior, se siguié la mineralizacién de cinco
HAPs marcados con C por las bacterias autéctonas en suspensiones del suelo
E6068. Como se observa en la grdfica, la mineralizacién ocurrié en todos y cada
uno de los HAPs ensayados sin previa fase de latencia. Los porcentajes méximos
mineralizados fueron 39,5 % fluoreno, 40,9 % fenantreno, 38,6 % antraceno, 47,4 %
fluoranteno y 58,3 % pireno (figura IV.27). Sin embargo, el andlisis de las fracciones
resistentes a biodegradacién al final del ensayo mostrd que tras 38 dias, no se
habian producido cambios significativos en las fracciones de los HAPs presentes en
el suelo, manteniendose prdacticamente constantes las concentraciones iniciales
(tabla 1V.28). Por tanto, la minerdlizaciéon observada habia sido exclusivamente del
compuesto marcado anadido para el seguimiento de la mineralizacién y no de los
compuestos nativos del suelo E6068. Este comportamiento fue debido a la baja
biodisponibilidad de los HAPs en el suelo E6068 por su lenta desorcidn. El hecho de
que este suelo fuera sometido anteriormente a técnicas de bioremediacién podria
ser la causa de la lenta desorcidn de los HAPs oservada, al haber sido
biodegradada con anterioridad la fraccidn de desorcién rdpida y permanecer
Unicamente la fraccidén de desorcion lenta como fraccidon resistente (completar
con datos cinética tenax). La desorcidon lenta de dicha fraccién de HAPs podria ser
la causa de su limitada biodisponibilidad.
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Figura IV.27 Minerdlizacion de cinco HAPs por las bacterias autéctonas del suelo E6068 en
suspension y fracciones resistentes a la biodegradacion (mg/kg peso seco) fras
38 dias.
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Tabla IV 28 Tasas mdximas de mineralizacidn (mg kg d-}), concentraciones iniciales de HAPs
{mg/kg peso seco) en el suelo E6068 y fracciones resistentes a la biodegradacién
{mg/kg peso seco) por la poblacién autéctona del suelo tras 38 dics.

HAPs Tasa mdxima de [HAPs] [HAPs]
mineralizacién suelo E6068 Resistente a
biodegradacién
Fluoreno 0,26 + 0,03 4,53+0,68 332+ 0,19
Fenantreno 2,87 £ 0,57 42,29 + 5,58 43,49+ 1,18
Antraceno 0,50+0,28 15,39 + 1,53 15,53+ 1,53
Fluoranteno 2,45+ 0,29 54,80 + 4,32 48,07 £ 0,50
Pireno 3,31+ 0,04 48,29 + 6,55 37,76 £2,67
Benzo(a)antraceno - 21,04 £0,59 20,54 + 1,44
Criseno - 14,54 £ 1,07 16,16 £ 0,70
Benzo(b)fluoranteno - 23,19+1,85 21,67 £ 1,51
Benzo(k}fluoranteno - 8,24+ 0,43 8,56+ 0,85
Benzo(a)pireno - 22,43+0,13 21,95+0,37
Benzo(ghi)perileno - 10,05 £ 0,45 8,72+0,12
Indeno(1,2,3-cd)pireno - 10,15+ 0,98 10,68+ 0,93

IV.7.4 APLICACION DE TENSIOACTIVOS A SUELOS BIOREMEDIADOS

El estudio de la influencia de los agentes tensioactivos en la fraccién de HAPs
resistentes a la biodegradacién, se realizé con un suelo que habia sido sometido
con anterioridad a procesos de bioremediacién clasicos por la empresa SOILREM y
que como se ha comentado en el apartado anterior IV.7.3 continua presentando
dicha fraccién. Para ello se siguié la mineralizacién de cinco HAPs marcados con
14C en suspensiones del suelo E6068. El tensioactivo ensayado fue Brij 35 a una
concentracion de 20 mg/ml. Tanto el tensioactivo como su concentracién fueron
elegidos de acuerdo a los resultados obtenidos en los ensayos previos realizados
con los suelos By B1 {apartados [V.6.2y IV.7.2).

La mineralizacién, como puede observarse en la figura IV.28, se produjo para cada
uno de los compuestos marcados después de una pequefia fase de latencia de
aproximadamente 3 dias, y con una secuencia diferente a la ocurrida para los
mismos sistemas en ausencia de tensioactivo (apartado IV.7.2, figura IV.27) pero de
acuerdo con la secuencia obtenida en los estudios de desorcién con tensioactivos
(apartado 1V.4.4.2). Los porcentajes de mineralizacion alcanzados tras 38 dias
fueron de 46,1 % fluoreno, 48,2 % fenantreno, 36,6 % antraceno, 27,2 fluoranteno y
43,6 % pireno. El estudio de las cinéticas de desorcidn de los HAPs para este suelo
en presencia de Brij 35 (apartado 1V.4.4.1) mostré que la mayor proporcién de
desorcidn de los HAPs se producia entre las 3 y las 48 horas de ensayo, excepto en
los casos de fenantreno, fluoranteno y pireno donde dicha proporcién continud
aumentando de forma progresiva con el tiempo. Este retraso en la mayor
proporcidn de la desorcidn de los HAPs coincide con la fase de latencia observada
en la mineralizacién de dichos compuestos en presencia del tensioactivo
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confirmando gue el retraso observado no fue debido a factores microbiolégicos
sino a la lenta desorcidn de los HAPs desde la matriz del suelo hacia la fase acuosa.
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Figura IV.28 Mineralizacion de cinco HAPs por las bacterias autéctonas del suelo E6068 en
suspension en presencia de Brij 35 (20 mg/ml) y fraciones resistentes a la
biodegradacion enausencia y en presencia del tensioactivo tras 38 dias.
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Tabla IV.29 Tasas maximas de mineralizacion {mg kgt d-l), concentraciones iniciales de HAPs
(mg/kg peso seco) en el suelo E6068, fracciones resistentes a la biodegradacién
{mg/kg peso seco) y porcentaje de dicha fraccién presente en el suelo tras
biodegradacién por la poblacién autéctona del suelo tras 38 dios. a:
Desviaciones estdndar de muestras por triplicado.b: Balance de masas de HAPs
presentes en el suelo y en la fase acuosa.n.d.: no detectado. LD: Flu: 2,84 mg/kg

Peso seco.
HAPs Tasa mdxima de [HAPs] [HAPs] % de fracciéon
mineralizacién suelo E6068 Resistente a resistente en el
biodegradacién suelo
ab
Fluoreno 0,27 £ 0,09 4,53+0,68 nd. -
Fenantreno 2,77 £0,05 42,29 +£5,58 18,20+ 0,58 100
Antraceno 0.63+0,02 1539+ 1,53 7.82+ 1,41 89,40
Fluoranteno 1,44+ 0,23 54,80 + 4,32 25,97 +3,73 89,99
Pireno 1,76 £ 0,67 48,29 + 6,55 7,58+ 2,00 83,90
Benzo(a)antraceno - 21,04 +0,59 851+1,28 82,14
Criseno - 14,54 £ 1,07 8,44+ 0,47 82,11
Benzo{b)fluoranteno - 23,19+ 1,85 8,21+0,82 87.94
Benzo{k)fluoranteno - 8,24+0,43 3,49+0,52 85,10
Benzo(a)pireno - 22,43+0,13 9.67 +1,50 90,07
Benzo(ghi)perileno - 10,05 + 0,45 9,97 £0,83 88,66
Indeno(1,2,3-cd)pireno - 10,15+0,98 10,06 £ 0,72 88,77

Al final del ensayo, la tensidn superficial medida en la fase acuosa fue de 61,3 £0,2
dyn/cm valor superior al comrespondiente a la CMCwum Brij 35. Esta reducidén en la
concentracion del tensioactivo en fase acuosa podria ser debida a dos causas. O
bien Brij 35 es adsorbido al suelo E6068 en mayor proporcidn que al suelo B (94 %) o
bien existe una poblacion microbiana en este suelo capaz de biodegradar el
tensioactivo. Un comportamiento similar fue observado tras la mineralizacidon de los
HAPs del suelo B por la poblacidén autéctona y en presencia de la misma
concentracion de Brij 35 que la ensayada en este caso (apartado 1V.6.4).

Las fracciones de HAPs resistentes a la biodegradacion fueron determinadas al final
del ensayo y son mostradas en la tabla 1V.29. Las tasas méximas de mineralizacidn
fueron, para los cinco HAPs estudiados, menores que en el caso de los sistemas en
ausencia de tensioactivos. Esta diferencia fue debida a que, como se comentd en
al apartado anterior, la minerdlizacidn habia sido exclusivamente de los
compuestos marcados afadidos a la suspensidén para el seguimiento de la
mineralizacién, los cuales se encontraban biodisponibles al estar menos adsorbidos
al suelo que los compuestos nativos. La reducidn de la fraccién de HAPs resistente a
biodegradacién observada en presencia del tensioactivo Bri] 35, confirma que la
mineralizacién observada en este caso es debida a los compuestos nativos del
suelo. La poblacién autéctona del suelo E6068 en presencia de Brij 35 fue capaz de
reducir la fraccidn de HAPs resistentes a la biodegradacién presente en el suelo.
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Dicha reducidén se observdé para todos los HAPs excepto en los casos de
benzo(ghi)perileno e indeno(1,2,3-cd)pireno. Et andlisis de la fase acuosa al final del
ensayo confirmd la presencia de HAPs en concentraciones muy bajas, excepto
para fluoreno y fenantreno los cuales no fueron detectados. Para todos los HAPs
estudiados, el porcentaje de fraccién resistente a la biodegradacién tras
tratamiento con Brij 35 presente en el suelo fue superior al 82 %.

Estos resultados estan de acuerdo con los obtenidos en los estudios de desorcidn
del suelo E6048 en presencia del tensioactivo Brij 35 (apartado [V.4.4.1}. Excepto
para fluoranteno, las fracciones resitentes a la biodegradacién con Brij 35 son del
mismo orden de magnitud que las obtenidas como fracciones resistentes a la
desorcidon con el tensioactivo. El hecho de que la concentracién de HAPs se
reduzca significativamente confirma la existencia de una poblacién autéctona
capoz de degradar los contaminantes, incluso algunos de los HAPs mds pesados,
cuando en el sistema no existen limitaciones de biodisponibilidad por la presencia
de un agente tensioactivo. En la bibliografia, se han encontrado resultados similares
en sistemas andlogos a los empleados en este trabajo. Autores como Boonchan et
al. (13), demostraron que la estirpe Stentrophomonas maltophilia, aislada de un
suelo contaminado con HAPs, era capaz de degradar o transformar HAPs pesados
en presencia de tensioactivos no idnicos.

En el caso del suelo E6068, a diferencia de lo ocurrido para el suelo B, la
biodegradacion parcial observada para los HAPs mds pesados en presencia de Brij
35, podria deberse a que el tiempo transcumido para la desorcién de los HAPs
ligeros y su biodegradaciéon sea un periodo de fiempo suficiente para la
biodegradacién de los HAPs mds pesados via cometabolismo.

IV.8 DISCUSION FINAL: INFLUENCIA DE LOS TENSIOACTIVOS EN LA DESORCION Y
BIODEGRADACION DE HAPs EN SUELOS.

Desafortunadamente, la biorremediacién de suelos contaminados con HAPs es un
proceso que normalmente no concluye con la eliminacién total del contaminante.
En la mayoria de los casos, incluso bajo condiciones favorables para la
biodegradacion, los HAPs permanecen en el suelo, debido entre otras causas a su
lenta desorcién desde el suelo hacia la fase acuosa donde podrian ser
biodegradados. Esta lenta desorcion es la causa mds probable de la limitada
biodegradacién observada y la responsable de la presencia de una fraccién de
HAPs resistente a la biodegradacién que en la mayoria de los casos es superior a los
niveles legales establecidos.

La desorcién de los compuestos orgdnicos desde la matriz del suelo, suele mostrar
un comportamiento bifdsico: una fase de desorcidn rapida seguido de una
segunda fase de desorcién lenta. Este comportamiento bifdsico también ocurre
durante la biorremediacion. Este comportamiento de los HAPs ha sido
caracterizado en este frabgjo mediante ensayos de desorcion con Tenax
{(apartado IV.4.1) y ensayos de biodegradacion en suspensiones bdjo las mismas
condiciones {apartado IV.5.1). Tomando fenantreno como compuesto
mineralizable representativo, los resultados mostraron dicho comportamiento
bifdsico en ambos casos (fraccién de desorcidn rapida de 96,1 % en la desorcién
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con Tenax y de 94,9 % en la biodegradacién) y la presencia de una fraccién de
HAPs resistente a desorcion (3,10 + 0,62 mg/kg peso seco) del mismo orden de
magnitud que la obtenida tras los ensayos de biodegradacién (2,04 £ 1,75 mg/kg
peso seco). Estas observaciones se repiten con el resto de los HAPs mineralizables.
Ello confirma que la causa de la persistencia de dichos compuestos no es debida a
factores microbiolégicos sino a su lenta desorcion desde el suelo hacia la fase
acuosa. Asimismo, este comportamiento fue diferente en el caso de los HAPs mds
pesados, tales como benzo(a)pireno. Dicho compuesto fue degradado solo hasta
un 46 %, a pesar de presentar 86,7 % de fraccidon de desorcion rapida,
concluyéndose que la biodegradacién de los HAPs mds pesados no se encuentra
limitada por su desorcién lenta sino por factores microbiolégicos.

El objetivo de esta tesis fue investigar en qué medida la presencia de tensioactivos
podria disminuir dicha fraccion resistente a la biodegradacién, aumentando la
desorcion de los HAPs. Se ensayaron tres tensiactivos no idnicos, Tritén X-100, Brij 30 y
Brij 35, siempre en concentraciones superiores a sus respectivas CMC en varios
ordenes de magnitud. Las cinéticas de desorcidn de los HAPs en suspensiones
estériles y en presencia de diferentes concentraciones de tensioactivos, mostraron
que las tasas mdaximas de desorcidn de los HAPs en presencia de Brij 35 y Tritén X-
100 fueron muy superiores a las obtenidas mediante desorcién con Tenax, llegando
a ser entre dos y cuatro veces superior (tabla IV.14) y que el porcentaje de dichos
compuestos desorbidos tras solo una semana de extraccion era del mismo orden
que para Tenax, en el caso de Tritdn X-100 y superior (del orden del 100 % del
contenido inicial) en el caso de Brij 35 (tabla IV.13). En ambos métodos, la
concentracién de HAPs en fase acuosa fue probablemente muy pequefa,
manteniéndose un gradiente de concentracién mdximo entre el suelo y la fase
acuosa, asegurandose asi, que la desorcién tiene lugar a la mayor velocidad
posible. Pero la principal diferencia entre ambos métodos depende de la forma en
la que interaccionan Tenax y tensioactivo con la matriz del suelo. En los ensayos
con Tenax, se observd a simple vista que éste no interacciona con la matriz del
suelo, en cambio, los ensayos de adsorcidén llevados a cabo en esta tesis mostraron
que Tritén X-100 y Brij 35 interaccionaban con dicha matriz (apartado 1V.3.4). Los
resultados de desorcidn mostraron que el aumento observado en la solubilidad
aparente de los HAPs en presencia de tensioactivos no es el Unico mecanismo
involucrado en el aumento de la disponibilidad, sino que también interviene el
aumento de difusidn de los HAPs a través de la matriz del suelo como
consecuencia de las interacciones suelo — tensioactivo. El resultado final fue la
movilizacién, por parte de los tensioactivos, de la fraccién de desorcién lenta.

Se hacia por tanto necesario determinar si esta movilizacién causada por los
tensioactivos resultaba también en una mayor biodegradacién de la fraccién
inicialmente resistente. Por ello, el estudio de la influencia de los agentes
tensioactivos en la biorecuperacion se llevd a cabo mediante con suspensiones de
suelo estériles, en iguales condiciones a los ensayos de desorcidn, e inoculadas con
Mycobacterium sp. VM 552, estirpe representativa de las bacterias degradadoras
de HAPs de 3y 4 anillos {fenantreno, fluoranteno y pireno).

La presencia de Tritdn X-100, Brij 30 y Brij 35 en los sistemas estudiados causd
diferencias significativas tanto en el proceso de biodegradacién de los HAPs como
en las fracciones resistentes resultantes de dicho proceso (apartado (V.6). El
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tensioactivo Brij 30 resultd tdxico para la poblacién de Mycobacterium inoculada
mientras que Tritén X-100 y Brij 35, a iguales conceniraciones, aumentaron las tasas
mdximas de mineralizacién, provocaron el crecimiento de la poblacién bacteriana
inoculada y redujeron la fraccidn resistente de los HAPs significativamente. El efecto
mds claro se observd en aquellos sistemas donde Brij 35 se encontraba en
concentraciones de 20 y 40 mg/ml, donde las tasas méaximas de mineralizacion del
sustrato marcado se vieron duplicadas y a tiempo final del ensayo, las
concentraciones residuales de fenantreno, fluoranteno y pireno no fueron
detectadas mediante andlisis por HPLC {tabla IV.21). El estudio de la poblacién
microbiana mediante técnicas de andlisis molecular mostrd que debido a la
presencia de Brij 35 en el sistema y al aumento de biodisponibilidad de los HAPs
provocado por dicho agente, la poblacién bacteriana inoculada crecié de forma
considerable durante el transcurso de los ensayos {figura 1V.21). Finalmente, estos
resultados se pusieron a prueba con la poblacién autdéctona de los suelos, tanto en
nuestra muestra de suelo original como en suelos previamente sometidos a
bioremediacion, obteniendo resultados andlogos.

Por tanto, los resultados obtenidos en esta tesis muestran gue el uso de
concentraciones de tensioactivos no iénicos (Brij 35) en concentraciones superiores
a su CMC podria ser una alternativa razonable para mejorar la bioremediacién de
suelos contaminados con HAPs, disminuyendo las restricciones de biodisponibilidad
de dichos compuestos en el suelo impuestas por su lenta desorcion.
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Las conclusiones mds importantes obtenidas en esta tesis son:

La cinética de desorcién de los HAPs utilizando Tenax es una buena herramienta
para predecir la bioaccesibilidad de los contaminantes. Biodegradacién vy
desorcién mostraron un comportamiento bifdsico, produciéndose una primera fase
muy rdpida, seguida de una segunda fase mucho mds lenta. Esta segunda fase
parece ser el paso limitante en la biodegradacién de los HAPs, originandose una
fraccién resistente, en ambos casos, del mismo orden de magnitud.

Lla presencia de tensioactivos en suspensiones de suelo aceleré6 de manera
significativa la desorcién de los HAPs hacia la fase acuosa y redujo la fraccién
resistente a desorcién. No obstante, este efecto depende del tensioactivo
empleado, de su concentracidén y de su coeficiente de adsorcién al suelo.

De los tres tensioactivos ensayados, Brij 30 y Tritdon X-100 inhibieron y retardaron,
respectivamente, la mineralizacién de fenantreno por Mycobacterium. Para ambos
tensioactivos dicho efecto fue mds acusado conforme se incrementaba su
concentracién en la fase acuosa.

En cambio, el tensioactivo Brij 35 aumenté de manera considerable la tasa mdxima
de mineralizacion de los HAPs y redujo significativamente la fraccién resistente a
biodegradacién de fluoreno, fenantreno, antraceno, fluoranteno y pireno. El estudio
de la poblacién microbiana por técnicas de andlisis molecular mostré un aumento
de la poblacidn de Mycobacterium como consecuencia de la mayor
biodisponibilidad de los HAPs en presencia del tensioactivo.

Brij 35 modificé la capacidad degradadora de HAPs pesados en la poblacién
bacteriana autéctona del suelo. El aumento en la velocidad de biodegradacion de
los HAPs mds ligeros por la presencia del tensioactivo inhibié el proceso
cometabdlico de los HAPs mdés pesados.

La aplicacion de Brij 35 a suelos que habian sido sometidos anteriormente a
procesos de biorremediaciéon redujo significativamente la fraccién de HAPs
resistentes a biodegradacién. Este hecho confirma la existencia en dicho suelo de
una poblacién autdctona, capoaz de degradar los contaminantes, incluso algunos
de los HAPs mds pesados, cuando en el sistema no existen limitaciones de
biodisponibilidad por la presencia del agente tensioactivo.

La aplicacién de tensiactivos no iénicos y biodegradables, como Brij 35, en
concentraciones superiores a su CMC, es una alternativa razonable para mejorar la
biorremediacion de suelos contaminados con HAPs en los que existan fuertes
limitaciones en la biodisponibilidad de los contaminantes.
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