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Resumen

Los hidrocarburos policiclicos aroméaticos (HPAs) son contaminantes muy
comunes en los suelos. Uno de las vias principales para eliminar tales contaminantes es
la degradaci6n por los microorganismos del suelo, que puede ser aumentada a través de
las tecnologias de biorremediacion. Sin embargo, la degradacién microbiana de PAHs
en el suelo estd limitada por diferentes factores que, en la practica, hace que a veces la
biorremediacién no sea tan eficaz como se espera. Uno de estos factores es la
biodisponibilidad. La descontaminacién del suelo por métodos biolégicos puede resultar
en concentraciones residuales superiores a los limites estdndares legales, que
corresponden a compuestos quimicos que no son accesibles poro los microorganismos.
Una de las fracciones residuales mas importantes est4 constituida por los contaminantes
adsorbidos a los coloides del suelo, principalmente la materia organica y las arcillas,
con gran capacidad de adsorcion.

Muchos estudios anteriores han demostrado que la materia organica del suelo
estd implicada en la adsorcién de los contaminantes organicos hidréfobos en los suelos
saturados con agua, y que existe una fuerte correlacion entre la amplitud de adsorcién y
el contenido en materia orgéanica. La influencia de la fuente y de la composicién de las
fracciones himicas y no humicas sobre la adsorcién de los compuestos organicos ha
sido estudiada anteriormente. La afinidad de los compuestos orgénicos hidréfobos por
las arcillas del suelo ha sido generalmente considerada de menos importancia debido a
la superficie hidréfila de estas ultimas. Sin embargo, la contribucién de las superficies
de arcilla a la adsorcién hidr6foba en los suelos puede ser muy importante, como se ha
demostrado en esta tesis.

Hay muy poca informacién sobre cémo las interacciones entre la materia
organica y la arcilla afectan la biodegradacién de los contaminantes organicos
hidréfobos. Este estudio se ha realizado para comparar las tasas de biodegradacién de
una serie de HPAs en sistemas con diferentes propiedades fisico-quimicas, para estimar

su biodegradabilidad en estado adsorbido.
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Esta tesis se ha intentado acercar a distintos problemas clave para el disefio de
una técnica de biorremediacion. Dado que las sustancias humicas se encuentran siempre
en la naturaleza en asociacion con los coloides minerales, nos ha interesado el estudio
del efecto de la presencia del acido humico y del 4cido fulvico de distintos origenes y a
distintas concentraciones cuando estin asociados a la arcilla sobre la biodisponibilidad
de HPAs. En la misma linea de estudio se ha estudiado la velocidad de transporte de
fenantreno (HPA representativo de los contaminantes hidréfobos presentes en suelos y
aguas contaminadas) en columnas de suelo conteniendo distintos sorbentes modelo para
ver el efecto de los componentes del suelo sobre el transporte de este tltimo. Debido a
que la mayoria de las bacterias seleccionadas aisladas de suelos contaminados presentan
una gran capacidad de degradacién de la fraccion facilmente desorbida, se han realizado
ademas una serie de experimentos sobre la capacidad degradadora de la fraccién
resistente a la desorcién por las distintas bacterias.

Los resultados obtenidos varian entre efectos inhibitorios y estimulatorios de la
biodisponibilidad dependiendo del sorbente estudiado. Se ha estudiado ademas el efecto
de la composicién quimica del medio, como por ejemplo la presencia de hierro, de
calcio o de un medio catiénico complejo, sobre la capacidad de adsorcién de algunos
componentes modelo del suelo, inluyendo la arcilla y complejos arcillo-acido humico.
Se ha observado que el hierro tiene un efecto inhibitorio sobre la biodisponibilidad de
fenantreno y de pireno adsorbido.

El estudio del efecto combinado de los tensioactivos Triton X-100 y Tween 80 y
del estado fisioldgico de la bacteria Clavibacter Xyli S1 sobre su capacidad degradadora
ha revelado la importancia de la fuente de carbono y de energia sobre la respuesta de la
bacteria a los tensioactivos. De hecho, esta bacteria tuvo una menor resistencia al Triton
X-100 cuando la bacteria se precultivd con el naftaleno. Sin embargo, tras precultivar la
bacteria con fenantreno, no se observo toxicidad del tensioactivo.

El transporte bacteriano a través de columnas conteniendo distintos componentes
del suelo también ha sido estudiado con el objetivo de seleccionar bacterias que
presentaran las mejores cualidades, tales como un mayor capacidad intrinseca de migrar
en el suelo o la posibilidad de ser transportada aplicando algln tipo detensioactivos.
Esta mayor posibilidad de migracién frente a su capacidad de degradacién les permiteria
ser utilizadas en la recuperacion de sitios contaminados en la sub-superficie, tales como

acuiferos.
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Por otra parte, se ha ensayado la biodegradacién aut6ctona en dos suelos contaminados
de Espafia y en Marruecos. La muestra que present6 un mayor tiempo de contacto con el
contaminante mostré6 un gran capacidad de biodegradacién. Se ensayé también la
adicion de bacterias exdgenas y tensioactivos.

Se concluye que el éxito de un técnica de biorremediacién dependera de la composicién
quimica y mineral del suelo estudiado, de la naturaleza, la fuente y la concentracién de
la materia orgéanica, de la estructura del compuesto, del microorganismo usado y del

efecto del envejecimiento.
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INTRODUCCION

En los ultimes afios, muchos paises europeos, al igual que Estados Unidos y
Canada han coincidido en el hecho de afrontar un serio problema de degradacién del
suelo y de sus aguas subterraneas. Esta situacion es el resultado de mas de 150 afios de
actividad industrial, desarrollada con una concienciacién 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 alarma que ha despertado la
preocupacion de los dirigentes, obligando a estos tiltimos a pensar sobre las medidas
que hay que plantear para preservar algunos recursos bastante escasos en determinadas
ocasiones.

En general, los compuestos organicos comunmente presentes en los
emplazamientos contaminados no se encuentran individualmente sino como mezclas
simples o complejas. Estas mezclas pueden estar relacionadas con la liberacidn, el
almacenamiento o el transporte de muchos compuestos en aguas superficiales o
subterraneas, en sistemas de tratamiento de residuos, y en suelos y sedimentos. El
numero de los productos quimicos encontrados hasta ahora es enorme y los tipos de
mezclas son también incalculables. Las concentraciones de los compuestos individuales
varian bastante, y pueden ser mas de 1 g/l de agua o 1 g/kg de suelo en las zonas sujetas
a derrames desde tanques de coches y camiones, a la descarga de residuos industriales o
a los escapes desde el almacén o el deposito de los productos industriales. En cambio,
las concentraciones pueden ser tan bajas como 1 pg/l de agua o 1 pg/kg de suelo, a
cierta distancia del punto del derrame o de almacenamiento. Aunque estas
concentraciones son ﬂ'bajas, algunos productos quimicos son toxicos; ademas, algunos
productos quimicos a bajas concentraciones son sujetos de bioamplificacién y pueden
alcanzar niveles que tienen efectos perjudiciales sobre los humanos, los animales y las
plantas.

Los hidrocarburos policiclicos aromaticos (HPAs) son unos de los
contaminantes del medio ambiente con mayor presencia en los suelos, poseyendo un

gran potencial cancerigeno y mutageno. Las vias de exposicion humana a los HPAs son
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la aspiracién (la respiracién del aire contaminado), la ingestién (bebidas y comida
contaminada) y la absorcién por la piel. Debido a su naturaleza hidréfoba, los HPAs
pueden migrar travesando las membranas lipidicas de la célula y pueden concentrarse en
los tejidos grasos. En la actualidad estid demostrada su bioacumulacion en las plantas
(218) y en algunos animales (51,98), evidenciando su transferencia en la cadena
alimentaria.

Los HPAs son moléculas que estan constituidas de dos o mas anillos aromaticos,
pudiendo ademés estar presentes otras estructuras tales como anillos alifaticos (Fig 1).
Las caracteristicas quimicas de estas moléculas, tales como la ausencia de grupos
polares, hacen que estos compuestos sean muy hidréfobos, lo que se refleja en su baja
solubilidad en agua y en la tendencia a adsorberse a la superficie de las particulas
organicas, o a estar en la fase liquida no acuosa de las zonas contaminadas (34,85). La
hidrofobicidad de los HPAs se traduce en valores altos de sus coeficientes de reparto
octanol-agua (Kow) (Tabla. 1). Con el aumento del peso molecular, la hidrofobicidad
aumenta, provocando una disminucién en la concentracion en el agua de los HPAs de
gran peso molecular.

Una serie de procesos, incluyendo la volatilizacién, la adsorcién a la materia
orgéanica, la oxidacién quimica, la fotooxidacidn, la bioacumulacién, el lavado y la
biodegradacién son los mecanismos principales que controlan el destino de los HPAs en
el medio ambiente (34,35). Una serie de bacterias, de hongos y de algas pueden

metabolizar los HPAs, llevando a cabo

Tabla 1: Pesos moleculares (PM), solubilidades en agua (S), coeficientes de reparto
octanol-agua y coeficientes de sorcién de algunos HPAs y benzeno.

HPA PM [g/mol] | S [Kg/m’]*® |Koc Log Kow °
Benzeno 78 1780% 83? 2.13?%
Naftaleno 128 31.7 1300% 3.35
Fluoreno 166 1.98 4,18
Fenantreno 178 1.29 23000* 4.57
Antraceno 178 7.30.10™ 26000° 4.54
Pireno 202 1.35.10" 84000° 5.18
62700°
Fluoranteno 202 2.60.10" 5.22
Criseno 228 2.0.10° 5.79

® Karickhoff et al., 1979(110); ® Means et al., 1980(138); ¢ Miller & Wasik(141), 1985;
‘Dzombak & Luthy, 1984(53).
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su mineralizacion, especialmente los HPAs de bajo peso molecular, o su transformacién
parcial mediante cometabolismo, particularmente los HPAs de gran peso molecular
(34,35,75,220).

Fig 1: estructura quimica de algunos HPAs y el benceno.

benceno naftaleno fenantreno
antraceno fluoreno pireno
fluoranteno criseno

L- Estructuras de algunos tipos de arcilla dominante en la naturaleza

Las arcillas son laminas de silicatos que estdn organizados como laminas
empaquetadas de una manera mas o meénos regular. En las arcillas de tipo 1:1 cada
lamina est4 formada por condensacién de una hoja tetrahédrica de Si(O,0H), con una
hoja octahédrica de Al,(OH)g, como en la caolinita. La halloysita, que se encuentra de
una manera abundante en los suelos que derivan de la ceniza volcanica, tienen la misma
estructura basica pero las laminas en la forma hidratada, estan separadas por una capa

de moleculas de agua. Ademas, la halloysita generalmente se presenta como particulas
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tubular y esferoidal mientras que la caolinita generalmente adopta una morfologia plana.
En las arcillas de tipos 2:1, las hojas tetrahédricas gibbsiticas estan localizadas entre dos
hojas octahédricas digidas hacia el exterior. Tal estructura se encuentra en la
montmorillonita y la illita.

Los minerales de arcilla son los adsorbentes dominantes de los compuestos
organicos en los subéuelos y los sedimentos que contienen menos de 1% de carbono
organico. La arcilla puede contribuir significativamente a la adsorcién de los
compuestos organicos no ionicos a las superficies de los suelos. En una arcilla de tipo
1:1, tal como la caolinita, donde las laminas se mantienen fuertemente juntas, existe una
superficie mas pequefia por lo que hay menos capacidad de adsorcién que las arcillas de
tipo 2:1, occurriendo la adsorcién sobre su superficie externa. En un arcilla de tipo 2:1,
tal como la montmorillonita, la estructura de la arcilla puede expanderse; tales arcillas
pueden adsorber los compuestos organicos sobre las superficies internas y externas. Con
estas dilataciones de 1a arcilla, las moléculas orgénicas, los nutrientes inorganicos y el
agua pueden penetrar entre las laminas del mineral. Por tanto, la disponibilidad de las
superficies externa e interna de algunos minerales de arcilla es siempre de gran
importancia.

La presente tesis doctoral se ha centrado en el estudio de la montmorillonita,
debido a su abundancia en la naturaleza y su gran superficie (entre 600 y 800 m?/ 2 (8)),
lo que causa una notable influencia sobre el destino de los contaminantes organicos en

los suelos.
I1.- Efecto de la arcilla sobre la supervivencia de los microorganismos del suelo.

El estudio de la influencia del medio ambiente sobre la composicién y la
actividad de la poblacién microbiana del suelo es uno de los principales objetivos de la
bioquimica de la ecologia de los microorganismos. La sintesis de una envoltura
alrededor de las células bacterianas (202) puede ofrecer proteccidn contra las
fluctuaciones extremas en el microambiente, y de esta manera aumentar la
supervivencia bacteriana. El efecto protector de las arcillas, especialmente la
montmorillonita, se ha manifestado en la capacidad de los microbios del suelo a resistir
a la desecacion, la exposicién a una presién hipertonica, y la irradiacién ultravioleta
(13,14,62,198). Por ejemplo, Bushby and Marshall (25,26) han encontrado que las
estirpes de Rhizobium de crecimiento rapido no sobreviven en un suelo arenoso seco y a

70°C, aunque esto no ocurre cuando el suelo se modifica previamente afiadiendo 5 %
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w/w de montmorillonita o illita. En los suelos suplementados con arcilla, las bacterias
aparecen rodeadas dé una envoltura de arcilla, capaz de controlar la tasa del movimiento
de agua al interior y al exterior de las células durante la presencia de la humedad o la
sequedad. Al contrario, una estirpe de Rhizobium de crecimiento lento, introducida en el
mismo suelo arenoso, muestra su resistencia a la desecacion y ausencia de la influencia
de la arcilla sobre su supervivencia. La resistencia de la segunda estirpe a la desecacién
se puede explicar por la gran capacidad de produccién de polisacaridos extracelulares en
las condiciones deshidratantes. Estos tiltimos, como la arcilla, tienen una gran afinidad
por ¢l agua (172).

Ademas de su capacidad protectora de las células bacterianas, las arcillas pueden
actuar como un agente que permite de cimentar las particulas del suelo. Por tanto, la
adicion de la arcilla a los suelos, especialmente aquellos con una textura fragil, puede
alterar la reorganizacién espacial de las particulas y la distribucién del tamafio de los
poros dentro de los agregados. Tal modificacién de la arquitectura del agregado
beneficia a la poblacién bacteriana, por el aumento de la proporcién de los poros de un
cierto rango de tamafio, en los cuales los depredadores de las bacterias estin excluidos.

Aunque la adhesién de los microorganismos al suelo puede ser beneficiosa por
el hecho de que estan cerca de los nutrientes que est4n adsorbidos a la arcilla y a las
superficies minerales, estos substratos potenciales pueden no estar rapidamente
disponibles (64). Por tanto, la descomposiciéon de los compuestos organicos de bajo
peso molecular puede ser facilitada o inhibida por adsorcion a las superficies de arcilla.
Ademas, las superficies de la arcilla podrian acumular substancias que son toxicas para
los microorganismos (antibioticos, pesticidas, etc.). De la misma manera, la adsorcién
de enzimas extracelulares por las arcillas y los minerales (24,200) puede limitar el
crecimiento microbiano en el suelo. Por estas razones las arcillas pueden tener un efecto
inhibidor sobre la actividad microbiana (132,195). En efecto, por encima de una cierta
concentracién, la adicién de las arcillas a los sistemas siempre conduce a una reduccién
en la actividad microbiana (132). Esto es generalmente atribuido a la difusion del
oxigeno y de los nutrientes, que queda restringida para la célula cuando esta envuelta

por las particulas de arcilla (66,126).

IIL.- Cinética de adsorcion de los compuestos hidrofobos.
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La adsorcion esta considerada como un proceso que disminuye la concentracion
del substrato disponible a los microorganismos en el suelo. La adsorcion es
habitualmente tratada como un rapido equilibrio, un proceso relativamente reversible,
pero los estudios han demostrado que la adsorcién esta compuesta de dos fases: con una
etapa inicial rapida (de menos de una hora hasta varias horas), que se realiza
principalmente en las zonas hidréfobas a la superficie del suelo, seguida por una lenta
etapa larga (dias) y en la que ocurre la difusién del soluto a los sitios de adsorcion
interna, que controla la segunda tasa (ref liv, intro,pl1). Por tanto, la cinetica de
adsorcidon parece estar controlada por la difusién dentro de las particulas de los
sedimentos y los suelos (223).

La biodegradacién de compuestos adsorbidos también se ha demostrado en
muchas ocasiones estar constituida de dos fases: una rapida y una lenta (119). La
prediccién de la tasa de biodegradacion del compuesto adsorbido a partir de la tasa de
desorcion espontanea (119)no puede ser siempre buena, debido al existencia de casos
donde las tasas de degradacion han superado las tasas de desorcion (resultados de esta

tesis).

IV.- Efecto de la materia organica sobre el destino de los contaminantes.

En muchos ambientes acuosos y terrestres, la materia organica (MO) natural esta
dominada por las sustancias humicas (SH) en forma de acidos fulvicos (AF, solubles en
agua a pH 4cido y basico) y 4acidos himicos (AH, insoluble a pH 4cido). Estas
sustancias son macromoleculas orgnicas naturales de gran peso molecular, con peso
molecular medio del orden de 1.000 dalton o més, y con aromaticidad y funcionalidad
variable. Cuando se adsorben a las superficies minerales, las SH pueden captar y por
tanto inmovilizar metales traza, radionucleidos, y contaminantes orgénicos no ionicos
(27,183), y pueden también alterar las propiedades de la superficie mineral de la arcilla
(205) y las cinéticas de floculacion (121). La determinacién de las formas fisicas y las
formas de las SH adsorbidas es esencial para el desarrollo de modelos realisticos de la
dindmica de los contaminantes, particularmente respecto a el reparto de los
contaminantes organicos hidréfobos (44,137,166,179). Los materiales organicos
heterogeneos dominan la materia orginica en muchos medios acuaticos y siempre

forman una capa sobre las superficies minerales.
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Aunque las caracteristicas de las sustancias humicas pueden variar bastante
dependiendo del origen del material, generalmente es aceptado que los acidos humicos
tienen un gran contenido fenolico, una gran aromaticidad, gran contenido en carbono,
un gran peso molecular y menos oxigeno que los &cidos fulvicos (111). Las
proporciones elementales en oxigeno y en carbono han sido usadas como una indicacién
de la polaridad de la sustancia humica (136). Una mayor proporcion de O/C podria
indicar una mayor polaridad y por consecuencia una mayor solubilidad en agua, pero lo
contrario de esta relacién se puede ver entre el O/C y la adsorcién de las sustancias
humicas en las superficies minerales. Los 4cidos humicos tienen un mayor peso
molecular que los acidos fulvicos, pero los pesos moleculares de las sustancias humicas
de origen terrestre son generalmente mas grandes que los de origen acuatico (38). No es
sorprendente que los 4acidos fulvicos constituyan la sustancia humica tipicamente
dominante en el medio acuatico (123).

La variabilidad de la materia organica del suelo (MOS) en la natursleza,
especialmente con respecto a la polaridad y del contenido del carbono aromatico, parece
ser significativa en el control de la reactividad con los compuestos organicos hidréfobos
(COH) (114). La diagenesis y la maduracién de la MOS provocan cambios en la
cantidad relativa de los grupos funcionales que contienen los oxigenos y la proporcién
atémica H/O o O/C. Se ha propuesto que las conclusiones respecto al grado de
condensacion como una primera aproximacion para describir la afinidad de la materia
organica del suelo para la adsorcién de los COH (77). Se debe prestar atencion al origen
de la MOS (i.e, algas, lignina, petroleo, etc.) y a cémo los origenes quimicos y las
diferencias influyen sobre la adsorcion. Las diferencias en la adsorciéon de los
compuestos organicos en las diferentes fracciones de la MO (acidos fulvicos, humicos y
humina) son bien conocidas (70,71). |

El impacto ambiental de los compuestos organicos sintéticos sobre los suelos y
las aguas naturales estd muy condicionado por la cantidad y el tipo de acido
himico(128) presente en los sistemas. La importancia del pH y de la fuerza ionica sobre
las interacciones entre los compuestos policiclicos aromaticos y los acidos humicos esta
bien establecida. El significado de la estructura fisica de algunos 4cidos humicos
disueltos en sus interacciones con los compuestos organicos sintéticos ha sido atribuido
al secuestro en una “trampa” constituida por los vacios estructurales (178,181), la
superficie de adsorcidn (79), y el reparto del soluto no ionico al interior hidréfobo de

estructuras similares a micelas (42,216).
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!

Se ha estudiado recientemente el efecto de las propiedades moleculares de las
SH disueltas sobre la adsorcién de compuestos orgénicos sintéticos presentes en aguas
residuales de origen industrial y municipal (106) (107). El peso molecular de las SH es
responsable de la asociacién y el transporte de contaminantes organicos no
polares(38,40) y ligeramente polares (pesticidas) (163,164). A expensas de su
importante papel ambiental, las estructuras moleculares y conformacionales de las SH
estan muy lejos de ser aclaradas. Una creencia comun es que son moléculas de cadena
larga, en espiral, que pueden estar ligeramente asociadas de una manera cruzada (194).
El modelo en espiral al azar (72) describe las macromoléculas humicas como mas
enrolladas densamente a gran concentracion, bajo pH y alta fuerza ionica. En cambio, se
comportan como polimeros lineales y flexibles a pH neutro, baja fuerza ionica y baja
concentracion.

Los trabajos realizados por Schlautman y Morgan (178) han evaluado la
interaccién de tres diferentes HPAs con un solo tipo de AH y han soportado un modelo
de la materia humica como una estructura de tipo vacio con zonas especificas con
afinidad por los solutos hidréfobos. Estos resultados implican que la inhibicién de la
biodegradacién estd causada solamente por el tipo de asociacién del HPA dentro de la
materia del suelo. Se ha sugerido que el estado fisico de un compuesto puede influir
notablemente sobre su biodisponibilidad (131,133,151). A partir de las evidencias
tedricas y experimentales se ha concluido que la afinidad por la asociacién de un
contaminante con la materia organica de un suelo (expresada como el coeficiente de
reparto normalizado con el carbono organico, Ko) es una funcién de la hidrofobicidad
del compuesto, que es expresada mediante el coeficiente de reparto

Tabla. IV: Correlacion entre los coeficientes de adsorcién (Kd y Koc), coeficiente de
distribucién octanol-agua (Kow) y solubilidad en agua (S, mg/l; S’, yMol/l) de los
compuestos organicos. R?, coeficiente de regresion.

Ecuacién . R’ Referencias

Koc = 0.63 Kow 0.96 |Karickhoff et al., 1979

log Koc = 1.00 log Kow - 0.21 1.00 |Karickhoff et al., 1979

Koc =0.482 Kow ? Means et al., 1980

log Koc = 0.72 log Kow - 0.317 0.98 |Means et al., 1980

log Kd = 0.72 log Kow + log OC + 0.49 (a) 0.95 |Schwarzenbach & Westfall,
1981 (185)

log Koc = 0.82 log Kow + 0.1923 0.96 | Chin & Weber, 1989(38)

log Koc = 4.040(0.038) - 0.557(+0.012) log S’ {0.988 | Chiou et al., 1979(44)

log Koc =-0.82 log S + 4.070 1.00 | Chiou et al,, 1979

log Koc =-0.54 log S'+ 0.44 0.94 |Karickhoffet al,, 1979

log Koc = 0.686 log S + 4. 273 0.93 |Means et al., 1980
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octanol-agua, Kow (53,210,212) (Tabla. IV). Como los HPAs estan caracterizados por
valores de K,y extremadamente altos y las presiones de vapor bajas (28), la MO es un
excelente sorbente de estos compuestos (42,136).

El transporte y el reparto de los HPAs depende en gran medida de la interaccion
de estos compuestos ¢on la MO natural del suelo y los coloides méviles, los cuales estin
ampliamente compuestos de sustancias humicas. Ademas, la biodisponibilidad de estos
contaminantes para los microorganismos degradadores esta fuertemente relacionada con
la capacidad de adsorcion de los sedimentos y la MO (36,151). El retraso y la migracion
de la pluma de contaminantes en las zonas contaminadas se puede calcular a partir de
una ecuacion de dispersioén — adveccion, usando un coeficiente de asociacién (Koc), que
estima la divisién del contaminante entre las fases. Koc se define como la proporcion
entre la concentracion de soluto en la fase del carbono organico sélido y Ia
concentracion del soluto en la fase acuosa, y esta expresada en mililitros de la solucién
por gramo de carbono organico (ml/g de C). Los valores de Koc pueden variar entre
zonas poco distanciadas dentro del dominio contaminado. Algunas causas potenciales
de estas variaciones éon la fuente y el origen de la MO, la composicién quimica de la
solucién en las aguas subterrineas, y la presencia de constituyentes inorgénicos en los
sedimentos y los suelos. Muchos autores han sugerido que el coeficiente de asociacion
de una sustancia humica especifica puede ser influida por las propiedades tal como su
aromaticidad, la presencia de algunos grupos funcionales, su estructura o su

configuracion (42,71).

V.- Efecto de la composicion quimica del medio sobre la capacidad de adsorcion

de las arcillas.-

Tradicionalmente, la adsorcién de los compuestos organicos hidréfobos (COH)
se ha relacionado principalmente a la fraccidn organica. No obstante, en los 10 tltimos
afios se ha reconocido el papel de los componentes minerales (83,95,100,127), porque
su contribucién sobre la adsorcién puede ser significantiva con sorbentes con un bajo
contenido en carbono organico (30,120). La influencia real de este proceso sobre la

biodisponibilidad de los COH esta por determinar.
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Diversos minerales adsorben los COH, tales como los hidrocarburos aromaticos
en la esmectita (100) y a los éxidos de aluminio y del hierro (127), los nitroaromaticos
sobre algunos minerales de la arcilla (100) y HPA a diversos 6xidos y minerales de
arcilla. Se ha sugerido que diversos mecanismos intervienen en la adsorcién, tales como
la accesibilidad a microporos (95), las interacciones no especificas (127), la
competencia del solvente (agua) (127) y las interacciones hidréfobas (83,100).
Particularmente, en los minerales de arcilla cargados y dilatables la contribucién de las
interacciones hidréfobas han sido claramente demostradas para los hidrocarburos
aromaticos y nitroaromaticos (83,100), debido a la existencia de zonas hidréfobas en las
superficies siloxano entre laminas (83,100) (30,31,120). El tamafio y la disponibilidad
de la superficie hidrofoba de la esmectita depende de la carga de la lamina (100)
(30,31,120) y del intf;rcambio cationico entre laminas (83) (30,31).

La arcilla esrﬁectita, debido a su abundancia en el suelo y en el sedimento y su
gran superficie interna conteniendo las zonas hidr6fobas, es un adsorbente potencial de

HPA, lo que puede causar problemas en el disefio de las técnicas de biorremediacién.

VI.- Importancia de los microorganismos en la degradacion de los contaminantes.

Visto el coste alto de las técnicas fisicoquimicas de remediacién de los suelos
contaminados, tal como la incineracidn, la extraccioén con solventes, la extraccién en
fase sdlida y la oxidacién quimica a través del uso de oxidantes fuertes como el gas
ozono (22)el perdxido de hidrégeno, o el reactivo de Fenton (H,O, + FeSOu)
(122,159,160), se han orientado los estudios a buscar soluciones alternativas.

El conjunto de informacién disponible sugiere que el mayor agente que causa las
transformaciones biolégicas en suelos, sedimentos, agua residuales, aguas subterraneas
y de superficie y muchas otras zonas son los microorganismos que habitan estos
ambientes. En efecto, frecuentemente los microorganismos son los unicos agentes que
transforman los compuestos quimicos sintéticos a productos inorganicos, proceso que €s
conocido como mineralizacion.

Alexander ha postulado que deben cumplirse varias condiciones para que la
biodegradacion pueda tener lugar en un ambiente: 1/ Debe estar presente un organismo
con los enzimas necesarios para realizar la biodegradacién. 2/ El compuesto quimico
debe ser accesible al organismo que tiene los enzimas necesarios. La inaccesibilidad

puede ocurrir si el substrato se encuentra en un microambiente distinto al del organismo,
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en un solvente no miscible con agua, o adsorbido a superficies solidas. 3/ Si el enzima
inicial que provoca la degradacion es extracelular, los enlaces quimicos sobre los que
actua el enzima deben estar expuestos para que la catalisis tenga lugar. Pero esto no
siempre ocurre debido a la adsorcion de muchas moléculas organicas. 4/ Si los enzimas
que catalizan la degradacidén inicial son intracelulares, la molécula debe penetrar la
superficie de la célula hasta la zona interna donde el enzima actia. Alternativamente,
los productos de una reaccién extracelular deben penetrar en la célula para que la
transformacion prosiga. 5/ Si la poblacion de bacterias o de hongos que actian sobre los
compuestos sintéticos es inicialmente pequefia, las condiciones ambientales deben
permitir la proliferacion de los microorganismos potencialmente activos (Alexander
1973, 111, p6,1)

En muchos trabajos se han considerado los diferentes estados fisicos en los que
puede encontrarse un substrato a la hora de su biodegradacion. Por ejemplo, Ogram et
al. (151) han estudiado la degradacion del herbicida acido 2,4-diclorofenoxiacético en
los suelos, y han encontrado que las bacterias adheridas y suspendidas son capaces de
degradar solamente los compuestos en solucién, estando el compuesto adsorbido
protegido de la biodegradacion. El compuesto aromatico naftaleno, adsorbido a una
variedad de sorbentes naturales y sinteticos, es mineralizado por dos bacterias distintas a
través de distintos mécanismos: Para una bacteria, la adsorciéon ha limitado a la vez la
tasa y la amplitud de mineralizacion de naftaleno, en acuerdo con los valores que
predicen las concentraciones de naftaleno en la fase acuosa en equilibrio, mientras que
la otra bacteria ha presentado una tasa y amplitud de mineralizacion que excede los
valores predichos, provocando un aumento de las tasas de desorcidon de naftaleno a
partir de los sorbentes estudiados(80,81). Harms y Zehnder han propuesto (85),
basandose en resultados de la biodegradacion de 3-chlorodibenzofurano adsorbido, que
las bacterias adheridas son capaces de realizar la degradacion més eficazmente que las
bacterias suspendidas, mediante la creacién de gradientes de concentracién mas
acentuados dentro de las particulas, que favorecen la difusiéon hacia el exterior de los
sorbentes. La importancia de la adhesion microbiana a la fuente de compuesto quimico
que se degrada ha sido demostrada no solamente para compuestos adsorbidos sino
también para compuestos quimicos solidos (203) y liquidos (147), asi como disueltos en

fases liquidas no acuosas (NAPLs) (154).

VI.1.- Mecanismos de degradacion de los HPAs.
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Muchos microorganismos poseen la capacidad de degradar HPAs. El
metabolismo aerébico por las bacterias degradadoras de HPAs comienza por la
incorporacion del oxigeno molecular en el anillo bencénico gracias a enzimas llamados
dioxigenasas, para formar cis-dihidrodioles, los cuales se convierten en intermediarios
dihidroxilados mediante deshidrogenasas (32,34) Fig. VL.1. Los intermediarios como el

catecol pueden reaccionar siguiendo dos
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Fig. VL.1: Vias metabolicas de los hidrocarburos policiclicos aromaticos (Cerniglia,
1992).

rutas: En una ruta, la ruptura del anillo bencénico por las dioxigenasas, a través del

camino intradiol u orto, lo cual implica la ruptura del enlace entre los atomos de
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carbono conteniendo los grupos hidroxilo, para conducir al 4cido cis, cis-muconico; en
la ruta extradiol o meta se rompe el enlace entre un atomo de carbono con un grupo
hidroxilo y un atomo de carbono adyacente (60). Posteriormente, tienen lugar muchas
reacciones consecutivas para realizar la mineralizacion completa de los HPAs de bajo
peso molecular, produciendose agua y didxido de carbono (34,115). Todavia no se ha
logrado determinar las etapas oxidativas de algunos HPAs de gran peso molecular,
como el criseno y el benzo(a)pireno. También hay que recordar que algunos de los
HPAs de gran peso molecular no se pueden usar como fuente de carbono y de energia,
sino que se transforman mediante cometabolismo (74,89). A deméas de la
biodegradacion aerobia, la biodegradacion anaerobia también existe (46,140), aunque se
considera de menor importancia.

La participacién de los hongos en la degradacion de los HPAs se realiza en la
fase inicial con monooxigenasas asociadas al citocromo P-45, que permiten la oxidacion
de los HPAs a o6xidos de areno, los cuales pueden ser transformados a trans-
dihidrodioles por la enzima epoxidohidrolasa. Los epoéxidos formados sufren
reorganizaciones no enzimaticas para formar finalmente fenoles. Los metabolitos de
HPA formados por los hongos pueden no ser toxicos pero también pueden ser
cancerigenos o mutigenos, que pueden ser detoxificados mediante la formacion de
conjugados con glucosa, gluconato, sulfato o xilosa. Ademas los hongos ligninoliticos o
de la podedumbre blanca, tales como Phanerochaete chrysosporium, son capaces de
producir enzimas extracelulares, como por ejemplo peroxidasas de la lignina, que

pueden oxidar los HPAs para formar quinonas (12,32,34).
VII.- Envejecimiento de los contaminantes en el ambiente.

Los compuestos organicos que persisten en el suelo sufren un proceso, poco
comprendido todavia, que resulta en la disminucién de su disponibilidad para los
microorganismos (87,113,192). Esta reduccién de la disponibilidad dependiente del
tiempo resulta aparentemente de un proceso por el cual las moléculas se vuelven
secuestradas, aunque los compuestos pueden también ser recuperados por extraccién
vigorosa mediante solventes. El secuestro también se manifiesta en una diminucién de
la disponibilidad para los organismos superiores.

El secuestro con el aumento del tiempo se ha observado con muchos insecticidas

(5), 4-nitrofenol (87), los HAPs fenantreno, pireno, antraceno y fluoreno (199), y 1,2-
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dibromoetano (192). Un vez secuestrados, los compuestos orgénicos se vuelven menos
toxicos para los insectos (54) y las plantas (20), menos disponible para la
biodegradacion (87,113,192), mas resistentes a la extraccion mediante métodos
enérgicos (87) (192), y menos facilmente asimilados por las lombrices.

Muchos mecanismos se han descrito para el envejecimiento de los productos
quimicos en los suelos y sedimentos. El término envejecimiento no incluye a las
reacciones que alteran la estructura de las moléculas; por e¢jemplo, la polimerizacion o
los enlaces covalentes a las sustancias himicas. El reparto al interior de la materia
himica puede ser importante en la adsorcién de los productos quimicos no idnicos y
podria ser un mecanismo para su envejecimiento en los suelos y sedimentos (41,45). La
adsorcion de la fraccién resistente o envejecida de los compuestos organicos puede
resultar a partir de la lenta difusién de estas moléculas al interior de algunos
componentes de la MO sdlida de los suelos (23). Una segunda hipétesis para el
envejecimiento sugiere que los productos quimicos difunden lentamente dentro de los
poros pequefios en los agregados del suelo y son asi atrapados (192). La difusion de los
productos quimicos desde de estos microporos puede retrasarse por el camino tortuoso a
través de los poros y por el reparto del producto quimico entre el agua y la MO de las
paredes de los poros (223). En otros trabajos se propone que la adsorcién de los
compuestos no ionicos en el suelo puede resultar mas de la adsorcién a las superficies
que del reparto dentro de la MO del suelo (143), y que la formacién de los compuestos
envejecidos puede implicar fuertes interacciones adsortivas, mas que difusion al interior
de los agregados o de la MO. En definitiva, tanto la adsorcion, la difusién como el
reparto son capaces de reducir la biodegradacion.

La concentracion de un producto quimico disponible para la biodegradacion en
el suelo también puede reducirse por la oxidacién y la reduccién quimica, la fotolisis,
los enlaces covalentes a los constituyentes del suelo, y la polimerizacion. Estas
reacciones abioticas, incluyendo la fotolisis, la hidrélisis, y la oxidacién, no son
, mecanismos importantes de degradacion de los compuestos policiclicos arométicos,

tales como fenantreno, en los suelos (188).
VIIL.- Papel de los tensioactivos.

Es generalmente aceptado que el bajo nivel de biodisponibilidad (i.e., lenta

liberacion del contaminante desde las fases s6lidas a la fase acuosa) es uno de los
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principales factores implicados en la lenta biodegradacién de los compuestos organicos
hidréfobos en el suelo (139). Una posible via para aumentar la biodisponibilidad de los
compuestos organicos hidrofobos es la aplicacion de (bio)tensioactivos, moléculas que
consisten de una parte hidréfila y una parte hidroéfoba. Debido a esta propiedad, estas
moléculas tienden a concentrarse a las superficies y en las interfases, disminuyendo la
tension superficial e interfésica.

Debido a la interaccion directa de los tensioactivos con los microorganismos,
parece que la compatibilidad conformacional o estérica de los tensioactivos con los
enzimas y los lipidos de la membrana celular es un factor metabdlico importante. Una
primera caracteristica de los tensioactivos es su capacidad de formar agregados
llamados micelas. La formacion de estas micelas ocurre cuando se sobrepasa la
concentracion micelar critica (CMC). Las micelas suponen una reorganizacién de las
moléculas del tensioactivo, y se forman disponiendose los grupos hidréfobos en el
interior, que crean una pseudofase termodinamicamente favorable al hidrocarburo (HC),
mientras que en el exterior esta la zona hidréfila (176). Por debajo de la CMC, los
tensioactivos en solucion existen solamente como moléculas individuales o mondmeras.

También es bien conocido que los tensioactivos pueden ser toxicos para las
bacterias. Aunque los tensioactivos no iénicos son generalmente menos téxicos que los
tensioactivos idnicos, las bacterias gram-negativas son generalmente menos sensibles
que las bacterias gram-positivas. Las diferentes respuestas pueden ser debidas a la

diferente compatibilidad entre los tensioactivos y la envoltura celular (176).

IX.- Liquidos en fase no acuosa (NAPLs).

Muchos contaminantes no existen en la fase acuosa o adsorbidos a los sélidos,
sino en liquidos que no son miscibles en agua. Estos liquidos se llaman liquidos en fase
no acuosa (NAPLs). Estos ultimos son muy conocidos debido a los derrames o los
escapes de los tanques de aceite, de las gasolinas, de las refinerias o de los petroleros, o
al descuido durante la descarga de los petroleros en las aguas marinas. Los NAPLs se
pueden encontrar en la superficie de las aguas contaminadas, en los sedimentos marinos,
en las costas de las playas y en los suelos contaminados. En muchas zonas
contaminadas los residuos peligrosos contienen solventes industriales, y estos solventes
organicos se mueven y entran en las aguas subterrdneas adyacentes, frecuentemente

convirtiendolas en no potables.
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Casi todos los trabajos realizados sobre fisiologia microbiana y metabolismo de
los substratos organicos se han centrado sobre moléculas que estan en solucién acuosa,
suponiendo siempre que la fraccion de un compuesto que no esté disuelto en el agua no
es facilmente accesible para la utilizacion. La observacién de los sitios contaminados
indican que los NAPLs son siempre extremadamente persistentes, y el mismo
comportamiento suele darse con los compuestos que se encuentran en su interior.

Un namero de factores influyen en la biodegradacion de los constituyentes de
los NAPLs: (1) la capacidad intrinseca de la microflora en la zona para transformar los
constituyentes, (2) la tasa de reparto de los constituyentes de los NAPLs hacia la fase
acuosa. Tales tasas de reparto dependen de la identidad del NAPL (29), (3) la viscosidad
del NAPL (37)- es probable que la viscosidad afecte a la tasa de biodegradacion debido
a la disminucién de la difusion desde el NAPL hacia el agua, (4) la toxicidad del NAPL,
(5) 1a superficie de la interfase entre el NAPL y la fase acuosa, (6) la presencia de otros
componentes que son degradados mas facilmente que el compuesto especifico que nos
mteresa, y (7) una concentraciéon umbral de equilibrio en la acuosa que pueda permitir el
crecimiento de las especies. Ademas, si el compuesto que nos interesa puede ser
transformado solamente por cometabolismo, entonces el compuesto puede ser
facilmente transformado si el NAPL tiene los constituyentes que puedan soportar el

crecimiento de las especies cometabolizantes (2).
IX.1.- Mecanismos de uso de substratos secuestrados en NAPLs.

Alexander ha enumerado los mecanismos que puedan explicar como los
microorganismos usan los compuestos en NAPLs o metabolizan los solventes orgénicos
con una baja solubilidad en agua (2). Estos mecanismos se centran en coémo los
compuestos quimicos se transfieren desde el ambiente que rodea al microorganismo
hasta la superficie celular, en el transporte a través de la membrana celular, y,
finalmente, en la llegada a las zonas intracelulares de actividad enzimaética. Los tres
mecanismos citados por (2) son: (a) solamente se utilizan los compuestos quimicos que
estdn en el agua, por lo que la degradacion podria depender de la tasa de reparto
espontanea hacia la fase acuosa. Los estudios realizados para confirmar que la tasa de
biodegradacién puede ser predicha a partir de la tasa de reparto al agua han mostrado
resultados diferentes entre unos que soportan la idea (17,73,197) y otros que la niegan

(18,58,59,158) (b) El organismo excreta productos que transforman el NAPL en
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pequefias gotas de tamafio inferior a 1 pm, y estas tltimas, con el substrato en su
interior, son asimiladas por el organismo. Debido al pequefio tamafio de las gotas o
particulas, este proceso es algunas veces llamado pseudosolubilizacién. El proceso
implica la excrecibn por el organismo de tensioactivos que facilitan la
pseudosolubilizacién. (c) las células entran en contacto directo con el NAPL, en
superficies sobre las cuales la poblacién crece, y el producto quimico en o cerca del
punto de contacto con el organismo pasa a través de la superficie celular al interior del
citoplasma. Este tiltimo mecanismo se ha demostrado en estudios con bacterias que usan
el substrato solamente por contacto directo, utilizando Triton X-100, que suele inhibir la
adhesién de las bacterias a la interfase agua- NAPL, provocando la inhibicién de la
degradacion del substrato(56,154). Otros autores (112,175) han indicado la existencia
de algunos especies que posen otro mecanismo para degradar el substrato: la existencia
de finas estructuras o fimbrias que pueden permitir al microorganismo transportar el
compuesto insoluble al interior de la célula para ser metabolizado.

Como mecanismos para aumentar la biodegradacién de los productos quimicos
en los NAPLs se han mencionado muchos tratamientos: El uso de los tensioactivos que
suelen incrementar la tasa de el reparto o permitir un gran superficie interfasica, que no
solamente favorece la transferencia de masa desde el NAPL, sino también permite un
gran colonizaciéon microbiana, la mezcla/aireacion intensa, el aporte de nutrientes

inorganicos, la inoculacion de bacterias y la prevencion de la toxicidad de los NAPLs.
X.- Efecto de los componentes del suelo sobre la adhesion de las bacterias.

En la subsuperficie, por ejemplo en los suelos y en los medios acuosos, muchos
microorganismos se encuentran en el estado adherido (48,211). Esto es debido a la
abundancia de las superficies presentes y a la fuerte tendencia de los microorganismos
de adherirse y de crecer en contacto con las superficies. En el suelo, con una poblacién
tipica de 107 a 10® células por gramo y suponiendo que estos organismos se encuentran
en microcolonias, la distancia media tipica entre las microcolonias individuales es de
100 um (16). Para las microcolonias que poseen la capacidad de degradar un cierto
contaminante, la distancia medias entre ellas, y, como consecuencia, la distancia a la
fuente de substrato, puede ser incluso mayor. Por tanto, el consumo de los nutrientes y
la fuente del carbono alrededor de las colonias debe ser compensada por un re-

aprovisionamiento de substrato a partir de fuentes relativamente lejanas. Esto es
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aplicable particularmente a los altamente hidréfobos HPAs, cuya fuerte adsorcion
reduce su biodisponibilidad y limita su transferencia. Las tecnologias de
biorremediacion estan dirigidas hacia la movilizacién de nutrientes y microorganismos
en las zonas contaminadas con HPAs para sobrepasar esta limitacion (2).

A pesar de su importancia significativa en biorremediacion, se desconocen los
factores que controlan la movilidad de los microorganismos degradadores. Muchos
estudios de laboratorio sobre el transporte bacteriano en el ambiente no se han centrado
en microorganismos seleccionados en base a su capacidad catabolica, sino sobre
bacterias del suelo (15,21), sobre bacterias entéricas (190), o sobre microorganismos
acudticos (182,213). Los estudios de transporte empleando bacterias capaces de destruir
contaminantes organicos especificos son escasos (52,68). La capacidad de degradar los
HPAs no parece estar restringida a ciertos generos bacterianos (50). Es concebible, no
obstante, que las bacterias sean capaces de hacer mas biodisponibles los contaminantes
hidréfobos si poseen componentes de la superficie celular especificos para la
solubilizacién del substrato o un conjunto de propiedades fisicoquimicas celulares
externas que faciliten la adhesiéon a las fuentes de los compuestos quimicos. La
preferencia de algunas bacterias del suelo por las superficies hidr6fobas puede explicar
por qué distintas bacterias degradadoras de HPA se han aislado cuando se utilizan
membranas hidréfobas, en lugar del método de enriquecimiento acuoso convencional,
para enriquecer y recuperar las bacterias del suelo (9).

Cuando las bacterias se aplican a las superficies del suelo, estas suelen penetrar
solamente algunos centimetros (129) (174), debido a la baja movilidad de las bacterias
en el suelo. En cambio, existen muchas evidencias qye sugieren que el transporte
bacteriano a través del suelo puede ser incrementado por una variedad de factores
bioldgicos, quimicos y fisioldgicos. Los factores bioldgicos incluyen las propiedades de
las poblaciones bacterianas, que minimizan su retraso por las superficies del suelo, tales
como el tamafio reducido de la célula (68), la forma esférica (213), y las superficies
celulares hidréfilas (193). Los organismos ‘superiores tales como las plantas y las
lombrices pueden actuar como agentes de transporte (90,129). El transporte puede
también ser facilitado por cambios en la composicion quimica de la solucién de
transporte, tales como pH elevado (182), muy baja fuerza ionica (65,69,142), y la
presencia de tensioactivos (97) o de materia organica natural (102). Finalmente, el

transporte bacteriano puede ser incrementado por las propiedades texturales del suelo,
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las cuales permiten un flujo de agua preferencial a través de los macroporos, tales como
la presencia de grandes granos de arena (65) y agregados del suelo (129).

Un factor que se suele considerar que afecta el transporte bacteriano a través del
suelo es la presencia de los coloides de arcilla. La modificacion de arena (21) y de un
suelo (96) con la arcilla resulta en la reduccién del transporte bacteriano a través de
columnas empaquetadas, en comparacion al material no modificado. Esto se ha
explicado en base a la asociacion entre las particulas de arcilla y las bacterias que se
observa frecuentemente en suspensién (195). Sin embargo, es muy dificil atribuir la
influencia de la arcilla sobre el transporte bacteriano solamente a la adhesion, porque la
presencia de la arcilla en el interior del suelo matriz también afecta la distribucién del
tamafio del poro y puede dar lugar a una intercepcion directa de las bacterias. Aparte de
extrapolaciones y consideraciones tedricas de los resultados experimentales obtenidos
con suspensiones liquidas, se conoce poco sobre las interacciones bacterias-arcilla en el

medio poroso (202).
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Los objetivos que se plantearon en este trabajo fueron:

a)

b)

Determinar los factores que afectan a la biodisponibilidad de HPAs en
suelos. En esta tesis se ha dado mucha importancia al papel de la adsorcién a
coloides del suelo tales como la arcilla y los complejos arcillo-acido humico
y arcillo-acido fulvico. Dado que las sustancias humicas se encuentran
siempre en la naturaleza en asociacién con los coloides minerales, es muy
importante establecer los mecanismos por los cuales las bacterias degradan
los compuestos hidrofobos cuando estan adsorbidos a las sustancias himicas
asociadas al mineral. Por lo tanto se estudio la biodegradacién de fenantreno,
antraceno, pireno y fluoranteno (hidrocarburos policiclicos aromaticos
representativos), tanto en suelos como en sistemas modelo. En estos ultimos,
los HPA se han utilizado adsorbidos a particulas de arcilla que diferian en la
cantidad y la calidad de las fracciones hiimicas asociadas. Nuestro abordaje
incluia la medida de la biodegradaciéon de los compuestos orgéanicos
adsorbidos bajo distintas concentraciones de equilibrio. Se ha estudiado
ademas el efecto del contenido en la materia organica sobre el
envejecimiento de fenantreno en suelo. En nuestro enfoque, las tasas de
biodegradacion se determinaron a través de la medida de la produccion de

14COZ a partir los HPAs marcados con e,

Esclarecer los mecanismos de adsorcion de HPAs a arcillas. En
experimentos preliminares centrados en los efectos de la adsorcion de
fenantreno a la esmectita sobre su biodegradacion, detectamos una fuerte
influencia del hierro en solucion sobre la capacidad de la adsorcién de la
esmectita. Los objetivos de este trabajo han sido investigar los mecanismos
que gobiernan este efecto, y determinar su influencia sobre la
biodisponibilidad. Algunos aspectos de este estudio han sido extendidos

también a pireno
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d)
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Determinar la influencia de los constituyentes del suelo sobre el
transporte bacteriano. Uno de los factores claves en la biodisponibilidad de
HPA en suelos es la inmovilidad del sistema: la transferencia de masas esta
limitada, por un lado, por la adsorcién de los HPA al suelo, y, por otro, por la
asociacién de los microorganismos a la fase solida del suelo. Por tanto, se ha
tratado el transporte bacteriano en el suelo aplicando un nuevo método para
la realizacion de los experimentos de transporte bacteriano con la arcilla
enriquecida, agregada en un medio poroso, lo cual no es posible con la
arcilla pura debido a su baja conductividad. Se ha estudiado el transporte de
distintas bacterias degradadoras de HPAs a través de un suelo conteniendo
componentes del suelo aislados: montmorillonita, arena y complejos arcillo-
acido humico. Las estirpes bacterianas estudiadas pertenecieron
principalmente a los géneros Mycobacterium y Sphingomonas, que son
especialistas en la degradacion de los HPAs poco disponibles y son
inoculantes potenciales para la biorremediacion de HPAs. Se pretendia por
tanto (i) comparar los efectos de los distintos componentes del suelo sobre el
transporte de estas bacterias, (ii) determinar si los efectos pueden ser
explicados sobre las bases de las propiedades especificas de las bacterias y /
o de los componentes del suelo, y (iii) encontrar los medios que puedan

facilitar el transporte bacteriano a través del suelo.

Estudiar in-situ la capacidad de biodegradacién de HPA en suelos
contaminados. Finalmente, se ha estudiado la capacidad degradativa de las
bacterias autoctonas de dos suelos contaminados reales usando como
substratos fenantreno, naftaleno, antraceno, fluoreno, fluoranteno y pireno.
También se ha estudiado el efecto de la inoculacién de bacterias exdgenas y
la presencia de los tensioactivos Triton X-100 y Tween 80 sobre la tasa de

degradacion de los compuestos estudiados.
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MATERIALES Y METODOS
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I.- Reactivos.

Los compuestos no marcados usados en este estudio son: fenantreno, naftaleno,
pireno, antraceno, fluoreno, fluoranteno, la glucosa, 2,2,4,4,6,8,8 heptametilnonano
(HMN), hexadecano (HD), ftalato de dibutilo (DBP), Triton X-100 y Tween 80, que se
obtuvieron de Sigma, Deisenhofen, Germany. Los compuestos marcados usados son:
[9-14C] fenantreno, [4,5,9,10-14C] pireno, [1-14C] naftaleno, [1,2,3,4,4a,9a-14C]
antraceno, [9-14C] fluoreno, [3-14C] fluoranteno y [14C] glucosa, todos ellos con una
pureza radioquimica >98% que se obtuvieron también de Sigma. También los
compuestos policiclicos aromaticos no marcados tales como fenantreno, pireno,

naftaleno, antraceno, fluoreno y fluoranteno se han obtenido de la misma casa.

I1.- Suelos.

Para el estudio de la biodisponibilidad de fenantreno en suelos de distinta
composicién se seleccionaron cinco suelos de ecosistemas continentales de Espafia
central, en base a sus contenidos en materia organica y arcilla (Tabla I.1.1). Las
muestras de suelo, pertenecientes al horizonte A, se secaron al aire y se tamizaron a un
tamafio inferior a 2-mm.

Se utilizd también, principalmente para los experimentos de transporte en
columnas, un suelo arenoso procedente de la estacion experimental del IRNAS en Coria
del Rio, Sevilla (Typic Xerochrepts, 0.76 % de materia organica, pH 6.5). El suelo se
secO y tamizé de la forma anteriormente citada. La distribucién del tamafio de las
particulas de este suelo fue 73.3 % de arena de granos gruesos (2.0-0.2 mm), 6.0 % de
arena de granos finos (0.20-0.05 mm), 14.0 % de limo (0.050-0.002 mm), y 6.7 % de
arcilla (<0.002 mm). Como fuente de distintos componentes del suelo se utilizaron,
ademas, dos suelos arenosos (Typic Humaquept) del parque nacional de Dofiana,
Huelva: uno de una zona cerca del lago de Santa Olalla (4.3 % de materia organica, pH
6.5), y el otro del Pinar del Raposo (3.2 % de materia organica, pH 6.5). Esto suelos se
seleccionaron por su baja o nula exposicion previa a HPAs.

Los suelos contaminados por hidrocarburos procedian de la localidad Sidi
Kacem, en Marruecos. El primero, S1, que se obtuvo del fondo de un rio contaminado

por los residuos de una refineria. La muestra S2 que se obtuvo del borde del mismo rio
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contaminado. La muestra S3 se obtuvo de una zona contaminada provocada por un

derrame de un oleoducto en la localidad de huelva.

ITI.- Componentes de los suelos.

II1.1.- Arcillas.

En este trabajo se ha utilizado la montmorillonita sodica de Crook County, SWy-
2 (Source Clay Minerals Repository, University of Missouri-Columbia, MO, EE.UU.).
La arcilla se purificé por deposicién mediante gravedad en agua deionizada, eliminado
la fraccién mayor que 2 pm. Asimismo, se eliminaron las trazas de carbono organico
mediante lavado con agua oxigenada, lavando posteriormente tres veces con agua
destilada, para eliminar el H,0,, saturando con CaCl, 1 M, dializando para quitar el
exceso de aniones, y liofilizandola. Esta muestra es principalmente homoionica como
esta saturada con el calcio, se ha denominado Ca-SWy. Esta muestra se habia también
saturado con Fe**, por lavado durante una noche con una solucién acuosa del M de
FeCls, lavada hasta desaparicion del Cl” y luego congelada y liofilizada. Esta muestra es
Fe-SWy, y se utilizé en el estudio de la influencia del hierro en solucién sobre la
adsorcion y biodisponibilidad de HPAs.

Las suspenciones de arcilla asi purificadas se prepararon por adicién de un
volumen determinado (generalmente 15 ml) de una solucién estéril de sales inorganicas
(descrita posteriormente) a tubos conteniendo montmorillonita, dejando la muestra en

agitacion durante una noche.

II1.2.- Fracciones hiimicas.

A lo largo de este estudio se han utilizado diferentes fracciones humicas de

suelos:

- Acido humico y acido fulvico extraidos a partir de un suelo Xerochrept y
acido humico a partir de un suelo Xerorthent Tipico. Una descripcion
detallada de los metodos de extraccion y de las caracteristicas de estas

fracciones humicas ha sido publicadas en el trabajo (177)(Saiz-jimenez).
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- Acido fiilvico de Ranker (AFr) original de un suelo de Alemania. Los
resultados de los analisis elementales porcentuales [w/w] libre de cenizas,
realizados en un analizador elemental fueron: C: 43.56, H: 3.913, N: 1.475,
S: 0.705. '

- Fracciones himicas de una muestra de turba, tomada de un deposito de
Padul, Granada, ha sido ofrecida por Rolando Marbot (del Instituto de
Recursos Naturales y Agrobiologia). Los resultados de los anélisis
elementales fueron, para el acido himico: C: 46.4, H: 4.8, O: 43.5, N: 2.7, y
S: 2.5; y para el 4cido fulvico: C: 44.7, H: 4.0, 0: 47.0,N: 2.5 y S: 2.7.

- Fracciones de acido hiimico purificadas de los suelos del Parque Nacional de
Dofiana anteriormente citados. Estas fracciones se obtuvieron después de
extraccién con NaOH, precipitacién con 4cido chloridrico y fluoridrico, y
dialisis (180). Los analisis de '>C-NMR de estas fracciones han dado los
resultados tipicos de sustancias humicas del suelo, i.e., sefiales indicando los
grupos A4cidos carboxilicos (200-170 ppm), los grupos aromaticos (160-
100ppm), y carbonos alquilicos (50-0 ppm). Los resultados de los anélisis
elementales fueron para el 4cido humico de Santa Olalla (AH1), C: 47.0 %,
H: 531 %, O: 43.72 %, N: 3.97 %, y, para el acido humico del Pinar del
Raposo (AH2), C: 54.84 %, H: 5.52 %, O: 35.77%, N: 3.87 %. La baja
proporcién C/O del AHI indica que este ltimo es mas polar que AH2 (119).
Estas fracciones fueron las mas utilizadas, principalmente en el trabajo con

los complejos AH-arcillas.
I11.3.- Complejos acidos hiimicos/filvicos y arcilla.
El proceso de obtencion de complejos arcillo-humicos fue diferente segin se
deseara una mayor o menor cantidad de materia orgéanica en los complejos, y segun el

tipo de experiencia posterior (biodegradacion, desorcidn, etc.):

- Complejos utilizados en los experimentos de biodegradacién en suelos. La

adsorcion de las fracciones hiimica a la arcilla se realiz6 en tubos de vidrio
de 10 ml con tapdn de rosca, en suspenciones de 10 ml conteniendo 500 pg
de la fraccién humica disuelta y 100 mg de montmorillonita. Los tapones se

envolvieron con teflon para impedir las perdidas por adsorcién a la superficie
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de los tapones. Después de equilibrar durante una noche a 21°C en un
agitador funcionando a 150rpm, la fraccién humica no adsorbida se eliminé
por centrifugacién. En las pruebas preliminares, las suspensiones
equilibradas mostraron después de la centrifugacion una disminucién clara
de la coloracion del sobrenadante, sugiriendo que la mayor parte de la
fraccion hiimica se habia adsorbido sobre la arcilla. El depdsito obtenido tras
centrifugar se resuspendié en agua destilada estéril en presencia de
fenantreno marcado y no marcado a una concentracion final de 1 pg/ml. Las
suspensiones se equilibraron de nuevo una noche y se centrifugaron. Las
suspensiones de arcilla se trataron de la misma manera. Después de la
centrifugacion, el sobrenadante se us6 para medir la fraccién de fenantreno
no adsorbido, y luego fue descartado. El deposito o pellet, conteniendo el
fenantreno sorbido, se mezclé completamente con el suelo. Esto se realizé en
primer lugar en el interior de los tubos, mezclando el pellet con porciones de
muestras de suelo, usando una barra de vidrio, y luego mezclando estas
porciones con el resto de las muestras de suelo en el interior de los matraces
de 250 ml. Los suelos se inocularon, mediendose la mineralizacién como ya
se ha descrito. La cantidad total de fenantreno adsorbido, y luego afiadido al
suelo, fué 3.76+0.5 ug en el caso de la arcilla, y 3.96+0.15, 3.47£0.04 y
4.00+0.08 ng con los complejos conteniendo, respectivamente, el AH del
suelo XerO}'thent Tipico, y el AF y AH del suelo Xerochrept Tipico.

Complejos con écido fiilvico de “Ranker”. Se preparon distintos complejos

variando las proporciones iniciales de arcilla u acido fulvico. El complejo
(Ca-SWy)-AFrl se preparé mezclando 17 ml de una soluciéon de AF 1 g/l
con 1.7 g de arcilla en un tubo de vidrio estéril. El complejo (Ca-SWy)-AFr2
se preparé mezclando 10 ml de una solucién de AF 0.05 g/l con 0.2 g de
arcilla. El complejo (Ca-SWy)-AFr3 se preparé mezclando 32 ml de una
solucion de AF 0.1 g/l con 1.4 g de arcilla. Por tltimo el complejo (Ca-
SWy)-AFr 4 ha prepar6é mezclando 15 ml de una solucion de 10 g/l con 3.5 g
de arcilla. Estas suspensiones se equilibraron durante 8 h a 21 °C sobre un
agitador orbital funcionando a 150 rpm y luego se centrifugaron a 8000 rpm
durante 10 min. La fraccién no adsorbida se eliminé mediante dos lavados en

agua destilada y los sorbentes resuspendieron en distintos volumenes de
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medio de sales inorganicas (mc1). En algunas ocasiones se afiadié la muestra
directamente sin centrifugacion.

Complejos con fracciones himicas de turba. Los acidos humicos y fitlvicos

se disolvieron en NaOH 0.1 M y en una solucion estéril de sales inorgénicas
(mcl), respectivamente, en un agitador orbital durante 8 h. Las soluciones
resultantes contenian una concentracién de 10 g/l de fracciéon humica.
Después de la esterilizacion por filtracién, 15 ml de las soluciones se
afiadieron a botellas de vidrio que continian 3.5 g de montmorillonita. Estas
suspensiones se equilibraron durante casi 8 h a 21 °C en agitador a 150 rpm,
y luego se centrifugaron a 8000 rpm durante 10 min. La fraccién de la
materia humica no adsorbida se eliminé mediante lavados y el sorbente
obtenido se resuspendio en 4 ml de la solucién de las sales minerales (mcl).
El contenido en carbono organico fraccional (foc), o fraccion de masa del
carbono organico contribuida por las fracciones humicas adsorbidas —
determinado mediante analisis elemental — fué¢ 0.008 y 0.017 para los
complejos arcillo-hiimico y arcillo-flvico, respectivamente. En la arcilla no
se detectaron niveles de foc.

Complejos con fracciones humicas de suelos de Santa Olalla vy Pinar del

Raposo. Se fabricaron complejos mediante dos procedimientos distintos:

- Complejos para los experimentos de biodisponibilidad: Para la

preparacion de los complejos, 0.45 6 2.5 g de la fraccién hiimica se

- disolvieron en separado en 25 ml de NaOH 0.1 N mediante agitacion
de las soluciones en un agitador orbital durante 8 h. Luego, se afiadi6
a cada solucién 10 g de montmorillonita, y la mezcla se mantuvo en
obscuridad durante 8 h a 21 °C sobre un agitador funcionando a 150
rpm. La fraccién humica no adsorbida se eliminé mediante lavados
sucesivos en agua destilada y centrifugacion (8000 rpm durante 10
min), hasta que el color desaparecera del sobrenadante. El pellet
restante se liofiliz6 y homogeneizé con espatula y mortero. Los
valores de foc de las particulas obtenidas de estas muestras fueron
0.006 para el complejo (Ca-SWy)-AHs2 y 0.013 para el complejo
(Ca-SWy)-AHs3.

- Complejos para los experimentos de transporte: Para la preparacion

de los complejos, 1.8 g de la fraccion humica se disolvié en 25 ml de
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NaOH de 0.1 N mediante agitacion de las soluciones en un agitador
orbital durante 8 h. Luego, se afiadio 7 g de montmorillonita, y la
mezcla se guardd en obscuridad durante una noche. La fraccién
himica no adsorbida se descarté después de centrifugaciones
repetidas y resuspension en agua destilada hasta desaparicion del
color del sobrenadante. El pellet restante se liofiliz6. El contenido en

carbono organico fraccional (foc), fué aproximadamente 0.01.

II1.4.- Agregados de complejos/arcilla y PVA sobre vidrio.

Para los experimentos de transporte bacteriano en columnas, la arcilla y los
complejos arcillo-acido humico se inmovilizaron sobre bolas de cristal usando PVA
(polivinil alcohol) como agente agregante. Para ello, se disolvié 0.5 g de PVA en 200
ml del agua destilada. Después la suspension se calenté durante 15 min a 40 °C, y se
afiadié 100 g de bolas de cristal de 250 mm de diametro al conjunto. Después se afiadid
50 ml de una suspensién conteniendo 7 g de arcilla o complejo y se calentd la mezcla de
nuevo durante 15 min a la misma temperatura. Después de esta etapa se transferio la
muestra a un rotavapor para secar la muestra, que posteriormente se transferié a una
probeta de 2 1 con el objetivo de quitar mediante lavado las particulas de arcilla o
complejo no inmovilizadas. Finalmente, se secaron las muestras en una estufa (60 °C).
Las particulas resultantes tenian diametros entre 250 y 500 um, y un 4 % (w/w) de

arcilla inmovilizada (156).

II1.5.- Fraccion arenosa

La fraccién arenosa del suelo de Santa Olalla se obtuvo por deposicién mediante
gravedad en agua deionizada, proceso que permitié eliminar la mayor parte de la
materia organica inicialmente presente en la muestra. Los analisis elementales de este
material resultaron en un contenido en carbono de 0.17 %. La composicién mecanica de
sus particulas fué 3.1 % de arena de granos gruesos (2-0.2 mm) y 96.9 % de arena de
granos finos (0.20-0.05 mm).

I11.6.- NAPLs.
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En este estudio se han utilizado tres NAPLs modelo: 2,2,4,4,6,8,8
heptametilnonano (HMN), hexadecano (HD) y ftalato de dibutilo (DBP). HMN se
adquiri6 a Aldrich, y HD y DBP a Sigma.

1V.- Bacterias, medios y condiciones de cultivo.

Las bacterias utilizadas en este estudio tienen como origen suelos contaminados
con hidrocarburos policiclicos aromaticos (PAHs) y son capaces de crecer con los PAHs
individuales como tinica fuente de carbono y de energia (Tabla D.I1.3.1). Las estirpes
Mycobacterium LB307T y LB501T se habian aislado por un nuevo meétodo de
enriquecimiento usando membranas de Teflon conteniendo los HPAs adsorbidos (9).
Dos diferentes medios se utilizaron para cultivar las estirpes: un medio minimo Tris,
que hemos llamado mc3, cuya composicién, en 1 litro de agua destilada, era: 6.05 g de
Tris, 4.6752 g de NaCl, 1.4912 g de KCI, 1.0698 g de NH4Cl, 0.534 g de Na,SOs,,
0.2033 g de MgClL.6H,0, 0.0294 g de CaCl,.2H,O, 4 ml de la solucién de
Na,HPO,.2H,0 1 %, 10 ml de la solucién Fe(III)NHj citrato 0.048 % y, como solucién
traza, se afiadié 1 ml de una solucién stock compuesta por 100 ml de agua destilada y
14.4 mg de ZnS0,4.7H,0, 9.8 mg de MnCl,, 6.18 mg de H3BO3, 19 mg de CoCl,.6H,0,
1.7 mg de Cl,Cu.2H;0, 2.37 mg de NiCl,.6H,0, 3.6 mg de Na;M004.2H,0 y 82 yl de
HCI (9). Después de ajustar el pH a 7, el medio se esterilizé. Este ultimo medio de
- cultivo se usé para las estirpes LH162, VM502, VM503 y VMS505 mientras que el
medio fosfato tomponado, que hemos donominado mc4, tenia la siguiente composicion,
por litro de agua destilada: 1.75 g de Na,HPO42H,0, 0.2 g de KHyPO4, 0.5 g de
(HN4),S04, 0.1 g de MgCL,6H,0 y 0.05 g de Ca(NO3),.4H,0, y como solucién traza se
afiadi6 2.5 ml de una solucién stock de 1 1 compuesta por 800 mg de NaEDTA, 300 mg
de FeCl, 10 mg de MnCl,.4H,0, 4mg de CoCl,.6H,0, 1 mg de CuSO,, 3 mg de
Na;Mo00;.2H,0, 2 mg de ZnCl,, 0.5 mg de LiCl, 0.5 mg de SnCl,.2H,0, 1mg de
I-,I3BO3, 2 mg de KBr, 2 mg de KI y 0.5 mg de BaCl, (84). Este medio de cultivo se uso
para la Arthrobacter polychromogenes y las estirpes Sphingomonas sp. LB126 y las
Mycobacterium sp. LB208, LB307T y LB501T. Las bacterias se mantuvieron de forma
permanente en el medio de sales minerales correspondiente, conteniendo 0.2 % del HPA
respectivo.

Ademas de estas estirpes, se utilizaron otros dos degradadores de fenantreno,

aislados de suelos no contaminados. Uno de ellos se aislé de un suelo Cambisol de
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Guadalajara (suelo n°. 3 en la Tabla I.1.1). El aislamiento se realiz6 por enriquecimiento
en sales minerales y fenantreno como tnica fuente de energia y de carbono (58). Este
medio de cultivo lo hemos llamado mc2, y est4 compuesto de 1.0 1 de agua conteniendo
200 mg de KH,PO,;, 800 mg de K,HPO,, 100 mg de NH4NO; 100 mg de
MgS0,4.7H,0, 100 mg de CaCl,.H,0, 10 mg de FeCls, y 2.0 pg de cada uno de los
siguientes compuestos: Na,Mo0O4.H,0, Na,B407.10H,0, ZnS0,.7H,0, MnSO4.H,0 y
CuS04.5H,0 (58). La bacteria se caracterizO mediante métodos microbioldgicos
estandar (94). La estirpe forma en medio TSA (Trypticase Soy Agar) colonias amarillas
de aspecto opaco y mucoso. Las células tienen forma de bastén ligeramente curvado y
estan organizadas en cortas cadenas. La bacteria es Gram-negativo, oxidasa positivo y
catalasa positivo, identificandose como como Pseudomonas fluorescens estirpe Bl.
Capaz de usar el fenantreno como tnica fuente de carbono y de energia para su
crecimiento. La bacteria ha sido mantenida en el medio liquido mc, conteniendo
fenantreno a una concentracion idéntica a aquella usada para el cultivo de crecimiento.

Una segunda bacteria degradadora de fenantreno se aislé de un suelo luvisol
(0.8% de materia organica, 14% de arcilla) de Madrid. Para ello, se inocubaron 10 g de
suelo en 100 ml de medio de cultivo (mc;), con 0.1 g/ml de fenantreno, durante dos
semanas a 30°C en un agitador funcionando a 120 rpm. Después de dos transferencias,
el cultivo de crecimiento se sembré en placas con 0.3% (w/v) trypticase soy broth, 1.5%
de agar, y la solucion de sales inorganicas mc2. Se obtuvo un cultivo puro a partir de
una sola colonia después de la incubacién. La observacion al microscopio indico que se
trataba de cocos gram-positivo, no mdviles, y organizados en cortas cadenas. Se
obtuvieron resultados negativos con los tests de esporas, catalasa, y de oxidasa. La
bacteria se identificé como Clavibacter xyli S1, y es capaz de usar fenantreno y
naftaleno como una fuente de carbono y de energia por su crecimiento.

En los experimentos de mineralizacion y en algunos experimentos de adsorcién
se utiliz6 como medio de cultivo (mc1) una solucién catiénica (mc;) compuesta de 1.0
litro de agua conteniendo 900 mg de KH;PO,, 100 mg de K;HPO4, 100 mg de NH4NOs3,
100 mg de MgS0,4.7H,0, 100 mg de CaCl,.H,0, 10 mg de FeCls, y 2.0 ng de cada uno
de los siguientes compuestos: Na,Mo04H,0, Na,B40,.10H,0, ZnS0,.7H,0,
MnS0,4.H,O y CuSO4.5H;,0. La concentracién final de los cationes Na, Mg, Ca y Fe en
solucién, era respectivamente, 2.83 10®, 4.06 10, 7.75 10" y 6.16 10° M.

Para los experimentos de biodegradacion y transporte, las bacterias se cultivaron

en 500 ml de medio de sales minerales con el PAH correspondiente, a 30 °C sobre un
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agitador orbital a 180 rpm. Las células se recogieron al comienzo de la fase estacionaria.
Los cultivos se pasaron a través de un filtro de vidrio de 40 um de tamafio de poro, para
eliminar el resto de los cristales del PAH, y las células en el filtrado se lavaron dos
veces en 10 mM de solucién salina tampén fosfato (PBS) compuesta por 0.493 g de
NaCl, 0.029 g de KH,POy4, y 0.119 g de K,HPO, por litro(pH 7.2), y se resuspendieron
en el mismo tampon (en el caso de los experimentos de transporte y determinacién de
caracteristicas fisico-quimicas) o en medio de cultivo (experimentos de

biodegradacién).

V.- Caracterizacion de las bacterias.

La movilidad electroforética y el angulo de contacto en agua (0w) se
determinaron segun los metodos de van Loosdrecht et al. (207). Se utilizé un analizador
electroforético Doppler de dispersion de luz (Zeta-master; Malvern Instruments Ltd.,
Malvern, Worcestershire, United Kingdom) para medir la movilidad electroforetica. El
potencial zeta (), que puede utilizarse como estimacion indirecta de la carga de la
superficie celular, se ha calculado a partir de la movilidad electroforetica segin el
metodo de Helmholtz-Smoluchowski (93). Para determinar la hidrofobicidad de la
superficie celular, las células bacterianas se colectaron sobre filtros Micropore de 0.45
pum de tamafio de poro (Schleicher & Schuell, Dassel, Germany). Los filtros se
montaron sobre un dispositivo de vidrio y se secaron durante 2 h a temperatura
ambiente. La hidrofobicidad de la superficie celular ha cuantifico mediante la medida
del 4ngulo de contacto entre la capa celular y una gota de agua, usando un microscopio

equipado con un goniémetro (Kruss GmbH, Hamburg, Germany).

VI. Adsorcion.
V1.1.- Adsorcion de fenantreno a suelos.

La adsorcién de fenantreno a las particulas del suelo se determiné mediante el
método batch. Brevemente, 1 g de las muestras del suelo por duplicado, se introdujo en
tubos de vidrio de 10 ml con tapén de rosca, y se afiadié 10 ml de agua destilada. El
fenantreno marcado con *C y el no marcado se afiadieron para alcanzar un

concentracién final de 1pg/g de suelo, y las suspensiones del suelo se equilibraron
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durante una noche sobre un agitador orbital a 150 rpm. Después de la centrifugacion, el
fenantreno disuelto se determind en el sobrenadante mediante contador de centelleo

liquido. El color del sobrenadante no interfirié en las medidas.
V1.2.- Adsorcion de fenantreno a componentes modelo de suelos.

Las isotermas de adsorcién de fenantreno a la montmorillonita y a los diferentes
complejos fraccion humica-montmorillonita se realizaron usando el método batch.
Cuarenta microlitros de diclorometano, con casi 40000 dpm de fenantreno marcado y
suficiente fenantreno no marcado para lograr concentraciones final es entre 0.1 y 1
pug/ml, se evaporaron en el fondo de tubos de vidrio de 10 ml con tapones roscados.
Después, se afiadieron 5 ml de solucion de sales minerales mc;, y los tubos se cerraron
con tapones de rosca envueltos de teflon. Los tubos se mantuvieron en un agitador
orbital hasta la completa disolucién del fenantreno. Entonces se afiadio 100 mg del
sorbente completandose el volumen hasta 10 ml. Estas suspensiones se equilibraron
durante 8 h a 21 °C en un agitador funcionando a 150 rpm, y luego se centrifugaron a
8000 rpm. Para medir la concentracion acuosa de fenantreno en el equilibrio, 1 mi del
sobrenadante se mezclé con 5 ml de liquido de centelleo (Ready Safe, Beckman
Instrument, Fullerton, CA, USA), y la radioactividad se medié con un contador de
centelleo liquido (modelo LS5000TD, Beckman Instruments). La concentracién del
sorbato se calculd por diferencia. El coeficiente de distribucion, Kd, se calculd para
cada sorbente por regresion lineal de las isotermas de adsorcion, dado que resultaron
altamente lineales. El coeficiente de distribucién normalizado para el carbono, K, se
calculo para los complejos arcillo-acido humico y arcillo-acido fulvico mediante

division de la Kq por el valor f,. correspondiente.
V1.3.- Adsorcion de HPAs a componentes modelo de suelos en presencia de hierro.

En estas experiencias se hizo un estudio detallado de la influencia del hierro en
solucidn sobre la adsorciéon de HPAs a arcillas y complejos. En este caso, la separacion-
deteccidn y cuantificacion de los HPAs se realiz6 en un sistema HPLC equipado con un
modulo de separaciones Waters 2690, un detector de fluorescencia Waters 474, y una
columna NOVA-PAK C-18 de 3.9 x 150 mm. La fase mévil fué Acetonitrilo-agua

60:40 a un flujo de 1 ml/min. Las longitudes de ondas de la emisién / excitacién fueron
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374/248 nm para fenantreno y 400/270 nm para pireno. La concentracion de hierro en
solucién se midi6 en suspensiones equilibradas, después de la eliminacién del material
s6lido por centrifugacién a 12,000 x g durante 10 min, mediante un espectrémetro de
plasma acoplado inductivamente (ICP-AES, Iris advantage, mod. Thermo Jarrel Ash).
Se realizaron tres diferentes series de experimentos con fenantreno: las
isotermas de adsorcidn, las isotermas de adsorcion extendidas por saturacién sucesiva, y
la determinacién del coeficiente de distribucién. Algunas de estas tltimas se realizaron

también con pireno.
VL1.3.1.- Isotermas de adsorcion.

Las isotermas de adsorcion de fenantreno y de pireno sobre Ca-SWy y Fe-SWy
se obtuvieron en experimentos batch equilibrando 100 mg del sorbente en tubos de
centrifuga de 14.5 ml,v los cuales se llenaron completamente con distintas soluciones del
HPA. Estas isotermas se realizaron en agua deionizada y, en el caso de Ca-SWy, en
presencia de hierro®* en solucién (a partir de ahora este sistema sera llamado Ca-
SWy(Fe’)) a la concentracién de 2.64 mM. Las concentraciones iniciales fueron entre
0.1 y 1.26 pg/ml, 0.097 y 1.215 pg/ml y 0.1 y 1.28 pg/ml, respectivamente, para Ca-
SWy(Fe*"); Fe-SWy y Ca-SWy, con fenantreno, y entre 0.02 y 0.13 ug/ml para Ca-
SWy(F e3+) y Fe-SWy con pireno. Todas estas concentraciones se encuentran por debajo
del limite de solubilidad en agua de los dos compuestos. Los tubos se cerraron con papel
de aluminio y se equilibraron durante 12 h con una agitacién circular constante.
Después de la centrifugacion, la concentracion en equilibrio en la fase acuosa , Cw, se
medi6 por HPLC. La concentracion en la fase so6lida, Cs, se calculd por diferencia entre
la concentracién inicial y después del equilibrio en la fase acuosa. Se utilizaron al
mismo tiempo soluciones control de PAH sin sorbentes para corregir las pérdidas por

volatilizacidn o adsorcion a las paredes del tubo.
VL.3.2.- Isotermas de adsorcion extendidas y difraccion de rayos-X
Debido a la baja solubilidad del PAH y con el objetivo de obtener smectitas con

una gran cantidad del PAH adsorbido, las isotermas se extendieron mediante el método

de saturacién sucesiva (19). Estas saturaciones sucesivas se realizaron con Ca-SWy en
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presencia de hierro a 2.64 mM y con Fe-SWy en agua, respectivamente, las
concentraciones de 7.85 y 3.6 umol/g de fenantreno, o 0.27 y 0.31 pmol/g del pireno.
Se utilizaron como controles blancos con arcilla y solucién sin PAH. Los espacios
basales de todas estas muestras se midieron por difraccién de rayos-X (SIEMENS
D5000, CuKo radiacién) sobre muestras orientadas, preparadas por secado de las

suspensiones de agua al 2 % sobre placas s6lidas de vidrio.

V1.3.3.- Coeficientes de distribucion

Para comparar.la influencia del medio de cultivo sobre el proceso de adsorcion,
se realizaron medidas de adsorcién individual para calcular los coeficientes de
distribucién para Ca-SWy y los complejos (Ca-SWy)-AHs2a y (Ca-SWy)-AHs3a. Los
experimentos se realizaron con 100 mg de los sorbentes Ca-SWy, (Ca-SWy)-AHs3a
suspendidos en una solucién de 14.5 ml de fenantreno a una concentraciéon de 0.94
pg/ml, y a los que se habia afiadido 42 pul de una solucion de CaCl, a la concentracién
de 68 mg/ml. Otras experiencias utilizaron una soluciéon de fenantreno a una
concentracion de 1.1 pg/ml, a la que se habia afiadido 1 ml del FeCl;(6H,0) a una
concentracion 10 mg/ml. Estas dos soluciones seran abreviadas respectivamente como
“CaCl,”" y “'FeCly"". Los iones afiadidos tenian una concentracion final de 2.64 mM de
Fe** y 1.84 mM de Ca en la solucién de adsorcién. Como control, se mezclé Ca-SWy
con una solucién de fenantreno disuelto a una concentracién 1.28 pg/ml. Se realizaron
los mismos experimentos que los descritos arriba, pero con la solucién de medio de
cultivo como solvente para los dos tratamientos, incluyendo el primer control. El

complejo (Ca-SWy)-AHs3a se utilizé solamente con el tratamiento control.
VILI. Desorcion.
VIL1.- Experimentos en batch con “C.

La desorcién de fenantreno se realizé mediante las extracciones secuenciales con
agua del compuesto adsorbido. Para este objetivo, se equilibraron suspensiones con 100
mg de sorbente de la misma forma que en los experimentos de las isotermas. Después
de centrifugar, se reemplazé la fase acuosa, se resuspendid el pellet con nueva solucién,

y los tubos se incubarén durante 24 h. La extraccién se repetié cinco veces. La
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concentracion de fenantreno se medié en cada sobrenadante mediante el centelleo
liquido. La fraccién resistente a la desorcién calculd por diferencia entre la cantidad
inicialmente adsorbida y la cantidad total extraida bajo estas condiciones. Las pérdidas
debidas a volatilizacién o a adsorcién a las paredes de los tubos se controlaron en tubos
sin sorbentes. Se recupero una media de 90 % de la radioactividad inicial después de 24
h de agitacién bajo las mismas condiciones que en los experimentos de adsorcion-
desorcién. Los resultados de adsorcion se corrigieron para las pérdidas medidas en los

tubos control.
VIL2.- Experimentos en columnas con *C.

El estudio del transporte de fenantreno a través de columnas de suelo se realizé
en un sistéma de flujo continuo, para estimar la desorcién del compuesto. Antes de
comenzar los experimentos en columnas, se indujo la adsorcién, en sistema estanco, de
la misma cantidad de fenantreno, 2.94 pg/100 mg de substrato, a los sorbentes siguintes:
Ca-SWy, (Ca-SWy)-AHsl, (Ca-SWy)-AHs2 y (Ca-SWy)-AHs3. En un segundo grupo
de sorbentes constituido por la arena y el complejo (Ca-SWy)-AH1’, la concentracion
comun que se adsorbié fue 1.232 pg/ 100 mg. Hay que notar que (Ca-SWy)-AHsl y
(Ca-SWy)-AHs1’ son en realidad el mismo sorbente, pero que se han denominado de
forma distinta para diferenciarlos en uno y otro grupo de experiencias.

Estas dos distintas concentraciones adsorbidas se obtuvieron mediante el calculo
para cada sorbente de la fracciéon de compuesto en la fase acuosa en el equilibrio, fw,
que viene determinada por :

fo = 1/1 + Ky

siendo rsw la proporcién solido:agua y la Kd el coeficiente de distribucion
(Schwarzenback et al.). Segun esta formula, modulando la concentraciéon acuosa inicial
de fenantreno, se puede tener la misma Cs (2.94 pg /100ml) utilizando sorbentes
distintos (de Kd conocida). La arcilla y de la arena se eligieron como referencia por su
baja capacidad de la adsorcién de fenantreno, en comparacién con los complejos. El
método experimental de adsorcion ya ha sido descrito anteriormente. También se utilizé
en estos experimentos un NAPL, en concreto 0.1 ml de HMN, para disolver la misma

cantidad de fenantreno (2.94 pg/ 0.1 ml).
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Para la preparacién de las columnas, 14 g de suelo de la estacién experimental,
tamizado y autoclavado, se introdujo en columnas cilindricas de vidrio, con lana de
vidrio (Panreac) en la zona inferior. Posteriormente, se afiadié los 14 g de de suelo.
Después se afiadio 100 mg de los distintos sorbentes con el fenantreno adsorbido. Estos
sorbentes se habian puesto en la parte subyacente a la parte superior para evitar las
perdidas de fenantreno por volatilizacion. La columna se cerrd en su parte superior
también con la lana de vidrio, y se coloco en el centro de un matraz de vidrio de 250 ml
conteniendo 6 ml de hexano. El agua destilada estéril se bombed mediante una bomba
peristaltica, aplicando un flujo de 10 ml/h. A intervalos regulares, el agua recogida en el
fondo de los matraces se recupera a través de una canula conectada a una jeringa de 10
ml. Las muestras se mezclaron con 4 ml de hexano en tubos de vidrio pyrex de 40 ml, y
1 ml del hexano obténido se mezcld con 5 ml de liquido de centelleo, mediendo la
radioactividad como estd descrito arriba. Las columnas usadas como control tenian la
misma cantidad de fenantreno (2.94 ng/100mg de sorbente), pero afiadido en el suelo en

forma disuelta.

VIL.3.- Experimentos en batch con HPLC (efecto del hierro).

La desorcién del PAH se realizé por extracciones secuenciales en agua del
compuesto adsorbido a 100 mg de Ca-SWy tratada mediante algunos tratamientos ya
descritos en los estudios de adsorcién. Una vez alcanzado el equilibrio, y después de
centrifugacidn, la fase acuosa se reemplazé con agua deionizada nueva. Los tubos se
mantuvieron en agitacion circular durante 24 h. La extraccién se repetié cuatro veces.

La concentracion del HPA se medid en cada sobrenadante mediante HPLC.

VIII. Biodegradacion.

VIIIL.1. Experiencias de mineralizacion en suelos previamente no contaminados de

diferente composicion.

Para medir la mineralizacién de fenantreno, duplicados de muestras de 25 g del

suelo se introdujeron en matraces Erlenmeyer de 250-ml, y se afiadi6 el agua destilada
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para alcanzar un nivel de humedad de aproximadamente de el 70 % de la capacidad de
campo de los suelos. Los suelos se esterilizaron mediante autoclave. Se afiadi6
aproximadamente 80000 dpm de fenantreno marcado [9-*C] y suficiente compuesto no
marcado para tener una concentracion final de 1 mg/kg de suelo. El substrato se afiadi6
en una solucién de diclorometano, que se dejo evaporar. Se cerraron con un tapén
envuelto en cinta de teflon para impedir que las muestras se sequen durante el muestreo,
y se mantuvieron a temperatura ambiente. Se medio la produccién de C0, mediendo
la reactividad que aparecia en una trampa de sosa (155), que consistia en un vial de 5 ml
suspendido del tapén con 1 ml de NaOH 0.5 M. Periddicamente, la solucién se retird de
la trampa y se reemplazé con sosa nueva. La soluciéon de NaOH se mezcld con 5 ml de
liquido de centelleo, y la mezcla se mantuvo en obscuridad durante 8 h para la
disipacion de la quimioluminiscencia. La radioactividad se medi6é mediante contador de
centelleo liquido modelo Beckman LSS000TD. Los resultados se dan como medias de
las medidas por duplicado. Se utiliz6 un F-test para analizar estadisticamente las

diferencias entre las medias a p=0.05.

VIII.2. Experiencias de mineralizacion en suelos con NAPLs.

Los experimeritos de mineralizacion se realizaron en matraces Erlenmeyer de
250 ml con 50 g de suelo de la estacion experimental de Coria del Rio, tamizado a un
tamafio inferior a 2 mm. Los matraces con el suelo se autoclavaron y se secaron. A los
50 g de suelo se afiadieron 0.5, 1.5, 2.5 6 3 ml del NAPL, conteniendo 50000 dpm de
fenantreno marcado y 50 pg de fenantreno no marcado, homogeneizando las muestras
ligeramente con una barra de vidrio. Los NAPLs conteniendo el fenantreno marcado y
el no marcado se habian preparado previamente dejando evaporar el diclorometano de
las soluciones stock respectivas en un mismo vial de 20 ml. Una vez el diclorometano se
habia evaporado, se afiadio el volumen deseado de NAPL, dejando reposar la solucién
durante al menos 1.5 h.

En los casos donde se estudi6 el efecto de la presencia de la bacteria degradadora
de hexadecano, se afiadi6 el indculo al suelo en el mismo punto que se afiadié el NAPL,
dejando el conjunto reaccionar durante 2 h, y posteriormente se afiadié 5 ml de medio
de sales inorganicas mc;, para alcanzar un nivel de humedad de aproximadamente 70 %
de la capacidad de campo. Esta solucion contenia, segin el caso estudiado, distintas
cantidades del tensioactivo estudiado para lograr las concentraciones deseadas: 0, 40, 80

100 o 160 mg/kg para el caso del Triton X-100 y 0, 16, 80 y 160 mg/kg para el caso del
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Tween 80. Los suelos se inocularon con 5x10” y 7x10’ células/ml de la bacteria
Clavibater xyli en los experimentos realizados con fenantreno y naftaleno,
respectivamente.

Los experimentos realizados en suspensiones de suelos se realizaron con la
misma cantidad de suelo y 50 ml del medio salino mc;. Las suspensiones, se
mantuvieron en un agitador orbital a 100 rpm para favorecer el buen reparto del

substrato. La cinética de mineralizacion se siguié como se ha descrito anteriormente.

VIIL2.1. Efecto del estado fisiologico de Clavibacter xyli sobre su capacidad de

degradacion de fenantreno y de naftaleno en presencia de tensioactivos

La bacteria Clavibacter xyli se cultivé en medio mc; en presencia de fenantreno o de
naftaleno. Después de preparar los inoculos como se ha descrito anteriormente
(filtracién, lavados del pellet bacteriano y la resuspension de este ultimo) se realizé un
experimento cruzado inoculando las muestras que contenian fenantreno como substrato,
con una suspension de bacterias cultivada con naftaleno, a una concentacién de 6x10’
células/ml. Las suspensiones contenian las mismas concentraciones de tensio activo
(Triton X-100 o Tween 80) que en el apartado anterior. De forma inversa, también se
estudio la mineralizacion de naftaleno por bacterias preacondicionadas con fenantreno.
La densidad del inéculo fué en este caso de 7x6 107 células/ml, y los tensioactivos

utilizados (y sus concentraciones) fueron los mismos. Los volumenes de DBP estudiado

fueron 0.5, 1.5 y 3 ml.

VIIL3. Experiencias de mineralizacion en suelos contaminados

El estudio de los suelos contaminados se realizé preparando en condiciones
estériles dos series de matraces de 250 ml de vidrio con 14 g de suelo. En una primera
serie de matraces se estudié la capacidad de degradacion de las bacterias autéctonas,
afiadiendo 60000 dpm del compuesto marcado y suficiente compuesto no marcado para
alcanzar una concentracién de 1 mg/kg, ambos disueltos en diclorometano. En la
segunda serie de matraces se estudié el efecto combinado de bacterias exdgenas
Sphingomonas sp. LH128 y Mycobacterium sp. LB 208 y LB501T sobre la degradacién
de fenantreno, de pireno y de antraceno, respectivamente y el efecto de la

concentracion de tensioactivo en 14 g de suelo S1. Las cantidades de los compuestos
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marcados y no marcados fueron las mismas que aquellas usadas en los matraces de la
primera serie. Una vez evaporado el diclorometano que contenia los substratos se
mezcl6 el conjunto para homogeneizar la muestra, y posteriormente se afiadieron los
tensioactivos Triton X-100 (100, 200, 300 o 500 mg/kg) o Tween 80 (5, 20, 160 o 300
mg/kg) al suelo contaminado S1. Los suelos se inocularon con 8x10, 1.1x10% 0 3x108
células/g de Sphingomonas sp. LH128, Mycobacterium sp. LB208 y LB501T, segln se
siguera en el experimento la mineralizacién de fenantreno, pireno o antraceno,
respectivamente. Tras homogeneizar las muestras con una barra de vidrio, se cerraron
los matraces con los tapones con la trampa de sosa. La mineralizacién se medi6 comio se

ha mencionado anteriormente.

VIIL.4. Experiencias de mineralizacién con componentes modelo de suelo.

Para medir la mineralizaciéon de HPAs en las suspensiones con sorbentes, se dejo
evaporar 80 pl de diclorometano, con aproximadamente 50.000 dpm del compuesto
marcado y suficiente del no marcado para lograr la concentracion final deseada, en el
fondo de matraces Erlenmeyer de 250 ml. Después se afiadieron 50 mililitros de una
suspension de sorbente en una solucién de sales inorganicas mcl. La cantidad de
sorbente en la suspension se modificé en las distintas suspensiones con el objetivo de
producir diferentes prdporciones solucion:sorbente. Los controles sin sorbentes tenian la
misma concentracion inicial de fenantreno. Los matraces se cerraron con tapones
envueltos con Teflon y se mantuvieron a 25 °C durante 1 h sobre un agitador orbital,
funcionando a 80 rpm, para alcanzar el equilibrio. Luego, se afiadié 1 ml de una
suspensién de bacterias preacondicionadas al HPA (a una densidad final de
aproximadamente 2x10® celulas/ml), y los matraces se incubaron a 25 °C sobre un
agitador orbital (80 rpm). La cantidad de substrato en el sistema era lo bastante baja
como para descartar un crecimiento significativo a la densidad bacteriana utilizada. La
producpién de '*CO, se medié como la redioactividad aparecida en una trampa de sosa.
La radioactividad se midi6 con un contador de centelleo liquido.

Con el objetivo de calcular las tasas de mineralizacion, se adopté un modelo de

desorcidon-degradacién (80) a los datos de mineralizacién de cada curva duplicada:

P = vyt + ((vi+vo)(I-e")/k 1)
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En esta ecuacién, P es el porcentaje de la radioactividad inicial convertido a 14C02 en
funcidn del tiempo, #; v; representa la tasa inicial de produccién de “co, (porcentaje/h);
v es la tasa de produccién de '*CO, resultante de la desorcién lenta de fenantreno
adsorbido (porcentaje/h); y & es la constante de la tasa (1/h). La tasa inicial de substrato
mineralizado (ng/ml/L) se calcul6 a partir de la tasa inicial estimada de produccién de
C0,, v;, normalizando para la concentracion inicial de fenantreno (ng/ml). El valor
vi/k (%) da la amplitud de mineralizacién después la fase inicial de mineralizacién
exponencial. Las comparaciones estadisticas se han realizado con un testt ap = 0.05 y
0.10.

Se utilizé inicialmente un segundo modelo a efectos comparativos:
P = Puu(l-€") 2)

Los parametros P, (amplitud de mineralizacién) y k (la constante de la tasa de
primer orden) se estimaron mediante andlisis de regresién no lineal.

La biodegradacion de HPAs resistentes a la desorcién se determiné después de
haber inducido la desorcion de la mayor parte de la fraccidn 14bil adsorbida. Para este
objetivo, el procedimiento descrito anteriormente (para obtener la fraccién resistente a
la desorcidn) se repitié con 50 o 500 mg de arcilla o complejos arcillo-4cido fiilvico y
arcillo-dcido humico. Después de las tltimas centrifugaciones, el pellet se resuspendié
en los mismos tubos con 3.6 ml de una suspensién bacteriana de Clavibacter xyli S1
conteniendo 8.33x10° células/ml. Alternativamente, se realizé por separado la
extraccion quimica de la fraccidn resistente a la desorcién en una serie de tubos,
mediante extracciones secuenciales de los pellets con 8 ml de n-butanol, seguido de 8
ml de diclorometano, bajo agitacién continua durante 24 h.

Los tubos para. los ensayos de mineralizacién se cerraron con tapones envueltos
de cinta de teflon y se mantuvieron de pie a 25 °C en un agitador funcionando a 180
rpm. Se introdujo una pequefia barra de cristal para garantizar la agitacién. La
mineralizacién del HPA se determiné como la reactividad que aparecia en una trampa
de sosa suspendida desde el tapén. Los controles conteniendo fenantreno disuelto en la
fase acuosa tenian las mismas cantidades de HPA presente en los tubos con sorbentes en
forma de fraccién resistente a la desorcién. Debido a la alta linealidad de la forma de las

curvas que representaban el porcentaje de mineralizacién respecto al tiempo en los
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replicados conteniendo el sorbente, las tasas iniciales de mineralizacién se calcularon

por regresion lineal a partir de los puntos de cada curva que daban la tasa maxima.
VIIL.S. Ensayos con envejecimiento.

Para estos ensayos, las soluciones de fenantreno marcado se prepararon
afiadiendo 60.000 dpm a tubos estériles de 14.5 ml, y afiadiendo 6 ml de una disolucién
en agua destilada de fenantreno no marcado a una concentracién de 1 pg/ml. Los tubos
se agitaron a 180 rpm durante 2h, y se complet6 el volumen de liquido hasta 14.5 ml. Se
tomo6 0.5 ml para confirmar el proceso de disolucion, midiendo con el contador de
centelleo liquido. En una segunda serie de tubos estériles, se afiadieron 100 mg de
arcilla o del complejo (Ca-SWy)-AHs5. A estos tubos se afiadié las soluciones de
fenantreno preparadas en la primera serie de tubos, y luego se mantuvo las suspensiones
en agitacién durante 24h. Las suspensiones equilibradas se centrifugaron, y el pellet se
transfirié a matraces de vidrio de 250 ml conteniendo 50 g de suelo estéril. En los
matraces control se afiadié 50 pg de fenantreno no marcado y 50.000 dpm de fenantreno
marcado disueltos en diclorometano que se dejé evaporar. Los suelos se
homogeneizaron con una barra de vidrio, y se afiadieron afiadido 5 ml de medio mcl
para alcanzar un humedad de 70 % de la capacidad de campo en todos los matraces.
Tras cerrarlos con los tapones que llevan la trampa de sosa los matraces se conservaron
a temperatura ambiente. Cuatro meses mas tarde se repetié el mismo trabajo preparando
las mismas muestras en las mismas condiciones.Una vez preparadas todas las muestras,
se inocularon todos los matraces ( las muestras envejecidas y las muestras recientemente
preparadas) con 8x10” células/g de Clavibacter xyli. La mineralizacién se siguié como

se ha mencionado anteriormente.
IX. Transporte bacteriano.

Los experimentos de transporte se realizaron a 25 °C en columnas de percolacion
segun el método de Rijnaarts et al. (86). Los materiales que se utilizaron (suelo, arena o
agregados de arcilla in;novilizados sobre bolas de cristal) se empaquetaron en presencia
de tampdn fosfato en columnas de vidrio de 4.1 cm de altura y 1 cm de didmetro

interno. La cantidad de material empaquetado presente en cada columna fué del orden
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de 3.5 g. La omisién de los nutrientes en las suspensiones impidi6 la proliferaciéon
bacteriana durante los experimentos. Para simular las condiciones de los suelos
contaminados, los materiales se contaminaron artificialmente, antes de su introduccién
en las columnas, con el HPA usado para cultivar las estirpes. E1 HPA se introdujo como
una solucién de diclorometano, el cual se dejé evaporar, dando una concentracién final
de 2.8 mg/g de suelo seco. Esta concentracion es relativamente baja, y tipica de los
suelos contaminados por HPAs (39, 40), y ademdis no afectd transporte bacteriano,
como se determind en los experimentos control sin PAH.

Las columnas conectaron a una bomba peristaltica, y las suspensiones de
bacterias cultivadas en presencia del PAH (DO280= 0.7) se bombearon a través de las
columnas a tasas de flujo constante. Se utilizaron flujos de lecho vacio idénticos, lo que
condujo a diferentes flujos hidraulicos en funcién de la porosidad del medio. Estos
ultimos fueron 0.947 cm/min para el suelo, el cual tenia una porosidad (estimada
gravimétricamente) de 0.22, correspondiendo a un volumen de poro (VP) de 0.71 mly a
un tiempo de resistencia hidraulica (tg) de 4.33 min, 0.727 cm/ min para la arena
(porosidad, 0.26; PV, 0.84 ml; tR, 5.64 min), y 0.526 cm/min para los agregados de
arcilla (porosidad, 0.37; VP, 1.20 ml; tr, 7.79 min), 0.508 cm/min para los agregados
arcilla-AH1 (porosidad, 0.41; VP, 1.32; tz, 8.07 min) y 0.540 cm/min para los
agregados arcilla-AH2 (porosidad, 0.38; VP, 1.21ml; t, 7.59 min). El transporte de las
bacterias a través de las columnas se siguié fotométricamente de forma periddica. La
eficiencia de la eliminacion de las bacterias se expresé como la densidad optica (DO) a
una longitud de onda de 280 nm en los efluentes de la columna (C) dividido por la del
influente (Co). La observacién al microscopio confirmé la ausencia de particulas de
arcilla en los efluentes. Los experimentos control indicaron una adsorcién despreciable
de todas las bacterias a las bolas de cristal cubiertas s6lo con el PVA (at< 0.04; para
definicién ver abajo) y, asimismo, que tampoco el HPA tenia efecto alguno sobre el
transporte bacteriano. Todos los resultados estan dados como medias de las medidas por
duplicado. Las diferencias maximas entre columnas individuales fué menos que 5 %.
Los experimentos de transporte con el tensioactivo no ionico Triton X-100 se realizaron
con suspensiones bacterianas en solucién de PBS que contenian la concentracién de
tensioactivo deseada. Las soluciones de tensioactivos se preparon inmediatamente antes
de los experimentos. Ni el suelo ni los materiales del suelo se trataron con el

tensioactivo antes del bombeo de las suspensiones bacterianas a través de las columnas.
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La filtracién se cuantificé para todas las combinaciones de bacterias y materiales
empaquetados. La eficiencia de adhesion oy se define generalmente como la relacién
entre la tasa de adhesion 1 contra la tasa del transporte bacteriano hacia las superficies

del material empaquetado Tgans

ot = 1/ Nirans

Su calculo, por tanto, depende del conocimiento de la tasa de transporte. Para las
columnas empaquetadas con esferas de tamafio uniforme, se ha propuesto un método de
calculo del Muans que toma en cuenta la contribucién de la conveccidon, difusion,
atraccion de van der Waals, y la sedimentacidon, demonstrandose su utilidad (134). Para
poder comparar los resultados obtenidos con las bacterias individuales y los materiales
empaquetados en nuestros experimentos, hemos utilizado esta ecuacién para calcular la
eficiencia de adhesion at, aunque los materiales utilizados estan muy lejos de ser
esferas ideales. Para los calculos, hemos supuesto que las esferas son de tamafio
idéntico (275 pm de radio) en sus empaquetamiento, y que el radio bacteriano efectivo
es R= 0.5 (wl)’, donde w y 1 representan el ancho y la longitud de las bacterias,
respectivamente. 1, se calculé a partir de los valores de C/Cy obtenidos en los
experimentos de transporte seglin Jucker et al.(104). Para una explicacién detallada del
método de calculo usado, hay que acudir al trabajo de Martin et al. (135) y la ecuacion
de filtracion de Rajagopalan and Tien (168). Debido al aumento de las probabilidades
de contacto con las superficies irregulares de las particulas empaquetadas usadas en este
estudio, los valores de at pueden exceder 1 y deben ser considerados como eficiencias
de adhesion relativas. En algunos experimentos, principalmente con el suelo y la arcilla
aislada, los valores de at no alcanzaron un valor constante, sino que bajaron de una
manera lineal, en general después de 2 o 4 volimenes de poro. Por esta razén, y para
tener en cuenta la dinamica de bloqueo del filtro, se calcularon dos valores
representativos de ot: Uno primero inicial, calculado en el punto del cambio de la
pendiente en las curvas de C/CO frente a VP (correspondiendo al final del frente

bacteriano) y uno segundo final, correspondiendo al final del periodo experimental.
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RESULTADOS
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IL- EFECTO DE LOS COMPONENTES DEL SUELO SOBRE LA
BIODISPONIBILIDAD DE FENANTRENO

L1.- Efecto de la materia organica y la fraccion arcillosa de los suelos.

L.1.1.- Mineralizacién de fenantreno por la flora microbiana autéctona.

En todos los casos, las poblaciones microbianas presentes en los cinco tipos de
suelo bajo estudio mineralizaron fenantreno hasta CO, (Fig. 1.1.1). No obstante, las
cinéticas de transformacion fueron diferentes, de acuerdo con el contenido en materia
organica y en arcilla en los suelos. La Figl.l.1a compara la mineralizacién de
fenantreno (1 mg/Kg suelo) en tres suelos con distintos contenidos de materia organica

(suelos n° 1 a 3 de la tabla I.1.1). En estos suelos las tasas maximas de mineralizacion

Tabla 1.1.1: Efecto del contenido de la arcilla y de la materia orgénica del suelo sobre la mineralizacién

de fenantreno (1mg/kg) en suelos de diferente composicion.

Ne Tipo suelo Localidad pH MO (%) | Arcilla Particion del fenantreno | Mineralizacion®
(%) en agua (ng/ml)*
Tasa Amplitud®

mg/kg/dia %
1 Luviosol Madrid 74 0.8 14.0 19.1A 34A 190 A
2 Cambisol Madrid 54 17.0 5.6 15B 21B 114B
3 Cambisol Guadalajara | 7.5 36.9 12.0 1.0B 1.1C 5.1C
4 Cambisol Guadalajara | 6.4 155 134 28C 04C 36D
5 Rendoll Segovia 7.6 12.5 224 27C 02C 13E

a: Los valores en una columna seguidos por la misma letra capital no son significamente diferente
(p=0.05).

b: Porcentaje de substrato mineralizado después de 120 dias.

ocurrieron después de una fase de aclimatacién de varias semanas. Las tasas y las
amplitudes de mineralizacién fueron estadisticamente mas bajas en los suelos con un
mayor contenido en materia organica. En los tres suelos con un similar contenido en
materia orgénica, pero con diferentes contenidos en arcilla, la cinética de mineralizacién

también fue diferente (Fig. I.1.1b). En el suelo con bajo contenido en arcilla, la curva de
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Fig. 1.1.4: Mineralizacién de fenantreno en suelos,
inicialmente adsorbido a arcilla o a complejos
arcillo-hitmicos (a) y a complejos arcillo-hamicos
y falvicos con fracciones hamicas de un mismo
suelo Xerochrept (b). o
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mineralizacién adquirié un aspecto tipico en forma de S, incluyendo una fase de
aclimatacion de varias semanas. En cambio, la curva de mineralizacién en los suelos
ricos en arcilla fue lineal, con tasas y amplitudes estadisticamente menores que el suelo

pobre en arcilla
1.1.2.- Mineralizacion de fenantreno en suelos inoculados

Para investigar en mayor profundidad el efecto de la materia orgénica y de la
arcilla sobre la mineralizacion de fenantreno en los distintos tipos de suelo, se estimo la
biodegradabilidad de fenantreno en los mismos suelos, pero inoculados con
Pseudomonas fluorescens, una bacteria degradadora de fenantreno, a una densidad de
inéculo de 3.5 x 10° células/ g.

En estas condiciones, la mineralizacion de fenantreno comenzé sin fase de
aclimatacidn, tanto en medio liquido sin agitacién (con fenantreno como unica fuente de
carbono) como en los suelos (Fig. 1.1.2). La tasa de mineralizacion en los suelos fué
mas baja que en medio liquido. La diferente biodegradabilidad entre los tres tipos de
suelos fue similar a la de los ensayos con las poblaciones autoctonas de esos suelos, es
decir, se observaron mayores tasas y amplitudes de mineralizaciéon a un menor
contenido en materia organica. En este experimento, la larga fase de aclimatacién
observada en los suelos no inoculados desaparecié tras la adicién de una cantidad

suficiente de microorganismos degradadores.

I.1.3.- Capacidad de adsorcion de fenantreno por los suelos.

Para estimar si la diferernte biodegradabilidad observada en estos experimentos
podria ser atribuida a la adsorcién a las particulas del suelo se determind la
concentracion acuosa de fenantreno en suspensiones de los distintos suelos, equilibradas
con una solucién del compuesto a una concentraciéon conocida. Los resultados estan
incluidos en la tabla I.1.1, donde se comparan ademas las tasas maximas y la amplitud
de mineralizacién, determinadas en los ensayos con los microorganismos autéctonos. Se
observd que la concentracion de fenantreno en solucion disminuia con el contenido en
MO del suelo. En cambio, el contenido en arcilla parecia no tener influencia. Las
diferencias en la mineralizacion de fenantreno entre los suelos 2, 4 y 5 (con similar

contenido en MO pero con distintas cantidades de arcilla) no pueden ser explicadas
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solamente a base a la adsorcidn, teniendo en cuenta las concentraciones similares de
fenantreno en solucién encontradas en los-experimentos de adsorcién (Tabla 1.1.1). Por
otra parte, la arcilla no parece ser el unico factor que reduce la mineralizacion en estos
suelos, dada la activa biodegradacion observada en el suelo n° 1, con un contenido en
arcilla parecido al del suelo n® 4. Los datos sugieren que una cierta cantidad de MO es

necesaria en el suelo para la observacion de este efecto.

L.1.3.- Capacidad de adsorcién de fenantreno por los suelos.

Para estimar si la diferente biodegradabilidad observada en estos experimentos
podria ser atribuida a la adsorciéon a las particulas del suelo se determiné la
concentracion acuosa de fenantreno en suspensiones de los distintos suelos, equilibradas
con una solucién del compuesto a una concentracién conocida. Los resultados estan
incluidos en la tabla I.1.1, donde se comparan ademés las tasas méximas y la amplitud
de mineralizacion, determinadas en los ensayos con los microorganismos autoctonos. Se
observ6 que la concentracion de fenantreno en solucién disminuia con el contenido en
MO del suelo. En cambio, el contenido en arcilla parecia no tener influencia. Las
diferencias en la mineralizacion de fenantreno entre los suelos 2, 4 y 5 (con similar
contenido en MO pero con distintas cantidades de arcilla) no pueden ser explicadas
solamente a base a la adsorcidn, teniendo en cuenta las concentraciones similares de
fenantreno en solucion encontradas en los experimentos de adsorcién (Tabla 1.1.1). Por
otra parte, la arcilla no parece ser el unico factor que reduce la mineralizacion en estos
suelos, dada la activa biodegradacion observada en el suelo n° 1, con un contenido en
arcilla parecido al del suelo n° 4. Los datos sugieren que una cierta cantidad de MO es

necesaria en el suelo para la observacion de este efecto.

I.1.4.- Mineralizacién en suelo de fenantreno inicialmente adsorbido a particulas

modelo.

Para establecer inicialmente unas condiciones mas controladas de adsorcién, el
fenantreno se afiadi6, en otros experimentos, a un suelo de baja cantidad en MO (0.76
%, suelo n°l), no ‘en una solucién de diclorometano, sino ya adsorbido a particulas de
arcilla o complejos arcillo-himicos. Los complejos se habian preparado previamente

adsorbiendo las fracciones humicas disueltas sobre las arcillas. Estos componentes,
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conteniendo el substrato adsorbido, se homogeneizaron con el suelo, y después se
afiadi6 el inoculo de P. fluorescens. En estas condiciones, la bacteria mineraliz6
rapidamente el fenantreno adsorbido, pero con diferencias segliin la naturaleza del
sorbente (Fig. I.1.4a). El fenantreno adsorbido a la arcilla era mas biodisponible y por
tanto fue mas ficilmente degradado que aquél adsorbido al complejo arcillo-hiimico,
(Ca-Swy)-AH. Mas del 40% del carbono inicial se convirtié a CO; cuando el substrato
se introdujo adsorbido a la arcilla sola, mientras que s6lo el 26% del substrato se
mineralizé cuando estaba inicialmente adsorbido al complejo arcillo-htimico. Estos
resultados sugieren que la interaccion entre el fenantreno y las particulas afiadidas es
mas fuerte cuando éstas contienen el acido himico.

La naturaleza de la fraccion hiimica presente en los complejos también afect6 a
la transformacion. La figura 1.1.4b compara la biodegradacion de fenantreno adsorbido
a complejos conteniendo arcilla y acido humico extraido de un suelo Typic Xerochrept,
frente a la biodegradacion del compuesto adsorbido a otros complejos que contenian
arcilla y acido fulvico extraido del mismo suelo. El fenantreno adsorbido al complejo
arcillo-fulvico fue degradado mas facilmente que aquel adsorbido al complejo arcillo-

humico.
I.2.-Efecto de los liquidos en fase no acuosa (NAPLSs).
-"1.2.1.- Efecto de un NAPL sobre l1a movilidad de fenantreno en suelos

La presencia de un NAPL en un suelo representa también a priori un factor
negativo para la biodegradacion de compuestos hidr6fobos, dado que esta fase orgénica
tiende a secuestrar el compuesto de la fase acuosa por procesos de reparto. Para
confirmar esto, se realizo un experimento de percolacién en columnas de suelo con bajo
contenido en MO, en el que el fenantreno se afiadié en solucién acuosa o disuelto
inicialmente en heptametilnonano (HMN), un NAPL puro modelo. La concentracion
inicial del compuesto era en ambos casos de Oél ug/g suelo. La evolucidn de la
concentracién del compuesto en el efluente de las columnas mostré claramente el
retardo que la presencia del NAPL originaba sobre la liberacion del compuesto (Fig.
I.2.1). Los porcentajes finales liberados, después de mas de 30 dias de experimentacién,
fueron 79.1x£12.869 y 2.8+0.707 % en las columnas control y en las columnas con

HMN, respectivamente.
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Al representar los NAPLs un factor limitante de la biodisponibilidad en suelos,
de forma analoga a la materia organica y la fraccién arcillosa, se realizaron una serie
experimentos con suelos, descritos a continuacién, encaminados al estudio de los
distintos factores que afectan a la biodegradacién y biodisponibilidad de PAH cuando
estan presentes en NAPLs. Todos estos experimentos con NAPLs se realizaron con

suelos inoculados con la bacteria degradadora C. xili.
1.2.2.- Influencia del tipo de NAPL sobre la biodisponibilidad de PAH en suelos.

En un experimento de biodegradacion en suelo en fase sélida, se realizé una
comparacion entre tres tipos de NAPLs: hexadecano (HD), heptametilnonano (HMN) y
ftalato de dibutilo (DBP). A diferencia del experimento de percolaciéon en columna, la
mineralizacién de fenantreno presente en los NAPLs se inicié ripidamente,
alcanzandose valores de 30-40 % de producto mineralizado después de una semana
(Fig. 12.2a). Se observd que hexadecano y heptametilnonano presentaron
comportamientos parecidos, a nivel de amplitud de mineralizacién. No obstante, no se
observaron grandes diferencias en cuanto a las tasas maximas de mineralizacién con los
tres NAPLs. Debido a la similitud de los resultados presentados por HMN y HD, por
una parte, y, por otra, el aislamiento de una bacteria degradadora de HD, que
posiblemente producia tensioactivos (visto €l aspecto espumoso que presentaba el
cultivo bacteriano durante su crecimiento), se orient6 el trabajo a investigar solamente
HD y DBP, no tratando el HMN en detalle.

Se estudié también la influencia de la identidad del NAPL sobre la
mineralizacién de naftaleno. De los tres NAPLs modelo estudiados, HMN, HD y DBP,
fue el HMN el NAPL que present6 una tasa de mineralizacion mas alta, posiblemente al
causar una menor resistencia para liberar el compuesto (Tabla 1.2.2). El tnico
tratamiento realizado con HMN se realizé con la bacteria degradadora de hexadecano,
que, a diferénci'c} de lo que ocurria con fenantreno, tuvo un claro efecto positivo sobre la

transformacién (Fig. 1.2.2b).
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Tabla 1.2.2: Efecto de distintos tratamientos sobre la biodisponibilidad de naftaleno

secuestrado en distintos tipos de NAPLs

NAPLs |Volumen |Tratamiento Tasa Amplitud
(ml) (%/h) (%)
HMN 0.5 Blanco 1.169 £ 0.077 |34.49 £ 1.648
HMN 0.5 Degradadora de HD 2311+ 0.098 |{59.86 +£2.497
HD 0.5 Blanco 0.993 £ 0.140 |28.23 £3.488
HD 0.5 Degradadora de HD 1.248 £ 0.018 |32.29 £1.937
HD 0.5 Triton 100 mg/kg 1.431 £ 0.063 |32.67 £1.089
HD 0.5 Suspension (Agitacién) |1.385+0.060 |32.48 +1.112
HD 0.5 Triton 100mg/kg (Agita) | 1.600 + 0.090 [41.51 +5.312
HD 0.5 | Degradadora de HD|1.566 % 0.022 |36.34 +1.948
(Agita)

DBP 0.5 Blanco 1.113 £ 0.237 |42.56 £3.265
DBP 0.5 Degradora de HD 1.199 £ 0.121 |[50.97 £1.806
DBP 0.5 Triton 100mg/kg 2.824+£0.180 |56.05 £6.377
DBP 0.5 Diclorometano 0.022 £ 0.011 | 00.90 £ 0.346
DBP 2.5 Blanco 0.064 +0.029 |04.20 +£3.294
DBP 25 Diclorometano 0.040 £ 0.001 |{02.11 £0.607
DBP 0.5 Suspension 3.328 £0.419 |79.30 + 7.607
DBP 0.5 Triton100mg/kg (Agita) |3.808 +0.008 |87.11 +1.547

1.2.3.- Efecto de la agitacién, de bacterias degradadoras del NAPL y del
tensioactivo Triton X-100 sobre la biodegradacion de PAH en NAPLs.

Con el objetivo de identificar posibles vias para la estimulacion de la
biodegradacion de PAH presentes en NAPLs, se iniciaron una serie de experimentos
consistentes en la aplicacion de distintos tratamientos para aumentar la
biodisponibilidad.’ Estos tratamiento incluyeron: 1) Introduccién de una bacteria
degradadora de hexadecano, junto a la degradadora de PAH (C. xyli S1). Con ello se
pretendia ver si la biodegradacion del mismo NAPL podria acelerar la mineralizacién,

de tal manera que el compuesto secuestrado podia liberarse mas rapidamente y, por
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Tabla 1.2.3: Efecto de distintos tratamientos sobre la biodisponibilidad de fenantreno

secuestrado en distintos tipos de NAPLs

NAPL | Volumen Tratamiento Tasa Amplitud
(ml) (%/h) (%)
HMN 0.5 Blanco 0.653 +0.043 150.08 +2.131
HMN 0.5 Degradora de HD 0.635+£0.126 [44.15+4.42
HD 0.5 Blanco 0.829+0.035 |50.32 £0.489
HD 0.5 - | Degradadora de HD 0.897 £0.041 (4893 £1.011 \
HD 0.5 Triton 100 mg/kg 0.813£0.066 |45.53 £0.075
HD 0.5 Suspension (Agitacién)  [2.511+0.112 |{63.08 +3.322
HD 0.5 Triton 100mg/kg (Agita) |1.751£0.055 |[54.81+1.027
HD 0.5 Degradadora de HD|2.113+0.014 |49.13+2.51
(Agita)
DBP (0.5 Blanco 0.726 £ 0.027 [34.5 0+ 0.986
DBP (0.5 Degradadora de HD 0.685+0.009 |38.10%0.435
DBP (0.5 Triton 100mg/kg 0.771 £0.037 |37.49 £2.67
DBP 0.5 - | Diclorometano 0.022£0.003 [01.11 £0.08
DBP (2.5 Blanco 0.207 £0.03 13.88 £0.353
DBP |25 Diclorometano 0.003+0 00.38 £ 0.046
DBP |0.5 Suspension 1.620 £ 0.014 |40.95 +£1.37
DBP (0.5 Triton100mg/kg (Agita) |1.599 +0.236 [39.05 +4.94

consecuencia, volverse mas disponible para Clavibacter xyli S1; 2) Introduccién del

tensioactivo Triton X-100 a una concentracién final de 100 mg/kg; y 3) Formacién de
fangos (a una concentracién final de 1 g suelo/ ml agua) y agitacién a 120 rpm. De estos
tres tratamientos, s6lo en el caso de la formacién de fangos y agitacién se observé una
clara estimulacién con respecto al control sobre la mineralizacién de fenantreno
inicialmente disuelto en HD (Fig. 1.2.3a). Este efecto se observé basicamente sobre las
tasas maximas de mineralizacion, mientras que no se observé ningiin efecto sobre el
porcentaje final mineralizado (Tabla 1.2.3). Al utilizar DBP como NAPL, el efecto de
los distintos tratamientos fue basicamente el mismo que con HD, aunque también se

observo una ligera estimulacién en presencia de Triton X-100 (Fig. 1.2.3b y Tabla 1.2.3).
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El estudio del efecto de la bacteria degradadora de HD y de Triton X-100 a una
concentracién de 100 mg/kg sobre la disponibilidad de naftaleno disuelto en HD resulté
en una cierta estimulacion de la tasa de mineralizacién en comparacién con €l control
(Fig. 1.2.3c). Esta estimulacién también ocurri6é al aplicar la formacién de fangos y
agitacion a las muestras que recibieron los tratamientos arriba citados. Hay que notar,
no obstante, que el tensioactivo potencié ligeramente el efecto estimulatorio de la
agitacion. Este efecto estimulatorio fue menos pronunciado que el que se detecté con
fenantreno, con el que la agitacién aument6 la disponibilidad del compuesto de una
manera pronunciada en todos los tratamientos, sobre todo en el control (Tabla 1.2.3 y
1.2.2).

Un estudio parecido se realiz6 con DBP y al mismo volumen (0.5ml). Se
observé que la presencia de la bacteria degradadora de HD estimulé ligeramente la
mineralizacién en comparacién con el control, mientras que la presencia de Triton X-
100 resulté claramente en un aumento de la tasa de mineralizacion (Tabla 1.2.2). El
tratamiento que aumenté mas la mineralizacién fue la agitacion en presencia del
tensioactivo, lo que se reflej6 al nivel de la amplitud de mineralizacion, cuyo valor llegd

hasta 87.11%£1.547 % (Fig. 1.2.3d).

1.2.4.- Efecto de la superficie y del volumen del NAPL.

En otro experimento se estudié el uso de un gran volumen (20 ml) de otro
solvente organico (diclorometano), que se dejo evaporar antes de la inoculacién, como
forma de aumentar la superficie del NAPL en el suelo. Esto podria permitir un aumento
en la disponibilidad del substrato y por consecuencia aumentar su degradacidn.
Contrariamente a lo que cabria esperar, no hubo estimulacién sino una inhibicién de la
degradacién de fenantreno, obteniéndose también el mismo resultado al aumentar el
volumen de DBP a 2.5ml (Fig. 1.2.4). El efecto inhibitorio del aumento del volumen del
NAPL sobre la biodegradacion de fenantreno también ocurrié en bacterias que habian
sido precultivadas con naftaleno, en vez de con fenantreno (Fig. 1.2.4a). En este caso, la
tasa maxima de mineralizacion detectada con 0.5 ml de DBP (0.785+0.071 %/h) fue
muy parecida, para el mismo volumen de DBP, a la de bacterias precultivadas con

fenantreno (0.72610.027 %/h).
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También se estudié el efecto del diclorometano como medio de extraccion de
naftaleno secuestrado en 0.5 y 2.5 ml del DBP, para hacerlo mas disponible a la bacetria

Clavibacter xyli S1. No obstante el resultado salié negativo (Fig. 1.2.4b).

1.2.5.- Estudio comparativo del efecto de distintas concentraciones de los
tensioactivos Triton X-100 y Tween 80, en combinacion con la fuente de carbono
de precultivo de la bacteria Clavibacter xyli, sobre la biodegradacion de fenantreno

disuelto en DBP.

Ante la posibilidad de un efecto positivo del tensioactivo Triton X-100 a
concentraciones diferentes a la probada en 1.2.3. (100 mg/Kg), se realizaron una serie de
experimentos con concentraciones de 40 y 160 mg/Kg de tensioactivo, y diferentes
volumenes de DBP. La comparacién de estos tratamientos con los respectivos controles
mostré el efecto inhibitorio de este tensioactivo sobre la mineralizacién a los tres
volumenes estudiados de DBP: 0.5 ml (Fig. 1.2.5a), 1.5 ml (Fig. 1.2.5b) y 3 ml (Fig.
1.2.4e). Este efecto era mas patente en los valores de tasa maxima de mineralizacién que
en los de amplitud detectados en estos ensayos (Tabla 1.2.5a).

Se vié por tanto necesario utilizar otro tensioactivo para intentar aumentar la
biodisponibilidad de fenantreno. Para ello se seleccioné Tween 80, utilizdndose a dos
concentraciones: 16 y 160 mg/kg. A un volumen de NAPL de 0.5 ml, se observé una
cierta estimulacién (visible en la tasa maxima de mineralizacién) a 16 mg/kg, mientras
que a 160 mg/kg el tensioactivo no hubo ningin efecto pronunciado (Fig. 1.2.5d).
Cuando la comparacion se realizé con un volumen de 1.5 ml de DBP no se observo una
clara estimulacidn, aunque aumento ligeramente la tasa maxima de mineralizacion a 160
mg/kg (Fig. 1.2.5¢). Con 3 ml de DBP tampoco se observé ningtin efecto pronunciado
del tensioactivo (Fig. 1.2.5f).

Dado el efecto estimulante del Triton X-100 en la degradaciéon de naftaleno
observado en 1.2.3., se estudi6 el efecto de un rango de concentraciones de Triton X-100
en combinacién con la fuente de carbono de precultivo, es decir, precultivando la
bacteria con fenantreno para usarla en los experimentos de biodegradacion de naftaleno,
con el objetivo de buscar las condiciones ideales para la estimulacién. Las

concentraciones usadas fueron 16, 40, 80 y 160 mg/kg. Como resultado, se ha notado
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Tabla L.2.5a: Efecto de distintas concentraciones de Tween 80 y de Triton X-100

sobre la biodisponibilidad de fenantreno secuestrado en distintos volimenes de DBP.

Volumen de NAPL [Tensioactivo] Tasa Amplitud
(ml) (mg/kg) (%/h) (%)

0.5 0 0.785 £0.071 |31.39+1.887
0.5 40 (Triton) 0.163 £0.011 [20.24 +£2.374
0.5 80 (Triton) 0.201 £ 0.035 [25.06 £3.568
0.5 160 (Triton) 0.166 £ 0.007 {20.38 £1.511
1.5 0 0.554 £ 0.025 (23.27+1.32
1.5 40 (Triton) 0.154 £0.011 [19.14 £2.245
1.5 80 (Triton) 0.190 £ 0.033 [23.69 £3.374
1.5 160 (Triton) 0.157 £0.007 {19.27 £1.429
3 0 0.360 £ 0.031 [19.06 £1.19
3 40 (Triton) 0.028 £ 0.008 [04.11 £0.508
3 80 (Triton) 0.032 £ 0.006 |04.68 +0.223
3 160 (Triton) 0.034 £ 0.005 |{04.56 £0.074
0.5 16 (Tween) 1.109 £ 0.037 |{38.99 £2.322
0.5 160 (Tween) 0.925£0.094 |32.92 +1.044
1.5 16 (Tween) 0.632+0.186 [26.84 +5.297
1.5 160 (Tween) 0.703 £ 0.052 |28.15+1.139
3 16 (Tween) 0.399 + 0.069 [21.55 £3.065
3 160 (Tween) 0.438 £0.04 {20.90 +£0.51

que a un volumen de 0.5 ml de DBP, ocurria una estimulacién de la tasa maxima de

mineralizacién a la concentracién de 16 mg/kg, mientras en el resto de las

concentraciones no se observo un efecto pronunciado de la presencia del tensioactivo

(Fig. 1.2.5g). También se observd que la presencia de Triton X-100 aument6 la amplitud
de mineralizacion (Tabla 1.2.5b). El efecto de la concentracién de Triton X-100 sobre la
tasa de degradaciéon de naftaleno disuelto en 1.5 ml de DBP fué negativo a las
concentraciones dé 16, 40 y 80 mg/kg, mientras que a la concentracion 160 mg/kg no se

observo ninguin efecto (Fig. 1.2.5h). Con 3 ml de DBP el tensioactivo indujo una cierta



Substrado desorbido (%)

70

—8— Antraceno 1

60 - @+ Antraceno 2
—&— Pireno 1
--@-- Pireno 2

50 4 —a&— Fluoranteno 1

--&- Fluoranteno 2

Tiempo (h)

Fig. 11.1.1.5: Desorcién de HPAs a partir de (Ca-SWy)-AHs4 Se presentaron los
diferentes duplicados por separado.



[ ng/d)

1

1

1

C,[ng/al

Cs [ug/g]

180

Fe-SWy
160 4
Ca-SWy(Fe*)
140 4
120 1
Ca-SWy
100 4
m 4
60 4
40 .
20 B
H
0 T T v T T T T T T
00 01 072 03 04 05 06 07 08 09 1.0
Cw [pg/mi]
Fig. I1.1.2.1.1A: Isotetmas de adsorcion de fenantreno sobre Ca-SWy en agua,
Ca-SWy en presencia de Fe(llf) y de Fe-SWy en agua.
500 °
o Ca-SWy(Fe®)
250 - t.
[}
°
°
0004 o
a
a®
7501 e
o & Fe-SWy
®a
500 °
¢
°
2501 ¢
[
0 T Y T T T
0,00 0,25 0,50 0,75 1,00 1,25
C, ng/mi]
Fig. 11.1.2.1.1B: Isotermas de adsorcion extendidas de fenantreno sobre
Ca-SWy(Fe3+) y Fe-SWy.
100
® Fe-SWy
80 4
Ca-SWy(Fe*")
60 !
40
20 -
[ 3
0 T
0,0 0,1 0,2

Cw [ug/mi]

Fig. 1.1.2..1.1C: Isotermas de adsorcion extendidas de pireno sobre

Ca-SWy(Fe3*) y Fe-sWy.



69

inhibicién de la degradacién del substrato en todos los casos, en comparaciéon con el

control (Fig. 1.2.51) y (Tabla 1.2.5b).

Tabla 1.2.5b: Efecto de distintas concentraciones de Triton X-100 sobre la

biodisponibilidad de naftaleno secuestrado en distintos volumenes de DBP

Volumen de NAPL [Triton X-100] Tasa Amplitud
(ml) (mg/kg) (%/h) (%)
0.5 0 0.980 £ 0.016 |25.78 +1.307
0.5 16 1.173 £0.141 |41.24 £ 0.901
0.5 40 0.856 £ 0.003 |35.00 +£2.203
0.5 80 0.953 £0.217 {42.45 £10.643
0.5 160 1.010 £ 0.006 {43.14 £3.545
1.5 0 0.636 £0.054 |27.97 £2.572
1.5 16 0.435 £0.040 |26.32 +0.849
1.5 40 0.484 £ 0.052 |37.89 £4.78
1.5 80 0.424 £ 0.081 {36.35+£2.948
1.5 160 0.633 £0.064 |42.88 +5.119
3 0 0.440 £ 0.010 {21.32 +0.217
3 16 0.340 £ 0.002 |24.06 £2.123
3 40 0.298 £ 0.006 |27.29 +1.856
3 80 0.302+£0.033 |29.33 £4.44
3 160 0.284 £ 0.053 |31.61 £3.709

El efecto del tensioactivo Tween 80, a concentraciones de 16, 80 y 160 mg/kg, sobre la
biodegradacién de naftaleno incialmente presente en 0.5 ml de DBP, fue practicamente
nulo (Fig. 1.2.5j). El mismo resultado se obtuvo con 1.5 ml de DBP a la concentracién
de 16 mg/kg, mientras que en el resto de las concentraciones se observo una ligera
estimulacion (Fig. 1.2.5k). Con 3 ml de DBP se observé una estimulacién a nivel de la

tasa de mineralizacién a distintas concentraciones de Tween 80 (Fig. 1.2.41) y (Tabla

1.2.5¢).



Intensity

2.58
1.25

0.85

&(150

36

1.
29
ﬁg
)0.68
0.49
0.45
L

3 b
Ty)
<
=
-
T 1 T T T
0 5 10 15 20 25 30
26 (degree)

Intensity

©
S
v
o~
o ™
0 o
o
N o
bo.\m
- 0
=2 A
e}
o
- © ]
< o
o
<
N
2 © &
~ o
=
T T T T
10 15 20 25 30

20 (degree)

FIGURA I1.1.2.2.2 A y B: Difractograma de rayos-X a temperatura ambiente (A) y después de calentar a 110
°C durante 24h (B) de las muestras de smectitas sujetos a un tratamiento de saturaciéon sucesiva con
fenantreno y sus controles correspondientes: a) Ca-SWy en agua, b) Ca-SWy en presencia del Fe** (2.64mM),
c) Fe-SWy con 2.0 pmol/g de fenantreno y d) Ca-SWy(Fe**) en presencia de 8.5 pmol/g de fenantreno.



100

90 Ca-SWy(Fe3*) + mc
o0 | e
- [N R & Ca-SWy+CaCly+ mc
.\. '.'
S 70
h-] Ca-SWy + mc
£ w0 S .
b4 Ca-SWy+CaCl, + agua
©
o 504
e
g
€ 40 R Ca-SWy + agua
£ iy
& 30
20
10 4 ,-': Ca-SWy(Fe®*) + agua
0 T T T v
0 1 2 3 4

Numero de lavados

Fig. I1.1.2.4.4A: Efecto del medio de cuitivo {mc) como solucién de adsorcién sobre
la desorcién de fenantreno a partir de Ca-SWy y Ca-SWy(Fes’) en comparacién
con agua destilada. Las condiciones de adsorci6n estan indicadas en la figura
para cada curva de desorcién.

0 4
80 4
70 - Y S & SWy-AHFe*™) +mc
60
50 4
40 1 t SWy-AH + agua
01 ;

20 SWy-AH(Fe™) + agua

Fenantreno desorbido (%)

0 # . T , .
o 1 2 3 4lav

Numero de lavados

Fig. 11.1.2.4.4B: Efecto del medio de cultivo {mc) como solucion de adsorcion sobre
la desorcién de fenantreno a partir de! complejo arcillo-dcido himico en
conmaracién con agua destilada. Las condiciones de adsorcion estan indicadas
en la figura para cada curva de desorcion.

70
Ca-SWy
60
501
Py
he)
g 40 4
[o]
n
5
o 304
c
o
b_. 20 4
0 Ca-SWy(Fe®")
Fe-SWy
0 - - - *
0 1 2 3 4

Numero de lavados

Fig.11.1.2.4.4C: Curvas de desorcién sucesiva de pireno adsorbido a Ca-SWy,
Ca-SWy(Fe3+) y Fe-SWy. La soluci6n de la desorcion fué el agua destilada.



70

Tabla 1.2.5c: Efecto de distintas concentraciones de Tween 80 sobre la

biodisponibilidad de naftaleno secuestrado en distintos volimenes de DBP.

Volumen de NAPL [Tween 80] Tasa Amplitud
(ml) (mg/kg) (%/h) (%)
0.5 0 0.980+0.016 |25.78 +£1.307
0.5 16 0.900 £ 0.007 |24.18 £2.249
0.5 80 1.048 £ 0.005 |28.46+1.185
0.5 160 0.811+£0.101 |26.90+5.988
1.5 0 0.636 £0.054 |27.97+2.572
1.5 16 0.604 £ 0.082 [23.95+3.197
1.5 80 0.686 £ 0.107 |28.37 £5.007
1.5 160 0.652 £ 0.011 [26.91 +1.264
3 0 0.44 £ 0.010 21.32£0.217
16 0.456 £ 0.008 |22.99 +0.213
3 80 0.450 £ 0.006 |23.49 +£0.098
3 1160 0.524+0.119 |23.85+1.802

I1.- EFECTO DE PARTICULAS MODELO DEL SUELO SOBRE LA

BIODISPONIBILIDAD DE HPA.

IL.1. Adsorcion-desorcion

En esta seccion se ha profundizado en el conocimiento de los procesos de

adsorcién-desorcién de HPA en particulas modelo de suelo, que posteriormente fueron

utilizadas en los ensayos de biodegradacion y transporte bacteriano.

IL1.1. Efecto de la materia organica presente en las particulas.

IL.1.1.1. Efecto de la naturaleza de la fraccién himica en las particulas sobre la

adsorcion-desorcion de fenantreno: estudio comparativo de un acido hiimico y un

acido falvico del mismo origen.
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Fig 1.2.1.1.2 : Efecto de la concentracién de acido fulvico disuelto sobre la
biodegradacion de 0.1 ug/mi de fenantreno.

60

55 4

50 A

—@— (Ca-SWy)- AFr2 1gnt
45 4 —8— (Ca-SWy)- AFr3 1g/l
M- Control

40 4 .

35 4

30

25
20

15 4

10 H*

] ﬁﬁ'

-t
0 T T T T T
0 50 100 150 200 250 300 350 400
Tiempo (h)
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arcillo-falvicos sobre la biodegradacién de 0.1 pg/ml de fenantreno.
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La adsorcién de fenantreno a las particulas de arcilla montmorillonita y a
complejos arcillo-himicos se estimé dentro de un rango de concentracion de fenantreno
inferior a su solubilidad en agua (1,3 pg/ml). Los valores de los coeficientes de
distribucion, Ky, obtenidos de a partir de las isotermas, fueron 95.3 ml/g para la arcilla,
303.51 ml/g para los complejos arcilla-acido fulvico ((Ca-SWy)-AFt), y 349.22 ml/g
para los complejos arcilla-acido humico ((Ca-SWy)-AHt). Se concluye, por tanto, que
las fracciones humicas presentes en las particulas contribuyen de una manera
significativa al aumento de la capacidad de adsorcién. Los valores de Koc para la
adsorcién de fenantreno a los complejos arcillo-humicos y arcillo-fulvicos fueron
20,542 ml/g y 37,689 ml/g, respectivamente.

La adsorcion a la arcilla y a los complejos arcillo-fulvicos fué mas reversible que
la adsorciéon a los complejos arcillo-htimicos, como indica la desorcion durante
repetidas extracciones con agua realizadas cada 24 h (Fig. IL.1.1.1). A una
concentracion de s6lidos de 1g/1, el fenantreno recuperado alcanzé mas de 91,4 y 89,3
% para la arcilla y los complejos arcillo-fulvicos, respectivamente. En cambio, los
complejos arcillo-humicos presentaron una significativa fraccion de fenantreno
resistente a la desorcion. De hecho, solamente se pudo recuperar el 74,9% de la cantidad
inicial. En todos los casos, la desorcion de la fraccion 1abil de fenantreno se completd
después de 48 h. Casi el mismo comportamiento se observé al aumentar la
concentracién en arcilla y de los complejos de 1 g/l hasta 10 g/l, aunque fueron

necesarias 72 h para alcanzar la liberacion de toda la fraccion labil.

I1.1.1.2. Determinacién de las isotermas de adsorcion y coeficientes de distribucion

en particulas con valores diferentes de fraccién de carbono organico (f,c)

Para profundizar sobre el efecto de la materia organica adsorbida en las
particulas sobre su capacidad de adsorcién de fenantreno, se obtuvieron los valores de
Kd (Tabla II.1.1.2) mediante regresion lineal a partir de las isotermas correspondiente a
componentes modelo con diferentes f,. (Fig. I1.1.1.2). De acuerdo con la clasificacion
propuesta por Giles et al (76), 1a forma de las isotermas es de tipo C para los materiales
estudiados, considerando un rango de concentracién en solucién (C,) inferior a 0.84

pg/ml de fenantreno. No obstante, como se vera mas adelante en un estudio en el que se
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Fig 11.2.1.2.2 : Efecto de la concentraci6n de acido flulvico disuelto sobre la
biodegradacién de 1 ug/ml de fenantreno.

50

457 —e— (Ca-SWy)- AFr2 1g/
— —&— (Ca-SWy)- AFr3 1g1
) 40 --W-- Control
o 35
©°
S 30
5
& 251
o
[ =}
I
c
©
[ =
[
i

250 300 350

Tiempo (h)
Fig 1.2.1.2.3A : Efecto de la concentracién del AFr en el complejo sobre la biodegradacion
de 1 pg/ml de fenantreno.



45 4 —m— (Ca-SWy)- AFr3 1g
—&— (Ca-SWy)-AFr3 1g/l sin centrifugacién
40 4 .- Control

Fenantreno degradado ( %)
N
o

T

54 o
0 T T T
0 50 100 150 200 250
Tiempo (h))

Fig 11.2.1.2.3B : Efecto de la centrifugaci6n de las preparaciones de complejos
(Ca-SWy)-AFr3 sobre la biodegradacion de 1 ug/ml de fenantreno.

50
45 | —— (Ca-SWy)- AFr3 1gil
—A— (Ca-SWy)-AFr3 10g/l
- 40 4 --#-- Control
RN
o 354
°
S a0
o
o
@ i
g 25
]
€ 20
& 151
5
L 10 - i,i---l
ot
5 -
04 v T T
o 50 100 150 200 250
Tiempo ( h )

Fig 11.2.1.2.3C : Efecto de la tracion def complejo (Ca-SWy)-AFr3 sobre la

biodegradacién de 1ug/mi de fenantreno.
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utilizaron mayores concentraciones de fenantreno en solucién, la isoterma observada
con la arcilla (Ca-SWy) puede corresponder también al tipo C-S. Estas cinco isotermas
revelaron que, dentro de un rango de concentracion inferior a 0.84 pg/ml de fenantreno,
la arcilla tiene un valor mas bajo de K4 en comparacién con los complejos (Ca-SWy)-
AHs2 y (Ca-SWy)-AHs3. El complejo (Ca-SWy)-AHs5 tenia un contenido en materia
organica (foc) parecido a la del complejo (Ca-SWy)-AHs3.

Tabla IL.1.1.2: Efecto del contenido en materia organica sobre la capacidad de

adsorcién de fenantreno por distintos particulas modelo del suelo.

Componentes del suelo foc K4 Log Ko*
Ca-SWy <0.001 57 _
(Ca-SWy)-AHs1 0.001 50 4.70
(Ca-SWy)-AHs2 0.006 97 421
(Ca-SWy)-AHs3 0.013 201 4.19
(Ca-SWy)-AHs4 0.211 1393 3.819
(Ca-SWy)-AHs5 0.011
Arena (Santa olalla) 0.002 20 4.00
Suelo 0.0076 11 3.16

(a) El valor de K,y predicho por Karickhoff et al., 1979 es 4.36

I1.1.1.3. Influencia de f,. sobre la desorciéon de fenantreno en un sistema estanco
(“batch”).

Utilizando la informacion generada en las isotermas del apartado 1I.1.1.2., se
estudid la desorcién de la misma concentracion, Cs, de fenantreno (2.94 pg/100mg)
inicialmente adsorbido a particulas de arcilla, y a los complejos (Ca-SWy)-AHs1, (Ca-
SWy)-AHs2, (Ca-SWy)-AHs3. Para ello, se modul6 la concentracion inicial en la fase
acuosa durante el proceso previo de adsorcién segiin se describe en Material y Métodos.
Los resultados muestran el efecto claro del contenido en materia organica sobre la
cantidad desorbida (Fig II.1.1.3A). La cantidad de fenantreno desorbida de Ca-SWy,
(Ca-SWy)-AHsl, (Ca-SWy)-AHs2 y (Ca-SWy)-AHs3 fué, respectivamente, 93.4+1.98,
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91.48+10.013, 79.318.061 y 61.7+5.233 %. El complejo (Ca-SWy)-AHs1 se comporto
igual que la arcilla debido a su bajo contenido en 4cido humico.

Otro experimento similar se realizé con la misma cantidad del compuesto (1.23
ug/100 mg) adsorbido al complejo (Ca-SWy)-AHsl y a la arena (Fig. 11.1.1.3B). El
comportamiento de ambos sorbentes fue también diferente, alcanzéandose,
respectivamente, una desorcion final de 53.3% y 84.75+6.576 %. Aunque en este caso la
foc era también diferente entre ambos sorbentes, la mayor superficie de los complejos

frente a la arena puede también haber influido en la desorcion.

I1.1.1.4. Influencia de f,. sobre la desorcion de fenantreno en columnas de suelo.

Se planteé estudiar el comportamiento de los distintos sorbentes mencionados en
la seccién anterior, incorporados al suelo de la estacion experimehtal (0.76 % MO, 13.5
% arcilla ) sometido a un sistema de flujo continuo. Las curvas de desorcién de la
misma cantidad de fenantreno (2.94 pg/100mg) a partir de los sorbentes Ca-SWy, (Ca-
SWy)-AHsl, Ca-SWy)-AHs2, Ca-SWy)-AHs3 y del control (es decir, suelo
conteniendo la misma cantidad del fenantreno disuelto) estan presentadas en la (Fig
I1.1.1.4A). Las cantidades finales desorbidas tras los lavados realizados con el sistema
de flujo continuo fueron 73.2546.718, 50.6, 68.95+8.556, 67.3 y 79.1£12.869 % del
compuesto a partir de la Ca-SWy, (Ca-SWy)-AHs1, (Ca-SWy)-AHs2, (Ca-SWy)-AHs3
y del control, respectivamente.

Al comparar la arena y el complejo (Ca-SWy)-AHsl1, las amplitudes de
desorcion fueron 62.1+£7.637 y 60.8£2.97 %, respectivamente (Fig I1.1.1.4B), pero con
una cierta diferencia respecto a la velocidad de liberacion del substrato. Estos resultados
muestran, a diferencia de los resultados obtenidos en el sistema estanco, el efecto
parecido de los distintos sorbentes en comparacion con el control a nivel de la tasa y de

la amplitud de desorcién debido a la liberacién de la fraccién 1abil.

IL.1.1.5. Adsorcion-desorcion de HPA con particulas de alto f,. : (Ca-SWy)-AHs4
(foc = 0.211)
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Como se ha mencionado anteriormente, se observd la clara influencia de la
materia organica asociada a la arcilla sobre la desorcién de la fraccion 1abil, y, por
consecuencia, sobre el grado de secuestro que implica la adsorcién del compuesto
hidréfobo. Con el objetivo de estudiar un complejo con un gran contenido en materia
organica, se utilizé el complejo (Ca-SWy)-AHs4. Este ultimo era capaz de adsorber
hasta un 90% de fenantreno presente en el medio, resultando en una Cs igual a 10.2
ug/100mg. En cambio, sélo el 26,067+0.231 % de esta cantidad se desorbié durante los
lavados sucesivos (Fig. II.1.1.5). Este tltimo complejo presunté por tanto una mayor
capacidad de adsorciéon y secuestro con respecto a los 3 primeros complejos, que
contenian menos materia organica.

Esta gran capacidad de adsorcién también se observd con otros HPAs, en
concreto antraceno, pireno y fluoreno. Con antraceno, el complejo adsorbié un 90 % del
compuesto inicialmente en solucion, liberandose sélo un 27.0+5.4 % durante la
desorcion a una tasa de 0.27+0.03 %/h. Con el pireno se adsorbidé un 95 %, de lo que
solo se desorbié 13.442.6% (a una tasa de 0.15+0.03 %/h ). Finalmente, del 90 % de
fluoranteno adsorbido se liberd solo 18.5+0.8 %/h a una velocidad de 0.15+0.04 %/h.

Este complejo se utilizé en los ensayos de mineralizacién de la fraccién de

HPAs resistente a la desorcidn, descritos en 11.2.4.2.

I1.1.2. Influencia de la composicién cationica del medio sobre la adsorcion de HPA

a particulas de arcilla
I1.1.2.1. Isotermas de adsorcion

Las isotermas de adsorcién de la arcilla (Ca-SWYy) en presencia de fenantreno
fueron diferentes segin se realizaran en presencia o en ausencia de hierro (Fe’) en
solucién (Fig. I1.1.2.1-1A). El estudio de la isoterma de Ca-SWYy en presencia de hierro
reveld que cuando el fenantreno se presentaba a concentraciones bajas la adsorcion era
total. En cambio, cuando el mismo experimento se repitié en ausencia de hierro, 55-56
% del substrato quedd en soluciéon. Cuando la adsorcidon se realizO en agua a
concentraciones altas de fenantreno, la adsorcion a Ca-SWy aument6 de una manera
muy importante. Las isotermas de adsorcion presentaron dos aspectos distintos: en agua,

. . + . , , . . .
sin presencia de Fe’ , la isoterma mostr6 una curvatura concava, de tipo C-S, indicando
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una resistencia inicial de las moléculas de fenantreno a ser adsorbidas por competicién
con el solvente. En presencia de hierro, el aspecto de la isoterma de adsorcién cambié
completamente hacia el tipo H-L (Fig. I.1.2.1-1A), aumentando la adsorcién de
fenantreno incluso a concentraciones muy bajas. El papel del hierro se confirmé al
constatar la disminucién brusca en la concentracién en hierro desde 2.64 mM en la
solucion inicial hasta 0.1 mM en equilibrio. La adsorcion de Fe** o de Fe(OH)2+ fué
acompafiada por una adsorcion de los protones del medio, tal como indica el aumento
de pH desde 2.5 en la solucién inicial, hasta 5, una vez alcanzado al equilibrio.

El papel del Fe** se confirmé mediante la isoterma de adsorcién de fenantreno
realizada con la arcilla saturada con hierro (Fe-SWy), como se muestra en la Figura.
II.1.2.1-1A. Estas particulas se comportaron de una manera similar a Ca-SWy(Fe3+),
aunque ésta era de tipo H-L mientras que aquélla fue de tipo L-S (Fig. I1.1.2.1-1A). Las
isotermas de fenantreno realizadas con Ca-SWy(F e y con Fe-SWy se extendieron por
saturacién sucesiva con soluciones mas concentradas (0.507-1.167 pg/ml). Estas
isotermas muestran claramente ser de tipo L, desarrollando un comienzo de ‘plateau” de
saturacion a 1470 ng/g ( 8.25 umol/g) lo que sugiere que las zonas hidréfobas han
empezado a agotarse (Fig. 11.1.2.1-1B).

Las isotermas extendidas de adsorcidn realizadas con pireno en presencia de los
sistemas Ca-SWy(Fe®") y Fe- SWy estan representadas en la Fig. 11.1.2.1-1C. En el caso
de Ca-SWy(Fe**) se observé que una gran parte del pireno que se encontraba
inicialmente en solucion se adsorbié durante el experimento. En el caso de Fe-SWy la
adsorcion fue total. El comportamiento de estos tipos de arcillas sugieren que tienen una
isoterma de tipo-H, aunque el aspecto definitivo de estas isotermas no pudo

determinarse debido al limite de la solubilidad.
I1.1.2.2. Estudio por difraccion de rayos-X

Los difractogramas de rayos-X de las esmectitas Ca-SWy y Fe-SWy, obtenidos
después de diversos tratamientos en una camara de temperatura, se muestron en la Fig.
I1.1.2.2-2. El espacio basal original de la esmectita Ca-SWy en agua fué 1.44 nm, y
cambié a 1.29 nm cuando se tratd sucesivamente con una solucidn acuosa de Fe’* a 2.64
mM (Fig. 1I.1.2.2-2Ab). Este ultimo tratamiento presenté el mismo difractograma que
Fe-SWy (resultado no mostrado). Asimismo, la arcilla en ausencia y en presencia de

hierro se colaps6 hasta 1.04 nm y 1.03 nm, respectivamente, cuando se calent6 a 100 C.
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Cuando las muestras Fe-SWy y Ca-SWy se sometieron a una saturacién sucesiva de
fenantreno en agua y en presencia de Fe’*(2.64mM), respectivamente, se observaron
cambios muy importantes en su espacio basal. Los resultados de los anélisis de Fe-SWy
con 2.0 umol/g de fenantreno adsorbido mostraron una difraccién muy larga y poco
definida, con dos valores de espacio basal: a 1.36 nm y a 1.09 nm (Fig. I1.1.2.2-2Ac).
Los mismos analisis aplicados a la muestra Ca-SWy al ser tratada sucesivamente con
fenantreno en presencia de Fe®*, conteniendo una cantidad de fenantreno adsorbido de 8
pmol/g, mostraron una serie de reflexiones basales muy bien desarrolladas,
correspondiendo a un espacio basal de 2.5 nm. Este factor se confirmé con las muestras
Fe-SWy/Ph (Fig. 11.1.2.2-2Bc) y Ca-SWy(Fe)/Ph, presentada en la Fig. 11.1.2.2-2Bd,
cuyos espacios basales no mostraron ningun cambio con respecto a aquellos realizados

en la cAmara de temperatura.
I1.1.2.3. Coeficientes de distribuciéon

La adsorcién de fenantreno también se estimé mediante la determinacién de los
coeficientes de distribucién, con el objetivo de comparar ficilmente los diferentes
sistemas estudiados, tales como Ca-SWy y el complejo (Ca-SWy)-AH, en presencia y
ausencia de los iones de hierro y de calcio, asi como de medio de cultivo. Los valores de
K4y de las cantidades de fenantreno adsorbidas (Cs) que corresponden a cada uno de los
sistemas estudiados estin presentados en la tabla I1.1.2.3. La presencia del medio de
cultivo no alterd la adsorcién de fenantreno ni por Ca-SWy ni por el complejo arcillo-
himico. En cambio, el medio de cultivo inhibié el efecto positivo de la presencia de
hierro sobre la adsorcién de fenantreno a Ca-SWy y (Ca-SWy)-AH. En resumen, la
presencia del medio de cultivo caus6é que la adsorcién de fenantreno en presencia de
hierro ocurriera de una manera similar a aquella realizada en CaCl, o en agua sin Fe**.

La asociacién del acido humico a la arcilla aument6 la adsorcién de fenantreno
en agua y en medio de cultivo. También se observd que al ser mayor el contenido en
AH en el complejo (Ca-SWy)-AH2 los valores de Ky y Cs fueron mayores que aquellos
observados con el complejo (Ca-SWy)-AH1.

11.1.2.4. Desorcion.
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Las curvas de desorcién acumulativas de fenantreno adsorbido en los diferentes
sistemas estudiados (Ca-SWy en agua, CaCl,, Fe’" y medio de cultivo) estin
representadas en la Fig. I1.1.2.4-4A. Estas curvas de desorcién se obtuvieron a partir de
los sistemas adsorbente-substrato presentados en la tabla 11.1.2.4, y reflejaron el mismo
factor observado en la adsorcién. Cuando el medio de cultivo estaba presente durante la
fase de adsorcion de fenantreno, la desorcién fué mayor. La diferencia mas grande se
observo con Ca-SWy en presencia de hierro, con y sin medio de cultivo, alcanzando
unos valores, respectivamente, de 10.3 % y 83.7 % del fenantreno desorbido.

La desorcién acumulativa de fenantreno a partir del complejo (Ca-SWy)-AH
mostré el mismo comportamiento que con Ca-SWy (Fig. 11.1.2.4-4B). De nuevo, la
desorcidn de fenantreno a partir del complejo se vié afectada por la presencia del medio
de cultivo, como en el caso de la arcilla. De acuerdo con los resultados de adsorcidén
(Tabla I1.1.2.3), las diferencias en la desorcién observadas entre el agua y el medio de
cultivo de las muestras en el caso del complejo (Ca-SWy)-AH fueron menores que en el
caso de Ca-SWy. La cantidad inicial del AH en el complejo parecié no tener efecto
sobre la tasa de desorcion, dado que el complejo (Ca-SWy)-AH2 presenté la misma
curva que el complejo (Ca-SWy)-AH1, aunque estos complejos adsorbieron
inicialmente distintas cantidades de fenantreno (Tabla I1.1.2.3).

La desorcidn de pireno, como se muestra en la Fig. 11.1.2.4-4C, corresponde
solamente a los tres sistemas en los cuales se estudi6 la adsorcion: Ca-SWYy en agua, Ca-
SWy en presencia de Fe’*, y Fe-SWy. La desorcién en el primer sistema alcanzé el
58%. En cambio, no se detectdé desorcién en los otros dos sistemas. Los ensayos de
adsorcion realizados con Ca-SWy, (Ca-SWy)-Fe y Fe-SWy en presencia de pireno
mostraron la misma influencia del hierro observada con fenantreno. En efecto, ocurrié
una completa adsorcion de pireno a la arcilla férrica ( concentracién final de 18.2 pg/g).
Se detecté con (Ca-SWy)-Fe una adsorcion del 97.6 % (17.36 pg/g). Por ftltimo, en
presencia de Ca-SWy, la cantidad adsorbida fue de 66.15 % (12.04 ug/g). El mismo
comportamiento observado durante la fase de la adsorcidon se repitid en la fase de
desorci6n, con un secuestro completo con Fe-SWy y Ca-SWy(Fe’") (Fig. I1.1.2.4-4C).
En ausencia de hierro, sélamente se desorbi6 el 58 % del pireno inicialmente adsorbido.

La isoterma de adsorcion de pireno en presencia del hierro presentd una forma
de tipo H. Por ultimo, los experimentos de adsorcion sucesiva con pireno presentaron el

mismo patrén que con fenantreno (Fig. 11.1.2.1-1C).
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Tabla II.1.2.3: Efecto de las fracciones humicas adsorbidas y de la composicién de la fase acuosa sobre la sorcién de fenantreno por la

esmectita
Ca-SWy Ca-SWy(Fe’™) Ca-SWy(CaCly) (Ca-SWy)-AH1 (Ca-SWy)-AH1(Fe™) (Ca-SWy)-AH2
Agua cm® Agua cm® Agua cm? Agua Agua cm? cm?
Kd 280,16 282,27 2324 217,6 228,63 220,2 322,45 1127,6 245,67 493,04
'g)
Cs 119,49 121,66 145,25 85,19 81,62 92,26 124,95 137 89,18 141,75
(ng/2)

“cm, medio de cultivo
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I1.2.- Biodegradacion.

Una vez conocidos los procesos que gobiernan la adsorcién-desorciéon de HPA
en particulas modelo del suelo, a continuacién se va a exponer el efecto de estos

componentes sobre la biodegradacion.

I1.2.1. Efectos de componentes modelo del suelo sobre la biodegradacion de

fenantreno.
I1.2.1.1. Biodegradacion de fenantreno a una de concentracion 0.1 pg/ml
I1.2.1.1.1. Efecto de las arcillas
La presencia de la arcilla (Ca-SWy) a la concentraciéon de 1 g/l indujo una

estimulacién de la tasa de mineralizacion. Sin embargo, no se observo ningin efecto

sobre la amplitud de mineralizacion en comparacion con el control (tabla 11.2.1.1.1).

Tabla I1.2.1.1.1: Efecto de distintos componentes del suelo sobre la biodegradacién

de 0.1 pg/ml de fenantreno

Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud
4)) (%/h) (%)

Ca-SWy 0 0.455+0.288  |18.59 +7.368
Ca-SWy 1 0.626 +£0.068  |18.41 +£1.079
Ca-SWy 5 0.822+0.202  |24.31 £2.429
Ca-SWy 10 0.753 +0.095  [24.21+1.898
(Ca-SWy)-AFr4 1 0.887£0.097  {22.19 £0.299
(Ca-SWy)-AFr4 2.5 1.824+£0.247  |37.35+1.238
(Ca-SWy)-AFr4 A 5 1.470 + 0.295 36.61 £ 0.58
(Ca-SWy)-AFr4 10 0.085+0.003  |03.35+0.554
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Con concentraciones de arcillaa 5 g/l y a 10 g/l se observé un efecto estimulante de la
arcilla a nivel de tasa y de amplitud de mineralizacion con respecto al control. Dichos
resultados revelan que existe una concentracién limite de arcilla, por encima de la cual
la respuesta de la bacteria Pseudomonas fluorescens en presencia de la arcilla es similar

(Fig. 11.2.1.1.1).

11.2.1.1.2/ Efecto de los acidos fulvicos en solucion.

El 4cido fllvico disuelto (AFr) origin6 a 10 pg/ml una ligera estimulacién de la tasa
de mineralizacién y pero no tuvo efecto sobre la amplitud (Fig. 11.2.1.1.2). En cambio, a
una concentracion de 100 pg/ml, la estimulacién fué pronunciada a nivel de la

velocidad de mineralizacion (Tabla 11.2.1.1.2).

Tabla I1.2.1.1.2: Efecto de distintos componentes del suelo sobre la biodegradacion

de 0.1 pg/ml de fenantreno.

Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud
¢4V (%o/h) (%)
Control 0 0.168 + 0.04 10.55 + 1.997
AFrl 0.01 0.177£0.056  |10.34 +3.226
AFr3 0.1 0.332+0.189  |14.74 £0.075
(Ca-SWy)-AFrl 1 0.620 + 0.042 16.13 +£0.135
(Ca-SWy)-AFrl 10 1.429+0.689 |37.30+11.56

11.2.1.1.3. Efecto de lbs complejos arcillo-fulvicos

Se realizaron experimentos con particulas de arcilla a los que previamente se
habia adsorbido 4cidos fulvicos. Estas particulas o complejos se obtuvieron tras
equilibrar soluciones de acido fillvico con la arcilla Ca—SW); (1g/1) y descartar por
centrifugacioén el acido fulvico no adsorbido (ver Materiales y Métodos). De esta forma,
se obtuvieron los complejos (Ca-SWy)-AFr2 (concentracién inicial de 4cido falvico, 50
pg/ml) y (Ca-SWy)-AFr3 (100 pg/ml). En ambos casos, se observé que la presencia de
los complejos estimuld la transformacion de fenantreno (tabla I11.2.1.1.3), tanto en

cuanto a la tasa como a la amplitud de mineralizacion (Fig. 11.2.1.1.3A).
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Con el objetivo de ver si la presencia de materia organica disuelta de la etapa de
centrifugacién previa a la obtencién de los complejos afectaba la estimulacién, se
afiadié el complejo (Ca-SWy)-AFr3 (C 100ug/ml) directamente a los matraces, sin
centrifugacion. En este caso (Fig. 11.2.1.1.3 B) se observé una cierta disminucion de la
tasa y de la amplitud de mineralizacion, en comparacién con el mismo complejo usado
después de la etapa de centrifugacion (tabla 11.2.1.1.3).

El aumento de la concentracién del acido fiilvico equilibrado con la arcilla hasta
1 g/l ((Ca-SWy)-AFrl) provocéd una estimulacion de la tasa de mineralizacién en
comparacién con los complejos anteriores (tabla I1.2.1.1.2). Esta estimulacién fué
mucho mayor al aumentar la concentracion de sdlidos en suspension a 10 g/l (Fig.
11.2.1.1.3 C). El aumento de nuevo de la concentracién del acido fulvico equilibrado con

la arcilla hasta 10 g/l ((Ca-SWy)-AFr4) provoco una estimulacion de la tasa y de la

Tabla I1.2.1.1.3: Efecto de la concentracién del acido filvico adsorbido en el

complejo (Ca-SWy)-AFr sobre la biodegradacion de 0.1 pg/ml de fenantreno.

Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud

€:4Y) (%/h) (%)
Control 0 0.137+0.033  [12.47 £4.609
(Ca-SWy)-AFr2 1 0.380+0.067  {19.92 +2.63
(Ca-SWy)-AFr3 1 0.300 £0.194  |24.19 £3.009
(Ca-SWy)-AFr3 1 0267+0.238  [19.61 +4.713
(Sin centrifugar)

amplitud de mineralizacién en comparacion con el complejo (Ca-SWy)-AFrl a una
concentracion de 1g/l. En comparacién con el control, se observé un incremento
pronunciado de la tasa de mineralizacion (tabla I1.2.1.1.1).. Esta estimulacién también
ocurrid a concentraciones mayores de complejo (2.5 y 5 g/l), aunque a la concentracién
maxima probada (10 g/1) no s6lo esta estimulacién desaparicio, sino que hubo una clara
inhibicion (Fig. 11.2.1.1.3 D).

11.2.1.2. Biodegradacion de fenantreno a una concentracion de 1 pug/ml

11.2.1-2-1/ Efecto de las arcillas.
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El efecto de las suspensiones de arcilla a distintas concentraciones (0, 1, 5 y 10 g/l)
consistié en una estimulacién progresiva y casi proporcional a la concentracién de
arcilla utilizada. Esta estimulacién se tradujo en un aumento de la tasa (0.131+0.028,
0.27610.003, 0.943+0.182 y 1.493+0.312 %/h, respectivamente) pero no tanto de la
amplitud de mineralizacién (11.200.365, 16.63+2.246, 32.00+3.682 y 31.78+2.464 %,
respectivamente) (Fig. 11.2.1.2.1). La estimulacién observada fué por tanto mayor que la

que se dio a 0.1pg/ml de fenantreno.

Tabla I1.2.1.2.1: Efecto del 4cido fitlvico adsorbido en el complejo (Ca-SWy)-AFr
sobre la disponibilidad de fenantreno en presencia de una alta concentracién del
substrato
Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud
(gD (%/h) (%)
Ca-SWy 0 0.131 £0.028 |11.20+0.365
Ca-SWy ‘ 1 0.276 £ 0.003 | 16.63 +2.246
Ca-SWy 5 0.943+0.182 |32.00 + 3.682
Ca-SWy 10 1.493+0.312 |31.78 £2.464
(Ca-SWy)-AFr4 1 0.974+£0.013 |38.92 £0.048
(Ca-SWy)-AFr4 5 1313+ 0.139 |{47.30+0.058
(Ca-SWy)-AFr4 10 0.084 £ 0.001 |04.42 £2.083
11.2.1.2.2. Efecto de los acidos fulvicos en solucion

El tratamiento AFr1 (4cido fiilvico en solucion a una concentracién de 10 pg/ml) indujo
una estimulacién de la tasa de mineralizacién (0.199£0.083 %/h) y amplitud
(16.51+2.107 %) en éomparacién con el control (0.08£0.042 %/h y 9.43%+0.019 %,
respectivamente). Estos resultados reflejan un comportamiento diferente de aquel
presentado con 0.1 pug/ml de fenantreno, donde la tasa y amplitud de mineralizacién no
se modificaron significativamente. Esta estimulaciéon también ocurrié a una
concentracion mayor de acido fiilvico (AFr3- 100 pg/ml), aunque la estimulacion fue

menos acusada (Tabla [1.2.1.2.2).
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Tabla IL.2.1.2.2: Efecto de la concentracién del 4cido flilvico en suspesién y

adsorbido al complejo (Ca-SWy)-AFr sobre la disponibilidad de fenantreno en

presencia de una alta concentracion del substrato.

Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud
) (%/h) (%)
Control 0 0.080 £ 0.042 09.43 +0.019
AFrl 0.01 0.199 + 0.083 16.51 £2.107
AFr3 0.1 0.141 £ 0.153 17.19 + 7.687
(Ca-SWy)-AFrl 1 1.824£0.333  |47.36 £2.804
(Ca-SWy)-AFrl 10 2.068 47.16
11.2.1.2.3. Efecto de los complejos arcillo-fulvicos

De igual forma que con 0.1 pg/ml de fenantreno (apartado 11.2.1.1.3), se estudi6 la
influencia sobre la biodegradacion de complejos de arcilla y acidos fillvicos. La

presenciade estos complejos en suspension indujo, como en aquel caso, una clara

Tabla I1.2.1.2.3: Efecto de la concentracién del 4cido fiilvico adsorbido al complejo

(Ca-SWy)-AFr sobre la disponibilidad de fenantreno en presencia de una alta

concentracion del substrato.

Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud
(&) (%o/h) (%)

Control 0 0.153 £ 0.056 11.92 £2.121
(Ca-SWy)-AFr2 1 0.426+£0.083  [17.83 £2.602
(Ca-SWy)-AFr3 1 0.377 £ 0.221 17.70 +2.835
(Ca-SWy)-AFr3 10 0.791 £0.017  |27.72+0.389
(Ca-SWy)-AFr3 1 0.313 +0.209 16.45 +2.652
(Sin centrifugar)

estimulacién de la biodegradcion en los distintos tratamientos, que incluian diferentes

entidades de acido fulvico adsorbido a las arcillas y diferentes concentraciones de
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solidos en suspensiones (Tabla 11.2.1.2.1 ,11.2.1.2.2 y I1.2.1.2.3) y (Fig. IL.2.1.2.3 A, B,
C, E). De la misma manera el efecto inhibitirio de complejo (Ca-SWy)-AFr4 a la

concentracion 10g/1 se observé a esta concentracion.

Tabla I1.2.1.2.3: Efecto de la concentracién del 4cido fiilvico adsorbido al complejo

(Ca-SWy)-AFr sobre la disponibilidad de fenantreno en presencia de una alta

concentracion del substrato.

Tratamiento [Sorbentes] Tasa Amplitud
(gD (%/h) (%)

Control 0 0.153+£0.056  |11.92+2.121
(Ca-SWy)-AFr2 1 0.426 % 0.083 17.83 +2.602
(Ca-SWY)':AFr.% 1 0.377 +£0.221 17.70 £2.835
(Ca-SWy)-AFr3 10 0.791+0.017  |27.72+0.389
(Ca-SWy)-AFr3 1 0.313 +0.209 16.45 +2.652
(Sin centrifugar)

IL.2.2- Efecto del contenido en materia orginica sobre la biodegradaci()n' de

fenantreno adsorbido a complejos arcillo-hiimico

Las tasas de mineralizacion de fenantreno adsorbido a las particulas de arcilla y a
los complejos (Ca-SWy)-AHsl, (Ca-SWy)-AHs2 y (Ca-SWy)-AHs3 y de fenantreno en
el control fueron 8.557+0.087, 8.632+0.059, 9.22540.028, 9.871 y 10.726+0.219 %/h
respectivamente, mientras que las amplitudes de mineralizacién fueron 50.13+0.418,
49.054+2.853, 50.113£1.703, 57.1 y 61.464+0.55 %, respectivamente. El aspecto de las
curvas de mineralizacion corresponde con una cinética de primer orden, con una tasa
inicial de degradacién del substrato alta durante las primeras horas, lo que corresponde a

la degradacion de la fraccion labil seguida por una fase de degradaciéon muy lenta (Fig.
11.2.2). '

I1.2.3- Modelizacion de las curvas de mineralizacion de fenantreno inicialmente

adsorbido a compbnentes modelo del suelo
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Con el objetivo de estimar la biodisponibilidad de fenantreno adsorbido a las
particulas modelo de suelo, se realizaron una serie de experimentos de biodegradacion
analogos a los descritos anteriormente, con cuyos resultados se aplicé un modelo
matematico que tiene en cuenta la desorcion del substrato (ver materiales y métodos).
Estos experimentos se realizaron con sorbentes modelo que ya habian sido estudiados
(en la seccion II.1.1.1) en caunto al contenido en materia organica y el proceso de
adsorcion-desorcién de HPAs. Los ensayos se realizaron en suspensiones acuosas
equilibradas que contenian diferentes proporciones solucion:sorbente, y con controles
sin sorbentes. En este caso, se utilizaron suspensiones de la bacteria Clavibacter xyli.

La proporcionalidad directa entre la concentracion acuosa y la tasa de
mineralizacion inicial en ausencia de sorbente se determiné mediante la medida de
mineralizacion de fenantreno en un rango de concentraciones que incluian aquellas que
se habian usado en las suspensiones con sorbentes. El valor mas alto de este range fué
de un 1 pg/ml. Las taéas' iniciales de mineralizacion se calcularon por regresion lineal a
partir de los puntos de cada curva que dan la tasa maxima. Los resultados muestran una
correlacion estadisticamente significativa (p<0,001) entre la concentracién acuosa y las
tasas de mineralizacion, con un coeficiente de correlacion de 0,956 (Fig. 11.2.3). La
mineralizacién de fenantreno en las suspensiones equilibradas de las particulas de
arcilla con o sin fracciones humicas fué rapida y ocurrio sin fase de aclimatacién (Fig.
I1.2.3a). El aspecto de las curvas de mineralizacion coresponde a una cinética de primer
orden, con altas tasas iniciales de produccién del CO, durante las primeras 30 horas,
seguidas por tasas de mineralizacion progresivamente mas lentas. La cantidad final de
substrato mineralizado oscilé entre 30 y 60%. Estos porcentajes son comparables a
aquellos encontrados en otros estudios sobre la mineralizacion de compuestos
hidréfobos. Las pérdidas detectadas en los controles que son atribuidas a la
volatilizacién o a la adsorcion a las paredes de los tubos de vidrio pueden ser
consideradas como una estimacién maxima, porque en presencia de la bacteria, tales
pérdidas eran probablemente minimas debido a la rapida biodegradacion observada. Se
puede también notar que la fase inicial de mineralizacion (la mas importante en nuestro
estudio) ocurre durante las 30 primeras horas (Fig. I1.2.3a, A, B, C, D, E y F), un
intervalo de tiempo similar a aquel usado para el control de las pérdidas.

Las tasas de mineralizaciéon se han calculado a partir de los valores de vl
obtenidos a partir de la regresion no lineal de las curvas de mineralizacion del modelo

de primer orden de degradacion — desorcidén (ecuacién 1). Al principio, se aplicé a los
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datos un modelo mas sencillo de primer orden (ecuacién 2). Sin embargo, €l uso de este
modelo condujo a desviaciones significativamente mayores con respecto a los valores
experimentales que con el modelo degradacion - desorcion. Estas mayores desviaciones
se tradujeron en unos mayores valores de la suma de los cuadrados residuales (RSS)
calculados con la Ecuacién 2. Como ejemplo de la buena adaptacién de nuestros
resultados a la ecuacién 1, se representan en la Fig. I1.2.3b los resultados de los
experimentos de mineralizacion de fenantreno realizados a una concentracién de 0.1
pg/ml en presencia de 1 g/l de los complejos arcillo-humicos, y las curvas ajustadas a
ambos modelos. La ecuacién 1 se utilizd, por tanto, para calcular las tasas iniciales de
mineralizacion.

Los parametros estimados para los experimentos de mineralizacion que figuran
en la Fig. I1.2.3a estan presentados en la tabla I1.2.3, ademas de la mineralizacion
maxima (amplitud) obtenida directamente a partir del ultimo punto de cada curva. Las
comparaciones estadisticas de las v; estimadas confirman que, bajo estas condiciones, la
presencia de los sorbentes no tuvo un efecto negativo sobre la mineralizacién de
fenantreno. En algunos casos, las tasas de mineralizacion en presencia de arcillas y de
complejos arcillo-filvicos son mayores que aquellas del control sin sorbentes a una
concentracion inicial de fenantreno de 0.1ug/ml. La estimulacion también se reflejo en
unos valores altos de vi/k, indicando un aumento en la accesibilidad del substrato que
esta relacionado con la presencia de estos sorbentes. Estos efectos estimulantes no se
observaron a la misma escala cuando la concentracién inicial de fenantreno era 1 pg/ml,
tanto con los complejos arcillo-fulvicos como con la arcilla (Tabla I1.2.3) . Las tasas de
mineralizacion inicial en presencia de los complejos arcillo-humicos no fueron
diferentes de las del control sin sorbente a ambas concentraciones. La correlacién
observada entre las tasas de mineralizacion inicial y las concentraciones de fenantreno
en medio acuoso en ausencia de sorbente no existio en las suspensiones con sorbentes
cuando la concentracién de fenantreno inicial en el sistema fué 0.1 pg/ml (Fig. 11.2.3¢) y
(Fig. 1.2.3d) 6 1 pg/ml (Fig. 11.2.3¢) y (Fig. 11.2.3f). Se concluye que, bajo estas
condiciones, las bacterias experimentaron una concentracién diferente a la de la fase

acuosa.
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amplitudes de mineralizacién de fenantreno adsorbido a componentes modelo del suelo.

[sorbente]® [Fenan]® v 'S K RSS? VK" Ampli’
SWy

0 0.1 3.320 £ 0.042 0.115+ 0.007 0.162 + 0.030 4.37 20.4 38.30
1 0.1 4075+ 0.332 0.155+ 0.020 0.128 £ 0.040 17.10 31.8 56.20
5 0.1 4455+ 0.035 0.160 £ 0.000 0.189 £+ 0.010 22.87 23.6 47.10
10 0.1 2.350 £+ 0.876 0.100 £ 0.010 0.135+ 0.060 10.96 17.4 32.60
0 1 2448 + 0.773 0.105+ 0.023 0.136 £ 0.037 1.15 18.0 33.25
1 1 3.198 £ 0.024 0.127 + 0.027 0.170 £ 0.044 1.31 18.8 37.44
5 1 2.527 + 0.401 0.128 + 0.018 0.117 £+ 0.044 1.33 21.6 41.09
10 1 2.026 £ 0.367 0.142 + 0.027 0.092 £ 0.023 5.84 220 42.27
SWy-AHt

0 0.1 3315+ 0.042 0.115 £ 0.009 0.162 £ 0.030 437 20.5 38.30
1 0.1 3.247 £ 0.403 0.141 £ 0.007 0.167 £ 0.020 13.72 19.4 40.20
2,5 0.1 3.231+ 0.581 0.120 + 0.027 0.189+ 0.014 2.17 17.8 33.54
5 0.1 3.191 £ 0.347 0.117 £ 0.017 0.165+ 0.020 8.02 19.3 36.80
10 0.1 3.529 % 0.196 0.084 + 0.004 0.158 £ 0.030 433 223 35.20
0 I 2448+ 0.773 0.105 + 0.023 0.136 £ 0.037 1.15 18 33.25
1 1 2.165+ 0.402 0.106 + 0.015 0.109 £ 0.032 2.05 19.9 35.94
5 1 2440 %+ 0481 0.116 £ 0.012 0.137 £ 0.056 1.24 17.8 35.67
10 1 2.569 £ 0.325 0.089+ 0.01 0.132+ 0.033 1.87 19.5 32.81
SWy-AFt

0 0.1 1.964 + 0.425 0.098 + 0.002 0.100 £ 0.020 2.19 19.6 34.30
i 0.1 3.074+ 0.874 0.077 + 0.017 0.110 £ 0.040 0.92 279 40.38
2,5 0.1 2.593 £ 0.008 0.082 + 0.006 0.109 £ 0.011 1.14 23.8 36.41
5 0.1 3.106 £ 0.010 0.067 + 0.004 0.108 + 0.010 1.55 28.7 39.29
10 0.1 3.297 + 0.091 0.068 + 0.001 0.101 + 0.010 2.00 32.6 42.02
0 1 1.947 £ 0.040 0.077 £ 0.003 0.086 £ 0.004 7.70 22.6 35.15
1 1 2.043 £ 0.029 0.083 £ 0.006 0.090+ 0.010 5.60 22.7 36.02
5 1 1.982 + 0.883 0.088 + 0.023 0.100 £ 0.030 5.04 19.8 38.05
10 1 2.458 + 0.607 0.080 £ 0.006 0.095+ 0.030 6.78 25.9 38.51

(a) Los valores estan presentados como las medias +DS.
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(b) Las concentraciones del sorbente en g/l. SWy-AHt = complejos arcillo-4cido humico; SWy-AFt = complejos arcillo-acido
fulvico.

(c) Las concentraciones inicial de fenantreno en pg/ml.

(d) La tasa inicial de mineralizacién en porcentaje/h.

(e) La tasa de mineralizacién de fenantreno desoriendo lentamente en porcentaje/h.

(f) La tasa de la contante de primer orden en 1/h.

(g) La suma de los cuadrados residual de la curva no linear adaptada.

(h) Los valores predicados por la amplitud de mineralizacién después de la fase exponencial en %.

(i) Las amplitudes de mineralizacién de fenantreno medidas después de un periodo experimental en %.
(j) Mas grande estadisticamente que el control sin sorbente a p = 0.10.

(k) Mas grande estadisticamente que el control sin sorbente a2 p = 0.05.

(L) Sin diferencia estadistica con el control sin sorbente a p = 0.05.

I1.2.4. Biodegradacion de la fraccion resistente a la desorcion

Las estimaciones de v, detectadas por el modelo fueron menos de diez veces los valores
correspondientes a v; (Tabla II.2.3). Esto sugiere una pequefla contribucién del
compuesto de se desorbia lentamente a la produccién total de CO;, durante los estados
iniciales de la transformacién. Debe sefialarse que las estimaciones de v, en los
controles sin sorbente fueron mayores que cero, como ha sido observado previamente
(Gerin y Boyd, 1992), siendo explicado como una limitacién del modelo para distinguir
entre la biodegradacion del substrato liberado lentamente y el ruido experimental. Otra
limitacion consistié en las desviaciones observadas en los controles sin sorbente entre
los valores de vi/k y las amplitudes finales de mineralizacién (Tabla I1.2.3). No
obstante, este modelo sirvié como instrumento empirico util para calcular las tasas
iniciales de mineralizacién. Las tasas de mineralizacion de fenantreno resistente a la
desorcién pudieron estimarse con mas precision después de lavar toda la fraccién labil

mediante extracciones acuosas sucesivas.
I1.2.4.1. Biodegradacion de fenantreno con particulas con valores moderados de f,,

Los experimentos con la fraccién resistente se realizaron inicialmente con la
arcilla (Fig. 11.2.4.1a), los complejos arcillo-fulvicos (Fig. I1.2.4.1b) y los complejos
arcillo-htiimicos (Fig. I11.2.4.1c). Estos ultimos se estudiaron en detalle debido a la gran
fraccion de fenantreno resistente a la desorcion originado en los experimentos de
desorcién. El fenantreno en esta forma fué mineralizado lentamente y de forma lineal
(Fig. I1.2.4.1c). La linealidad se mantuvo durante mas de 540 horas. La mineralizacion

en los controles sin sorbentes con el fenantreno disuelto fué rapida y extensiva,
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siguiendo una cinética de primer orden. Las tasas de mineralizacion de fenantreno
resistente a la desorcién presente en 50 y 500 mg de sorbente han sido 0,012 + 0,006 y
0,016 £ 0,003 ng/ml/h, respectivamente. En cambio, en los controles correspondientes,
las tasas iniciales de mineralizacién fueron 1.68 + 0.39 y 523 * 3.95 ng/ml/h,
respectivamente. Una fraccién bastante importante del substrato resistente a la
desorcién resulté también totalmente resistente a la biodegradacion. De hecho, la
amplitud final de mineralizacién después de 1020 h fué 3.3 + 0.6 y 3.7 £ 0.8 % con 50

y 500 mg de sorbente, respectivamente. La baja biodegradabilidad del compuesto

Tabla I1.2.4.1A: Biodegradacién de la fraccién resistente a la desorcién obtenida

mediante la desorcidn en sistema batch.

Antes de 500 horas Después de 500 horas
Amplitud  de|Tasa de | Amplitud de Tasa de
degradacion(%) | degradacion(%/h) |Degradacion(%) |Degradacion(%/h)
Ca-SWy 4.37+0.538 | 0.012 +0.000 1511 +0.412 | 0.031+0.003
(Ca-SWy)-AHsl | 5.42+0.563 | 0.027 £0.033 16.87 £1.453 | 0.030 +0.000
(Ca-SWy)-AHs2 | 4.05+0.518 | 0.010+ 0.003 13.69+0.152 | 0.027 +0.000
(Ca-SWy)-AHs3 | 3.58+1.013 | 0.015+0.001 12.76 + 1.364 0.028 £ 0.001
Control 17.69£0.362 |  0.626 +0.012 35.72+0.523 | 0.055+0.001

resistente a la desorcion esta de acuerdo con su resistencia a la extraccion con solventes
organicos. La extraccién secuencial con n-butanol y diclorometano permitié la
recuperacién de 9.6 + 2.7 y de 49.0 + 1.2 % de fenantreno resistente a la desorcién
presente en 50 y 500 mg de los complejos, respectivamente. Estos resultados indican
que la bacteria Clavibacter xyli S1 era inéapaz de degradar significativamente la
fraccion de fenantreno resistente a la desorcidn presente en los tres sorbentes
estudiados.

La mineralizacién de la fraccion de fenantreno resistente a la desorcion, teniendo
en cuenta que la cantidad de fenantreno resistente a la desorcion esta considerada como

el 100 % de fenantreno adsorbido, en las distintas muestras obtenidas en otro
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experimento de desorcidn realizado en sistema batch (seccion I1.1.1.3) fué también muy
lenta durante las 500 primeras horas, en comparacién con el control con todo el
substrato disuelto en el medio de cultivo a una concentracion parecida de aquella
resistente a la desorcidén (tabla I1.2.4.1A). Para confirmar que la baja tasa de
mineralizacién no era debida a problemas de toxicidad en la suspension después de
500h se afiadié un nuevo inéculo bacteriano con 3.4 10® células por mililitro de la

bacteria Clavibacter xyli S1. Se observé una ligera subida de la mineralizacién de

Tabla I1.2.4.1B: Degradacién de la fraccién resistente a la desorcion de fenantreno

presente a las muestras obtenidas mediante desorcidn en columnas.

Tasa de degradacion Amplitud de degradacién
(%o/h) (%)
Ca-SWy 0.195 +0.126 08.79 +£2.524  (0.50)
(Ca-SWy)-AHsl 0.134 +0.048 07.00 + 1.794  (0.63)
(Ca-SWy)-AHs2 0.135 + 0.008 07.34+0.601 (0.47)
(Ca-SWy)-AHs3 0.154 07.54 (0.30)
NAPL 0.693 +0.011 26.90 +0.209  (0.07)
Control 0.260 + 0.155 14.60 +10.334 (1.07)
(Ca-SWy)-AH’ 0.083 +0.010 04.75+0.217  (0.71)
Arena 0.181 +0.047 1154 £1.501 (2.82)

Los valores entre paréntesis se obtuvieron del experimento realizado durante las

primeras 188 h.

fenantreno en todos los casos. Esto podria explicarse por una posible desorcion por
difusioén del substrato a partir de los distintos sorbentes. En el control se produjo una
degradacién importante, lo que indica el buen estado fisioldgico de las bacterias (Tabla
I1.2.4.1A).

De forma andloga a los experimentos de mineralizacion con la fraccion
resistente obtenida por desorcién en batch, se estudié la mineralizacién de fenantreno
presente en las distintas muestras obtenidas del experimento de desorcion realizado en
las columnas (Seccion I1.1.1.4). Estos experimentos se realizaron en matraces de 250ml,
donde se transferieron el contenido de las columnas. La inoculaciéon se realizd

inicialmente en fase sélida. Como resultado, se observé una cinética de mineralizacion
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lineal con los distintos sorbentes y del control durante 188 horas (tabla I1.2.4.1B). En la
segunda fase de este experimento se trabajo en suspension, afiadiendo 50 ml de medio
de cultivo conteniendo un inoculo de 2.10® células por mililitro, y se puso el conjunto en
agitacion.

Como resultado se constaté una estimulacién importante de la degradacién de
fenantreno secuestrado en el HMN cuya tasa y amplitud de mineralizacién estan
presentadas en la (tabla I1.2.4.1B). La estimulacion observada en los otros sorbentes fué
menos pronunciada qlie en el NAPL. La comparacién de la amplitud de mineralizacién
de los distintos sorbentes (arcilla, los complejos arcillo-humicos y la arena) entre si

tampoco reveld una diferencia significativa.

I1.2.4.2. Biodegradacion de HPA con particulas de alto f,. : (Ca-SWy)-AHs4 (f,. =
0.211)

También se estudié la biodegradaciéon de fracciones resistentes a la desorcion
con el complejo (Ca-SWy)-AHs4, que tenia un contenido muy superior en materia
organica a los anteriores. El resultado de los lavados iniciales revel6 una baja capacidad
desorcion de fenantreno. En concreto, sélo se desorbid el 26/28 % de fenantreno
inicialmente adsorbido, a una tasa de 0,194 + 0.015 %/h (Fig. 11.2.4.2A). Las
extracciones de fenantreno adsorbido al complejo (Ca-SWy)-AHs4 con diclorometano
recuperaron casi 95 % de la cantidad adsorbida .

La bacteria Clavibacter xyli S1 aument6 la tasa de desorcion de fenantreno
resistente a la desorcion presente en el complejo (Ca-SWy)-AHs4 hasta 1,633+ 0.093
%/h , mientras que la tasa de desorcion abidtica de fenantreno bajo las mismas
condiciones fué de 0,161+ 0.013 %/h. La tasa de mineralizacion en el experimento
control con el fenantreno disuelto ‘a la misma concentracion, fué 7,201+ 0.066 %/h .
Estos resultados demuestran la gran capacidad de la bacteria Clavibacter xyli S1 de
estimular la degradacién de una fraccién bastante importante de fenantreno, lentamente
desorbido (Fig. 11.2.4.2B).

La tasa de mineralizacién de fenantreno adsorbido por (Ca-SWy)-AHs4
resistente a la desorcién por la bacteria Sphingomonas sp. LH128 fué 44.7 veces mayor
(7.201% 0.066 %/h) que la tasa de desorcién abidtica (0.161+0.013 %/h). La tasa de

mineralizacion en el control sin sorbentes también fué muy alta, 7.644+0.129 %/h. La
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amplitud de mineralizacién fué 62.67+0.727 y 88.72+1.092 % para el fenantreno
adsorbido al complejo y de fenantreno disuelto en el control, respectivamente, mientras
que la cantidad de fenantreno desorbido por lavados fué 4.35+ 0.113%.

La bacteria Mycobacterium sp. 208LB se comporté de forma diferente a
Clavibacter xyli S1 y Sphingomonas sp. 128LH, con una tasa de mineralizaciéon de
fenantreno adsorbido al complejo muy baja (0.153% 0.038 %/h). En el control la tasa de
mineralizacion fué 0.484+0.086 %/h. La amplitud de mineralizacion fué 7.87+0.178 y
47.77%+1.798 % con el complejo y en el control respectivavente (Fig. 11.2.4.2C y D).

El estudio de la capacidad de degradacion de antraceno adsorbido al complejo
mostré con Mycobacterium sp. LB501T una tasa de degradacion de 3.093%0.277 %/h,
mientras que la tasa de desorcién fué 0.479+0.09 %/h. La amplitud de mineralizacién
fué 65.394_-1.318 % mientras que la cantidad desorbida de antraceno fué 15.0610.534 %.

Mycobacterium sp. LB208 se comporté de forma parecida a Mycobacterium sp.
LBS501T, con una tasa y amplitud de mineralizacién de pireno fueron 3.665+0.58 %/h y
52.1246.168 %, respectivamente, mientras que la tasa y la amplitud de desorcién de la
fraccién resistente de pireno fueron 0.298+0.05 %/h y 16.15£0.319 %, respectivamente.
En la misma linea de trabajo se estudi6 la capacidad degradadora de fluoranteno por
Mycobacterium VM 446, detectandose una tasa y amplitud de mineralizacién de
5.08240.007 %/h y 58.16+1.1 %, respectivamente. La tasa y la amplitud de desorcién
de la fraccién resistente fueron 0.229+0.049 %/h y 9.91£1.809 %, respectivamente (Fig.
11.2.4.2F).

Las tres bacterias mencionadas anteriormente degradaron activamente el
substrato disuelto, a unas tasas de mineralizacién de 5.099+0.008 %/h de antraceno,
10.81610.531 %/h de pireno y 7.031+0.686 %/h de fluoranteno por Mycobacterium sp.
LB501T, Mycobacterium sp. LB208 y Mycobacterium VM446, respectivamente. Las
amplitudes de mineralizacion fueron 84.71+0.596 % de antraceno, 85.62+3.583 % de

pireno y 62.27+4.447 % de fluoranteno, respectivamente.
11.2.4.3. Estudio comparativo de cinco bacterias degradadoras de fenantreno
Se estudiaron cinco estirpes con distintas caracteristicas fisico-quimicas y con

distintas capacidades de adhesion a los componentes del suelo (ver seccién 11.3.2). Se

planted estudiar el comportamiento de estas bacterias en cuanto a su capacidad de
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degradar fenantreno en distintas formas, tales como disuelto en medio acuoso o
adsorbido al complejo (Ca-SWy)-AHsS5, para ver sus comportamientos con respecto a la
fraccidn labil y a la fraccién resistente.

Las tasas de degradacién de fenantreno disuelto en el medio acuoso fueron
0.092+0.018, 3.153+0.39, 0.508+0.018, 0.597+0.181 y 5.216+0.479 %/h para
Arthrobacter polychromogenes (Art), Clavobacter xyli S1 (S1), Sphingomonas sp.
LH128 (LH128), Mycobactrium sp. LB501T (LB501T) y Sphingomonas sp. LH162
(LH162), respectivamente. Las amplitudes de mineralizacion fueron 16.92+11.537,
33.97+2.915, 34.41+1.045, 37.614.142 y 54.06+4.191 %, respectivamente, despues de
346 h de mineralizacién (Fig. I1.2.4.3A). En un experimento paralelo a este dltimo, se
estudi6 el comportamiento de las cinco bacterias a respecto a la fraccion labil presente
en (Ca-SWy)-AHs5. Se observd unos menores tasas de mineralizacion con las estirpes
Art, LH128 y LB501T (0.323%0.39, 0.806+0.614 y 1.5131+0.084%/h, respectivamente).
En cambio, las tasas presentadas por LH162 y S1 fueron menores (4.644+0.063 y
1.798+0.023 %/h, respectivamente). La comparacién al nivel de la amplitud de
mineralizacion reveld resultados parecidos, entre 36.91+£1.192 y 43.56+7.484 % (Fig.
11.2.4.3B).

El estudio comparativo de la capacidad de degradacion de la fraccion resistente a
la desorcion (obtenida a partir de los lavados sucesivos del complejo (Ca-SWy)-AHsS y
constituyendo el 73.75+2.922 % de la cantidad inicialmente adsorbida (Fig. 11.2.4.3C))
por las bacterias mencionadas anteriormente presentd las siguientes tasas de
mineralizacién: 0.125+0.036, 0.229+0.129, 0.399+0.185, 0.311+0.13 y 0.226+0.079
%/h para las estirpes Art, S1, LH128, LB501T y LH162, respectivamente. Por tanto, las
bacterias LH128 y LB501T fueron las bacterias que tienen una mayor capacidad de
degradar la fraccion resistente. La amplitud de mineralizacién no reveld grandes
diferencias entre las distintas bacterias (que giran entre 4.19+0.361 y 10.72+£1.24 % )
(Fig. 11.2.4.3D).

I1.2.4.4. Biodegradacion de HPA adsorbidos a arcillas en presencia de hierro: Ca-

SWy(Fe') y Fe-SWy.

Los experimentos de mineralizacion realizados con los HPAs inicialmente

adsorbidos a estos dos sorbentes mostraron una clara concordancia con el
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comportamiento de desorcién de los compuestos estudiados anteriormente (seccién
I1.1.2.4), sugiriendo que los PAHs estaban disponibles para las bacterias sélo después de
desorberse. La mineralizacién de fenantreno y de pireno fué répida y extensa,
obedeciendo a una cinética de primer orden, en las suspensiones de Ca-SWy y en los
controles sin sorbente (Fig. 11.2.4.4). Con Ca-SWy, las tasas de mineralizacién fueron
ligeramente mayores que las del control. Este efecto estimulante fué mas claro con
pireno que con fenantreno. En cambio, cuando estos ultimos estaban adsorbidos a Ca-
SWy(Fe3+) y a Fe-SWy, ambos HPAs fueron mineralizados lentamente y a una
amplitud de degradacién muy baja. Una fraccién bastante importante de los compuestos
adsorbidos quedo totalmente resistente a la biodegradacion bajo estas condiciones, dado
que las amplitudes finales de mineralizacion obtenidas después de 125.5 horas fueron
respectivamente, 7.144+2.377 % y 6.61+0.283 % para el fenantreno adsorbido a Ca-
SWy(Fe3+) y Fe-SWy, y asi como 3.882+0.635 % y 4.727+0.803 % para el pireno
adsorbido a la Ca-SWy(Fe’") y Fe-SWy. |

Con el objetivo de confirmar que estas tasas bajas de mineralizacion no eran
debidas a una posible toxicidad para la bacteria por la presencia de hierro, se afiadi6 el
HPA en solucién, diez horas después de la inoculacién, lo cual indujo una clara e
inmediata estimulacién en la produccién de '*CO,, tanto con fenantreno como con
pireno (Fig. 11.2.4.4). No obstante, con la arcilla férrica se originé una tasa de

mineralizacién algo mas lenta después del aporte de pireno disuelto.

I1.2.5. Efecto del envejecimiento sobre la biodegradacion de HPAs adsorbidos

Los procesos de envejecimiento de los hidrocarburos son uno de los factores
claves que controlan la disponibilidad de estos compuestos para las bacterias del suelo.
Por tanto, nos planteamos estudiar el envejecimiento con dos particulas modelo del
suelo, la arcilla y el complejo arcillo-hiimico (Ca-SWy)-AHsS, utilizando como control
el suelo intacto de la estacion experimental. El tiempo de envejecimiento (o residencia)
en este experimento fué de 4 meses. Como resultado, se observo la clara influencia del
tiempo de residencia sobre la biodegradacién. Las tasas de mineralizacion de fenantreno
envejecido en la arcilla, el complejo y el substrato disuelto fué 0.133%0.05, 0.124+0.068
y 0.061+0.007 %/h, respectivamente. En cambio, las tasas de mineralizacion
presentadas en las mismas muestras, pero conteniendo el fenantreno recientemente

afiadido fué 1.05440.092, 0.706+0.006 y 0.276+0.008 %/h, respectivamente. Se observd
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también un efecto del envejecimiento sobre la amplitud de mineralizacién, cuyos
valores obtenidos, después de 967 h de biodegradacién, fueron 16.53+0.374,
11.25+5.456 y 9.11+1.293 % para la arcilla, el complejo (Ca-SWy)-AHs5 y para el
control, respectivamente. Las amplitudes de mineralizacién de las mismas muestras con
el substrato nuevamente afiadido fueron 45.79+3.479, 42.7742.753 y 31.7610.163 %,

respectivamente, después de 561h de mineralizacion (Fig. I1.2.5).
I1.3. Transporte bacteriano (adhesion)

Una vez estudiados los efectos de distintos componentes modelo del suelo sobre
la adsorcién y la biodegradacion, se realizé un estudio sobre las interacciones fisicas
entre estos componentes y distintas estirpes bacterianas capaces de degradar HPAs. Este
estudio se realizé principalmente en experiencias con columnas saturadas que contenian

los distintos componentes.
I1.3.1. Caracteristicas fisico-quimicas de las bacterias.

Las doce bacterias seleccionadas diferian en el potencial zeta de su superficie
celular, en la hidrofobicidad y en las dimensiones de las células (Tabla I1.3.1). Segin
una clasificacién anteriormente propuesta (10), las estirpes LB208, LB307T, LB501T,
VMS502, VM503 y VM446, del género Mycobacterium, y Sphingomonas LH162 son
altamente hidréfobas, con valores de angulo de contacto por encima del 70°, mientras
que las estirpes Sphingomonas sp. LB126 y sp. LH128, Clavibacter xyli Sl1,
Mycobacterium VMS505 y Arthrobacter polychromogenes son hidrofilas, con valores de
angulo de contacto por debajo de 35°. En las condiciones experimentales utilizadas,
todas las estirpes tienen un potencial zeta negativo, que gira desde el valor relativamente
alto de las células de Sphingomonas sp. LB126 hasta el extremadamente bajo de las
células de Mycobacterium sp. LB501T. Esta bacteria degradadora de antraceno combina

un potencial zeta bajo con una gran hidrofobicidad (9).



Tabla 11.3.1: Efecto de las caracteristicas de las bacterias degradadoras de PAH sobre su transporte a través de las columnas de suelo
saturado

Ancho de  Longitud transporte
Metodo de la celula dela aspect 0,5 gof
. . . 2 . b o

bacteria Substrato aismamiento (um) c(;l:;l; ratio © (mV) CIC, at PV
Sphingomonas sp. Fenantreno L 0.4 1.2 3 77.0 -23.6 0.72 0.152 6.6
LH162 (0.99) (0.003) (25.1)
Mycobacterium sp. =~ Antraceno L 0.8 1.2 1.5 353 -33.6 0.416 0.484 2.788
VMS505 (0.908)  (0.053) 23.6)
Mycobacterium sp. Fenantreno T 0.8 1.0 1.25 85.7 -22.3 045 0.473 39
LB 307T 0.57) (0.326) (24.8)
Arthrobacter Fenantreno L 0.4 1.6 4 28.2 -22.6 0.19 0.811 6.3
polychromogenes (0.35) (0.515) (24.8)
Mpycobacterium sp. Pireno L 12 1.6 1.33 86.3 -27.1 0.171 1.298 2.788
VM502 (0.245)  (1.033)  (23.6)
Sphingomonas sp. Fluoreno L 1.0 1.2 1.2 234 2.6 0.18 1.101 4.0
LB126 0.18)  (1.140)  (24.8)
Mycobacterium sp. Antraceno T 0.6 2.0 333 75.9 -60.2 0.11 1.33 3.0
LB501T (0.11) (135  (23.6)
Mpycobacterium sp. Pireno L 1.0 1.2 1.2 83.0 -40.6 0.04 2.079 1.7
LB208 (0.09) (1.532) (24.8)
Mycobacterium sp. Fluoranteno L 0.8 1.6 2 80.0 -45.8 0.071 1.717 2.788
VM503 (0.072) (1.704)  (23.6)
Mycobacterium Fluoranteno L 0.3 1.0 03 89.0 -49.2 0.373 0.467 3.8
VM446 (0.509)  (0.319)  (15.4)
Sphingomonas sp. Fenantreno L 0.4 1.6 0.3 323 -22.9 0.376 0.857 1.7
LH128 0.699) (0.314) (12.1)
Clavibacter xyli S1 Fenantreno L 0.8 2 0.4 22.0 -17.1 0.92 0.056 3.8

. 0.999) (0.001) (15.4)

3, Extraccién liquida; T, Extraccién con Teflon. ® Jongitud de la célula dividido por el ancho de la célula. ‘8w, Angulo de contacto. 4, zeta
potencial. ¢ los valores experimental final estan dados en parentesis como una indicacién de las dinamicas del filtro bloqueador. " Determinaciones se

habian realizado a pH 7.2. ®a,, eficiencia de adhesion. "PV, volumen de poro.
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I1.3.2. Transporte de las bacterias a través de suelo saturado.

Las suspensiones celulares bombeadas a través de columnas de suelo de la finca
experimental (arena limosa) atravesaron las mismas (alcanzando 0.5xC/Cy max)
después de un volumen de poro (VP). Los diferentes valores finales de C/Cy se
diferenciaron de una manera pronunciada, desde 0.04 para la estirpe Mycobacterium
LB208 hasta 0.92 para Clavibacter xyli S1, lo que indica un amplio rango en la
eficiencia de secuestro (Tabla I1.3.1). La eficiencia de adhesion relativa (o) se calculd
usando los valores C/Cy. Al contrario que C/Cy, que es una medida global del secuestro
de las células, el célculo de o, toma en cuenta las frecuencias de contacto diferencial de
bacterias de distintos tamafios con el material de la columna. Por tanto, o representa la
afinidad relativa de las bacterias por el material del suelo. Los valores de o, oscilaron
dentro de un amplio rango (Tabla IL.3.1). Ademas, no se observé ninguna relacién clara
entre cualquiera de las caracteristicas fisico-quimicas bacterianas estudiadas y la ;. Por
ejemplo, las estirpes Sphingomonas sp. LH162 y  Mycobacterium sp. VM503
presentaron una hidrofobicidad similar pero también una muy baja y una muy alta
eficiencia de adhesion, respectivamente. Las estirpes representativas de diferentes
comportamientos de transporte en las columnas de suelo se seleccionaron para otros

experimentos con componentes aislados de suelo.
I1.3.3. Efecto de los componentes del suelo sobre el transporte microbiano.

Los experimentos que utilizaron arcillas se realizaron en columnas conteniendo
bolas de cristal cubiertas con una mezcla de alcohol de polivinilo (PVA) y de arcilla.
Las micrografias realizadas con el microscopio electrénico de estos materiales no
mostraron ninguna diferencia en el espesor de las capas formadas por los agregados de
arcilla y de los complejos arcillo-himicos sobre las superficies de las bolas de cristal.
La superficie de las bolas estaba cubierta por una capa discontinua, con un espesor de
mas de 10 pm. En cambio, la arcilla agregada tenia una superficie mas rugosa que los
complejos arcillo-himicos agregados (Fig. 11.3.3 FOTOS).

Los experimentos de transporte con todas las combinaciones de bacterias y de
materiales revelaron que las arcillas agregadas tienen una gran tendencia para retener las

bacterias. El transporte bacteriano fué, sin embargo, muy especifico para cada



Tabla I1.3.3: Influencia de los componentes modelo sobre el transporte a través de colummnas saturadas, en comparacion a las bolas de cristal y el Teflon

bacterias

Sphingomonas
sp. LH162

Mycobacterium
sp. LB 307T

Arthrobacter
polychromogenes

Mycobacterium
sp. LB208

Sphingomonas
sp. LB126

Mycobacterium
sp. LB501T

VM446

Sphingomonas
sp. LH128

Clavibacter
xyli S1

e b,a
(grado)

77.0
(59.1)

85.7
(102.9)

28.2

83.0
(88.3)

23.4
(35.5)

75.9
(88.5)
89.0
323

22.0

Cc,a
(mV)

236
(-36.2)

223
(-28.7)

-22.6

-40.6
(-44.1)

2.6
(-11.03)

-60.2
(-65.5)
-49.2
22.9

-17.1

arcilla®
C/C, ol pPV"
0.62 0.384 1.73
(0.95) (0.040) (13.4)
0.47 0.798 1.43
(0.61) (0.523) (13.1)
0.26 1.156 1.43
(0.31) (1.015) (13.1)
0.19 1.993 1.43
024) (1.726) (13.1)
0.03 3944 1.43
0.07) (3.127) (13.1)
0.01 3.075 1.53
(0.11) (2.395) (13.2)
0.28 1.09 1.73
(0.34) (0.918) (6.9)
0.38 0.857 1.73
0.70) (0.314) (12.1)
0.43 1.046 1.73
(0.83) (0.235) (13.4)

Arcilla-4cido hiimico1?

C/ICO0 | af PV’
1 g g
1 g g
0.82 | 0.197 1.29
0.98) | (0.015) | (12.4)
0.70 | 0.510 1.29
(0.91) | (0.138) | (12.44)
0.62 | 0.701 1.29
0.97) | 0.035 | (12.4)
0.27 | 1.702 1.89
0.47) | (0.997) | (13.04)
0.75 0.298 1.6
(0.85) | (0.167) | (7.79)
0.78 0.261 1.6
0.91) | (0.103) | (12.7)
0.81 0.32 1.6
(0.97) | (0.044) | (11.5)

99

Arcilla-acido hiimico2¢ Arena 1¢ Bolas de cristal Teflon
C/Co o pVf C/ICO0 | o PVt C/ICO |of C/CO o’
1 g G 0.63 0.238 2.94 0.98 0.028 |0.98 .0.029
(0.99) | (0.003) | (18.96)
1 g g 1 G G 0.37 0.454 |0.17 0.846
1 g G 1 g G NDh NDh |NDh NDh
1 g g 0.66 0.307 2.64 0.58 0.559 |0.32 0.773
(0.97) | (0.016) | (18.66)
0.7 0.442 1.45 0.77 0.196 2.64 0.99 0.024 |0.63 0.467
(0.96) | (0.045) | (13.18) | (0.99) | (0.003) | (18.66)
0.48 0.831 | 2.05 0.57 0.379 422 0.32 0.488 |[0.19 0.82
(0.61) | (0.573) | (13.79) | (0.86) | (0.102) | (18.46)
0.77 0.238 1.76 ND ND ND ND ND ND ND
(0.86) |[(0.136) | (10.88)
0.83 0.175 1.76 0.76 0.151 2.45 ND ND ND ND
(0.93) {(0.067) |(13.49) ((0.99) {(0.007) |(13.13)
0.86 0204 | 1.76 ND ND ND ND ND ND ND
(0.97) [(0.036) | (13.49)

? Los datos en parentesis de 0,, y £, y los datos de transporte a través las bolas de cristal y el Teflon estin obtenidos de Bastianens et al. (9).

® 6, angulo de contacto. © {, zeta potencial. ¢ Los valores experimentales final estin dados en parentesis como una indicacién de la dinamicas del de bloqueo del filtro. ° o

eficiencia de adhesion. f PV, volumen de poro. oy, valores que podrian no ser determinadas por las columnas usadas.

" ND, no determinado.
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estirpe (Tabla I1.3.3). Con la arcilla, los valores o fueron mayores que con el suelo para
la mayoria de las estirpes analizadas, aunque las diferencias relativas entre las estirpes
observadas en el suelo se conservaron basicamente. Esto sugiere que las bacterias tienen
una fuerte afinidad por las superficies de la arcilla presente en el suelo, a pesar de su
contenido moderado en arcilla (6.7%), incluso no estando saturada con cationes antes de
su uso. Las células de algunas estirpes se acumularon bastante en las columnas de
arcilla lo que condujo a la formacién de biofilms que cubrian completamente la arcilla
agregada (Figura. I1.3.3D). Cuando las superficies de arcilla estaban cubiertas por
fracciones humicas, el transporte bacteriano se facilité notablemente, como se deduce
de los valores altos de C/Cy. La arcilla cubierta por acidos himicos no cambid
significativamente la porosidad del material o la estereometria del conjunto
(empaquetado), lo que hubiera podido estar acompafiado por un cambio de la
probabilidad de colision de las bacterias con las superficies. Parece, por tanto, que los
acidos humicos adsorbidos interfieren en la asociacion de las bacterias a la arcilla.

Con la arena se obtuvieron valores mas bajos de o que con los agregados de
arcilla (Tabla I1.3.3 y I1.3.4), aunque tanto la porosidad como la conductividad
hidraulica de la arena eran significativamente menores que las de los agregados de
arcilla. Esto confirma la suposicion que la arcilla es el agente principal en la retencién

de las bacterias en el suelo.

I1.3.4. Influencia del contenido en materia organica (f,c) de la arena sobre el

transporte bacteriano.

Se planted estudiar otros tres tipos de arena cuya diferencia radicaba en el
contenido en materia organica (f,). La idea de usar la arena asociada a distintas
cantidades de materia organica surgié de las micrografias realizadas sobre estos
materiales con microscopio electrénico, que revelaron la ausencia de relieves en la
superficie de la arena (Fig. 11.3.4 FOTO). Para estos experimentos se seleccionaron siete
bacterias con distintas caracteristicas fisico-quimicas: Mycobacterium sp. LB208,
LB307T y LB501T, Sphingomonas sp. LB126, sp. LH162 y sp. LH128 y Arthrobacter
polychromogenes. El resultado de este experimento no mostré ninglin efecto de los
distintos tipos de arenas sobre el valor de o;. Sin embargo, se pudo observar también

algunos valores ligeramente altos, del orden de 0.307 y 0.379, en presencia de la arena 1
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para las estirpes  Mycobacterium sp. LB208 y Mycobacterium sp. LB501T,
respectivamente. Estas dos bacterias mostraron cierta afinidad por las otras arenas
(arena 2, arena 3 y arena 4), aunque de menos importancia que la observada con la CI.
En resumen, con estas dos bacterias se observaron valores mas altos de o con los cuatro

tipos de arenas estudiadas (tabla I1.3.3 y I1.3.4).

IL3.5. Influencia de la fuente de carbono de pre-cultivo sobre el transporte

bacteriano.

Como se mencion6 anteriormente, la estirpe Clavibacter xyli S1 presenté una
gran versatilidad metabdlica, siendo capaz de degradar facilmente tanto naftaleno como
fenantreno. Esta capacidad se utilizé para estudiar si la fuente de carbono usada durante
el crecimiento afectaba al transporte bacteriano a través del suelo. Esta informacién
puede ser util en el uso de inoculantes microbianos en técnicas de biorrecuperacién. Se
observé que cuando la estirpe se cultivaba en presencia de naftaleno y se utilizaba en
experimentos de transporte en presencia de naftaleno o de fenantreno, los valores de a,
eran muy parecidos: 0.531 y 0.511, respectivamente. Un valor muy parecido (0.537) se
obtuvo cuando se cultivé en presencia de fenantreno y se utilizé en columnas del suelo
en presencia del naftaleno. En cambio, al crecer con fenantreno y el transporte hacerse
con fenantreno, el coeficiente de adhesion fue diez veces menor, 0.056 (Tabla I1.3.5A).
En la misma linea de experimentos, se evalu6 este efecto con el caso de fenantreno
como fuente de carbono y de energia sobre el transporte a través de las columnas
empaquetadas con bolas de cristal envueltas por agregados de arcilla, en presencia de
fenantreno o naftaleno. Como resultado, se observé una gran afinidad de adhesion
cuando la fuente de carbono de cultivo y la que estaba presente en las columnas era la
misma (fenantreno/fenantreno), mientras que la afinidad descendia al cambiar la fuente
de carbono (fenantreno/naftaleno) (Tabla I1.3.5A).

Esta estirpe presentd una gran afinidad por la arena 4 en comparacién con el
resto de las arenas usadas cuando esta bacteria se habia cultivado con fenantreno (Tabla
I1.3.5B). Resultados similares se obtuvieron con los complejos (mas fenantreno o

naftaleno) para esta estirpe cultivada con fenantreno (Tabla I1.3.5A).
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Tabla I1.3.4: Influencia de las superficies de distintas arenas sobre el transporte a través de columnas saturadas

Arena 2¢ Arena 3¢ Arena 4°
bacterium 0, s
(grado) (mV)
C/Cy o pPV* C/Co o PV’ C/Co of PVb
Sphingomonas 77.0 -23.6 0.82 0.075 4.97 091 0.054 2.49 0.62 0.157 5.62
sp. LH162 (59.1) (-36.2) (1.0) 0.0) (21.68) (1.0) 0.0) (16.87) (1.0) (0.0) (26.95)
Mycobacterium 85.7 . -22.3
sp. LB 307T (102.9) (-28.7) (©) © 0
Arthrobacter 28.2 -22.6 0.96 0.018 4.97 0.9 0.07 2.49 0.94 0.023 5.62
polychromogenes (1.0 0.0) (30.04) (1.0) 0.0) (18.66) (1.0) 0.0) (14.76)
Mycobacterium 83.0 -40.6 0.55 0.315 4.97 0.8 0.191 2.49 0.66 0.189 5.62
sp. LB208 (88.3) (-44.1) (0.98) (0.01) (30.04) 1.0) 0.0) (18.66) (1.0) (0.0) (33.04)
Sphingomonas 234 -2.6
sp. LB126 (35.5) (-11.03) 0 3 )] ) 1) 0 () 0
Mycobacterium 75.9 -60.2 0.66 0.202 4.97 0.82 0.157 2.49 0.77 0188 5.62
sp. LB501T (88.5) (-65.5) (0.91) (0.045) (30.04) (0.95) (0.04) (18.66) (1.0) (0.0) (33.04)
Sphingomonas 323 -22.9 0.8 0.088 2.18 0.79 0.148 249 0.75 0.101 5.62
sp.LH128 (0.99) (0.005) (24.47) (0.98) 0.011) (18.66) (0.98) (0.008) (33.04)

? Los datos en parentesis de 8,y £, y los datos de transporte a través las bolas de cristal y el Teflon estan obtenidos por Bastianens et al. (19).
® 8., angulo de contacto. ¢ &, zeta potencial. ¢ Los valores experimental final estan dados en parentesis como una indicacién de las dinamicas del filtro bloqueador. © o eficiencia de adhesion. f PV, volumen de poro. £ o,

valores que podrian no ser determinadas por las columnas usadas. ® ND, no determinado.



Tabla I1.3.5A: Efecto combinado de la fuente de carbono de precultivo, del substrato usado en la columna y de los distintos sorbentes sobre el transporte de Clavibacter xyli S1 a través de columnas saturadas

Sustrato Arcilla® Arcilla-4cido himic 1° Arcilla-4cido himic 2° Suelo
ewa Ch
(grado) (mV)
Sustrato 1 Sustrato 2
de precultivo de C/Cy A PV¢ | C/CO o PV*® C/CO0 ad PV* C/Co o | A
transporte
Fenantreno Fenantreno 22.0 -17.1 0.43 1.046 1.73 0.81 0.32 1.6 0.86 0.204 1.76 0.92 0.056 3.79
: (0.83) (0.235) (13.4) 0.97) (0.044) (11.5) 0.97) (0.036) | (13.49) (1.0) (0.001) (8.42)
Fenantreno Naftaleno 22.0 -17.1 0.62 0.58 1.73 0.77 .0.383 1.6 0.85 0.207 1.76 045 0.537 3.79
(0.85) 0.2) (12.1) (0.95) (0.081) (11.5) (0.95) 0.07) 9.6) (0.94) (0.039) (13.1)
Naftaleno Fenantreno 22.0 -171 ND ND ND ND ND ND ND ND ND 0.47 0.511 3.79
(0.64) (0.303) (20.0)
Naftaleno Naftaleno 22.0 -17.1 ND ND ND ND ND ND ND ND ND 0.45 0.531 3.79
(0.61) (0.329) | (15.36)

% 9,, angulo de contacto. ® ¢, zeta potencial. ¢ Los valores experimentales final estan dados en parentesis como una indicacién de las dinamicas de bloqueo del filtro. ¢ oy eficiencia de adhesi6n. © PV, volumen de poro. £

ND, no determinado.

Tabla IL.3.5B: Efecto combinado de 1a fuente de carbono de precultivo, del substrato usado en la columna y la superficie de la arena sobre el transporte de la Clavibacter Xyli a través de columnas saturadas

Sustrato Arena 1° Arena 2° Arena 3° Arena 4
ewa gb
(grado) (mV)
Sustrato 1 Sustrato 2
de de C/Cy o PV*© C/Co o PV C/Co ad PV* C/Co o PV*®
precultivo transporte
Fenantreno Naftaleno 22.0 -17.1 0.79 0.177 2.95 0.75 0.155 547 0.88 0.115 2.99 0.18 0.788 2.57
0.99) (0.005) (17.2) (0.97) | (0.014) | (19.4) (0.99) | (0.01) (17.4) (1.0) 0.0) (20.9)

29, angulo de contacto. ® &, zeta potencial. © Los valores experimental final estan dados en paréntesis como una indicacién de la dinamicas de bloqueo del filtro. ¢ o eficiencia de adhesi6n. ¢ PV, volumen de poro.
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I1.3.6. Efecto del tensiactivo Triton X-100 sobre el transporte bacteriano.

Se seleccionaron dos estirpes con una gran eficiencia de adhesién al suelo pero
con caracteristicas fisico-quimicas de la superficie celular diferentes: la estirpe
extremadamente hidréfoba Mpycobacterium sp. LB208 y la hidroéfila Sphingomonas sp.
LB126. Suspensiones bacterianas de estas dos estirpes, conteniendo distintas
concentraciones de Triton X-100, se bombearon a través de columnas de suelo de la
finca experimental. Ambas respondieron de forma diferente a la presencia del
tensioactivo (Fig. IL.3.6A). El transporte de Mycobacterium sp. LB208 se facilit6
claramente, alcanzando un valor de C/Cy de 1 a una concentracién de 500 pg/ml de
tensioactivo. En cambio, el transporte de Sphingomonas sp. LB126 no se afecté en
presencia del tensioactivo, incluso a concentraciones por encima de su CMC
(200pg/ml).

La estirpe Mycobacterium sp. LB501T, que presentaba caracteristicas exfremas
en su superficie celular, mostré también afinidades muy altas por las superficies de la
arcilla y de los complejos (Tabla I1.3.3). Se realizé un experimento para estimar el
efecto del tensioactivo sobre la adhesion de esta estirpe al suelo y a los componentes
individuales del suelo. Triton X-100, a una concentracién de 300 pg/ml, disminuyé la
retencion bacteriana en el suelo y en la arcilla, y, en menor grado, en los complejos
arcillo-humicos (Fig. I1.3.6B). El aumento progresivo en los valores de C/Cy con las
suspensiones de tensioactivo bombeadas a través de las columnas de arcilla puede ser
atribuida a la adsorcién progresiva del tensioactivo a las superficies colectoras.
Alternativamente, la liberacién o el desprendimiento de las bacterias puede también
haber causado este progresivo aumento en los valores de C/Cy, una posibilidad que no

se puede excluir en base a nuestros resultados.

IIL.- Estudio de suelos contaminados como aproximacion a las condiciones reales.
II1.1.- Estudio del potencial de biodeéradacién de las bacterias autoctonas.

En esta parte de este trabajo se planted estudiar el potencial de degradacién de
distintos tipos de hidrocarburos policiclicos arométicos por las bacterias autdctonas
presentes en tres tipos de suelos contaminados (S1, S2 y S3). La diferencia entre estos

radicaba en el tiempo en el que las bacterias del suelo habian estado en contacto con el
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Fig. Ili.1.1: Mineralizacion de la glucosa por la bacterias autoctonas de tres tipos de
suelos contaminados.
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Fig 11.1.2: Mineralizaci6n de naftaleno por las bacterias autéctonas de tres tipos de
suelos contaminados.
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Fig. 111.1.3: Mineralizacion de fenantreno por las bacterias autéctonas de tres tipos
de suelos contaminados.
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Fig. IN.1.4: Mineralizacién de fluoreno por las bacterias autoctonas de tres tipos de
suelos contaminados.
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Fig. llI.1.5: Mineralizaci6n de fluoranteno por las bacterias autéctonas de tres tipos de
suelos contaminados.
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Fig 111.1.6: Mineralizacién de antraceno por las bacterias autocténas de tres tipos de
suelos contaminados.
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Fig IIt.1.7: Mineralizaci6n de pireno por las bacterias autéctonas de tres tipos de

suelos contaminados.
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Fig. 1ll.2.A: La inoculacion con la Mycobacterium sp. LBS01T sobre la degradacion de

antraceno en el suelo contaminado S1.
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Fig. 111.2.B: Inoculacién con la Mycobacterium sp. LB208 sobre la degradacioén de
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Tabla IIL1: Comparacién del potencial de biodegradacién de distintos HPAs por las

bacterias autdctonas de distintos suelos.

S1 S2 S3
Glucosa Tasa (%/h) 0.704 + 0.044 0.512+£0.021 |0.427 £ 0.008
Amplitud (%) |[27.65 + 0.005 273 +0.897 |23.38+0.339
Naftaleno Tasa (%/h) 0.380 + 0.021 0.328 £ 0.006 {0.092 £ 0.096
Amplitud (%) |40.34 +£2.528 4025+1.221 [16.87+11.338
Fenantreno Tasa (%/h) 0.421 +0.011 0.310+£0.016 |0.070+0.037
Amplitud (%) [45.10£0.417 40.04 £3.973 [17.95+9.16
Fluoreno Tasa (%/h) 0.297 £ 0.02 0.307 £0.002 {0.003 £ 0.001
Amplitud (%) |31.25+1.971 3897+2.033 |[1.69 +0.077
Fluoranteno Tasa (%/h) 0.206 + 0.035 0.114 £ 0.065 |0.002+0
Amplitud (%) |32.43 +1.508 25.93 £6.81 0.86 +0.101
Antraceno Tasa (%/h) 0.182 +0.042 0.222 +£0.019 [0.005%0
Amplitud (%) |22.7 +3.935 30.33+2.614 |1.37 £0.123
Pireno Tasa (%/h) 0.007 + 0.001 0.031 £0.006 }0.006 £ 0.001
Amplitud (%) |1.38 +0.198 9.68 +£1978 |1.24 +£0.169

hidrocarburo. El suelo S3 era un suelo recientemente contaminado que provenia de un
accidente, provocado por un escape de un oleoducto, el suelo S2 provenia del borde de
un rio contaminado por los residuos de una refineria, y el tercer suelo S1 procedia del
fondo del rio mencionado anteriormente.

Se estudiaron seis distintos hidrocarburos en separado para comprobar el
potencial de degradacion presentado por la flora microbiana autoctona de los tres
suelos. Se utilizé también la glucosa para determinar la capacidad respiratoria global del
suelo.

El uso de la glucosa como fuente de carbono facilmente degradable para evaluar
el tamafio de la flora microbiana degradadora de los compuestos orginicos mostro entre
valores muy altos en el suelo S1 y relativamente altos en los suelos en los suelos S2 y

S3 (Fig III.1.1) y (Tabla III.1). La evaluacién de las tasas de degradacién de los
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y en presencia de distintas concentraciones de Tween 80.
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distintos HPA estudiados en el suelo S1 mostrd valores altos para naftaleno, fenantreno
y fluoreno, ligeramente altos para fluoranteno y antraceno y muy baja para el pireno. La
comparacién de las amplitudes de degradacién mostré valores altos en todos los casos
exepto el pireno (Fig I11.1.2, I11.1.3, II.1.4, I11.1.5, I[1.1.6 y 1I1.1.7) y (Tabla III.1). En
el suelo S2 se observé un comportamiento parecido al suelo S1: Tasas de degradacién
de naftaleno, fenantreno y fluoreno altas, ligeramente alta para antraceno y baja para
fluoranteno mientras con el pireno se observo la tasa mas baja. La comparacion a nivel
de la amplitud de mineralizacion present6 casi los mismos resultados que los obtenidos
en el suelo S1 (Tabla IIL.1). Las tasas y amplitudes de degradacion en suelo S3 fueron

muy bajas en todos los casos en comparacion con los suelos S1 y S2 (Tabla III.1).

IIL.2.- Efecto de un aporte bacteriano exéogeno como medida para remediar los

suelos que presentan una carencia de bacterias que degradan los hidrocarburos

Al observarse la incapacidad de los microorganismos autoéctonos en los tres
suelos estudiados de degradar significativamente algunos hidrocarburos policiclicos
aromaticos, como antraceno y pireno, se estudiaron formas posibles para aumentar las
tasas de degradacion de estos hidrocarburos. Con este objetivo se planted afiadir tres
tipos de bacterias en separado para ver su contribucion en el aumento de la degradacion.

El aporte de la bacteria LBSOI1T al suelo S1 provocé una subida de la tasa de
degradacion de antraceno hasta 1.0131£0.019 %/h en comparacién con la tasa de
degradacion presentada por las bacterias autdctonas que fué 0.41+0.034 %/h. También
esta subida afectd la amplitud de mineralizacion, que aumenté de 37.91+0.313 hasta
51.87£0.764 % (Fig. IIL.2A). De la misma manera, el aporte de la bacteria degradadora
de pireno LB208 provocé un aumento muy importante de la tasa mineralizacién:
0.643+0.025 %/h frente a 0.097+0.005 %/h en ausencia de inoculacién. La amplitud de
mineralizacion ascendié de 10.73+0.335 hasta 52.41+1.238 % (Fig. I11.2B).

Por ultimo, se comprobd la capacidad de degradacion de la bacteria LH128
degradadora de fenantreno en el suelo contaminado S1. Como resultado, se observé un
cierto aumento de la tasa de degradacién hasta 0.753+0.00 %/h, mientras que en

ausencia de la bacteria LH128 era 0.358+0.303 %/h. Sin embargo, la amplitud no fué
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diferente (49.931£0.116 y 49.34+0.721 % en presencia y en ausencia de la bacteria
LH128, respectivamente) (Fig. II1.2C).

1IL.3.- Efecto de los tensioactivos Triton X-100 y Tween 80 sobre la biodegradacion

de los hidrocarburos en suelos contaminados

También se us6 un rango de concentraciones de 100, 200, 300 y 500 mg/kg de
Triton X-100 y 5, 20,160 y 300 mg/kg de Tween 80 a la misma muestra del suelo (S1),
pero en presencia de tres tipos de hidrocarburos: fenantreno, antraceno y pireno,
inoculando, respectivamente, con las estirpes LH128, LB208 y LB501. No obstante, no
se observaron diferencias significativas entre los distintos tratamientos ((Fig. II1.3A, B,

C,D,EyF)).
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El comportamiento de los componentes del suelo respecto a los compuestos organicos
hidréfobos ha sido desde hace tiempo objeto de interés para muchos investigadores. No
obstante, existen pocos estudios en los que se combinan los procesos fisico-quimicos
implicados (adsorcidn) con los bioldgicos (biodegradacion, transporte). Por esta razén

surgi6 el estudio descrito en la presente memoria.

I.- Efecto de los distintos componentes del suelo sobre la biodisponibilidad de

fenantreno.
I.1.- Biodegradacion de fenantreno en suelos de diferente composicion.

En los cinco suelos estudiados, el fenantreno fué mineralizado por la poblacién
microbiana autoctona presente en los suelos. Las tasas y las amplitudes de
mineralizacién obtenidas fueron estadisticamente mas bajas en los suelos con un mayor
contenido en materia organica. También se observaron diferencias en la mineralizacién
en los suelos con un similar contenido en materia orgéanica, pero con diferente contenido
en arcilla, lo que indica que este componente también juega un papel en el control de la
biodisponibilidad de este compuesto hidréfobo.

La mineralizacién de fenantreno con Pseudomonas fluorescens comenz6 sin fase
de aclimatacion, tanto en un medio liquido como en los suelos inoculados. La tasa de
mineralizacién en los suelos fué mas baja que en medio liquido debido a que el
fenantreno es un compuesto altamente hidréfobo, y esta propiedad provoca su rapida
asociacion a las superficies sélidas en el suelo. La reduccién de la concentracion de
substrato de la fase acuosa debido a adsorcion podria ser la causa de la disminucién en
la tasa y en la amplitud de la transformacion microbiana. El mayor contenido en materia
organica en algunos suelos condujo a una mineralizaciéon reducida, debido a la gran
capacidad de adsorcion que presenta la materia organica del suelo.

La inoculacién de los suelos con bacterias exdgenas elimind la larga fase de
aclimatacion para la destruccion bioldgica de fenantreno en los suelos. No obstante, los
resultados sugieren que las bacterias exdgenas tienen las mismas limitaciones que
aquellas presentes en la poblacion bacteriana autdctona. En ambos casos la
biodegradacién fue claramente inhibida en suelos con mayor contenido en materia

organica. Esto es significativo, dado que el cultivo a gran escala de microorganismos
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degradadores para su introduccién en los suelos contaminados, que es una prictica

comun de las compafiias de biorremediacién (167).

L.2.- Capacidad de adsorcion de los suelos.

Para estimar que si la biodegradabilidad diferencial observada en nuestro estudio
podia ser atribuida a la adsorcién a las particulas del suelo, la capacidad de adsorcion de
los cincos suelos se estimé por determinacion de la concentracién acuosa de fenantreno
en suspensiones de los suelos. Los resultados mostraron de nuevo el efecto de la materia
organica. Estos datos estan en acuerdo con estudios anteriores sobre la adsorcidon de
compuestos hidrofobos por los suelos en sistemas acuosos (39). Los datos de
mineralizacién diferentes en los suelos 1, 2 y 3 pueden ser explicados en términos de
adsorcidn a la materia orgénica del suelo (MO), dado que las bajas concentraciones de
fenantreno en solucidn estin relacionadas con unas bajas tasas y amplitudes de
mineralizacién. Estos resultados estin en acuerdo con los obtenidos por Weissenfels y
col. (215), que observaron una fuerte adsorcion de HPAs, incluyendo fenantreno, a la
MO, y, consecuentemente, una disminucion en la biodegradacion. Encontraron que en
un suelo contaminado, conteniendo un gran porcentaje de OM, la biodegradacion no se
produjo incluso después de afiadir nutrientes y bacterias degradadoras de HPA. En
cambio, la extraccién de los HPAs y la adicién del material extraido al suelo condujo a
una rapida biodegradacion por las bacterias introducidas. Los autores concluyeron que
los enlaées fisicos o la adsorcion de los HPA al suelo fueron la causa de la falta de
mineralizacién inicial. Manilal y Alexander (131) compararon las tasas de
mineralizacion de fenantreno en cuatro suelos, y encontraron una clara reduccion en el
suelo con gran contenido de MO, en comparacién a otros tres suelos con menos
contenido en MO. La adsorcién en el suelo también ha afectado negativamente la
transformacién bacteriana de otros contaminantes orgénicos, tales como naftaleno (80),
tolueno (173), estireno (67) y el acido 2,4-diclorofenoxiacético (152).

Las diferencias en la mineralizacién de fenantreno entre los suelos 2, 4 y 5 ( con
similar contenido en MO pero con distintas cantidades de arcilla) no pueden ser
explicadas solamente sobre las bases de adsorcién. Por otra parte, la arcilla parece no
ser el tnico factor que ha reducido la mineralizacion en estos suelos, dada la activa
biodegradacion observada en el suelo n°® 1, con un contenido en arcilla parecido a aquel

del suelo n° 4. Los datos sugieren que una cierta cantidad de MO es necesaria para la
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observacién de este efecto. Estos resultados pueden ser explicados por el aumento de la
tortuosidad causada por el gran contenido en arcilla. Este concepto ha sido postulado
por (1) como un factor importante en la biodisponibilidad en ecosistemas particulados
(suelos, subsuelos y sedimentos). Se refiere a un aumento en el camino de difusion de
las moléculas debido a la presencia de las particulas. La combinacién de adsorcion-
desorcion, difusién y tortuosidad pueden afectar la adquisiciéon de los contaminantes
biodegradables por las bacterias del suelo, las cuales estin adsorbidas a la superficie de
las particulas y dependen del flujo de los nutrientes a través de las estructuras del suelo.
Este aumento en la tortuosidad puede ser la causa de la mineralizacién reducida en los
suelos n° 4 y 5, donde la combinacién de la MO vy la arcilla reduce la accesibilidad de
fenantreno a las bacterias, debido a un aumento en las superficies donde el compuesto
puede ser retenido durante su transito antes de su biodegradacion.

El compuesto modelo también se afiadié a un suelo de baja cantidad en MO -
0,8 % (suelo n°1), adsorbido a la arcilla o a los complejos. El fenantreno adsorbido a la
arcilla fué mas biodisponible y facilmente degradado que el adsorbido al complejo
arcillo-himico, (Ca-Swy)-AH. Esto sugiere que la interaccion entre el fenantreno y las
particulas afiadidas es mas fuerte cuando contienen el acido humico, incluso
considerando la baja proporcién de acido hiimico que estd presente en las particulas.
Esto podria ser explicado por una mayor tasa de desorcion a partir de la arcilla que a
partir de los complejos arcillo-hiimicos. La causa de estas diferencias podria ser las
limitaciones de la transferencia de masa dentro de las particulas causada por la
presencia del 4acido hiimico. Los complejos sintéticos pueden haber funcionado como
los complejos naturales del suelo, a partir de los cuales la tasa de desorcion de los
compuestos organicos hidroéfobos esta retardada por su reparto entre los poros fluidos

intra-agregados y los solidos rodeando a los agregados (223).
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La naturaleza de la fraccién himica presente en los complejos también afecta la
transformacion. El fenantreno adsorbido al complejo arcillo-filvico fue mas facilmente
degradado que aquel adsorbido al complejo arcillo-himico. Los 4cidos fulvicos son
menos hidréfobos que los acidos humicos (162), y su interaccién con el fenantreno
podria ser mas débil. Aunque la influencia de la adsorcién de la materia orgéanica del
suelo sobre la biodegradacién fue clara, nuestros resultados sugieren que las
interacciones entre las fracciones hiimicas y la arcilla en los suelos son también un

factor importante en la biodegradacion de los contaminantes hidréfobos en los suelos.

1.3.- Efecto de los liquidos en fase no acuosa (NAPLs) sobre la biodisponibilidad
de HPA en suelos

L.3.1.- Efecto de la identidad y dispersion del NAPL

Cuando se comparé el efecto de diferentes NAPLs modelo sobre la
biodisponibilidad de fenantreno, se observé una mayor tasa de mineralizacion en
presencia del HD, en comparaciéon a DBP y HMN. Este efecto de la identidad de los
NALPs sobre la biodegradacién de sus constituyentes se ha observado previamente
(57,117). En otro trabajo (117), se ha observado que la mineralizacién en suelo de
fenantreno disuelto en HMN es mas rapida que cuando el mismo compuesto estd
inicialmente disuelto en ftalato de di-2-etilhexilo (DEHP) o en DBP.

El uso de diclorometano como forma de incrementar la superficie del NAPL
resulté en una inhibicién casi completa de la degradacion. Es posible que esta inhibicion
se deba a un posible incorporacion del diclorometano al DBP por reparto, lo cual
hubiera impedido su eliminacién total a pesar de que se dejé evaporar durante un tiempo
prolongado (dos dias) antes de la inoculacion. Al estar presente en el NAPL, la
volatilidad del compuesto se redujo notablemente (al cambiar su constante de la Ley de
Henry (184), que marca el intercambio liquido-gas). De esta forma, el diclorometano
ejercid su efecto toxico sobre las bacterias de forma continua, por el lento reparto del
NAPL a la fase acuosa y gaseosa del suelo, impidendo la mineralizacion de los HPA.
Estos resultados  evidencian el efecto notable que ejercen los NAPLs sobre el
comportamiento ﬁsico;-quimico de los contaminantes en el suelo. Asimismo, sugieren
las dificultades que pueden surgir con el uso de solventes organicos durante procesos de

recuperacion de emplazamientos contaminados por NAPLs.
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1.3.2.- Efecto de tensioactivos biologicos sobre la biodegradacion de HPAs en
NAPLs

Diferentes hipétesis pueden explicar el efecto inhibitorio de la bacteria
degradadora de HD, que posiblemente producia biotensioactivos, sobre Ia
biodegradacion de fenantreno secuestrado en los tres NAPLs estudiados: HMN, HD y
DBP. En primer lugar, esto se puede atribuir a la posible competencia por nutrientes y
oxigeno del medio. En segundo lugar, puede haber ocurrido la adsorcién del substrato
por las bacterias degradadoras del HD (196). Ademaés, la adhesion de estas bacterias a la
interfase NAPL-agua puede haber limitado el reparto de fenantreno hacia la fase acuosa,
asi como puede también haber afectado negativamente el contacto directo de la bacteria
degradadora de HPA con el NAPL, lo cual le permitiria la toma directa del substrato.
Por ultimo, también se puede pensar que el biotensioactivo actué disminuyendo la
concentracion del substrato en el medio acuoso, al concentrar el substrato en la fraccidon
micelar. Se concluye que el uso de bacterias productoras de biotensioactivos no siempre
resulta beneficioso pafa la estimulacién de la biodisponibilidad.

No obstante, el uso de la bacteria degradadora de hexadecano en presencia de
HMN provocé una estimulacién muy importante de la biodegradaciéon de naftaleno por
Clavibacterium xyli S1. Esta estimulacion se puede explicar por el posible efecto del
biotensioactivo producido por la bacteria degradadora de HD, aumentando el reparto del
naftaleno a la fase acuosa. El mismo efecto se ha visto también con el HD y el DBP
como NAPL, pero menos pronunciado. Las diferencias observadas entre los dos
compuestos modelo estudiados pueden deberse a sus distintas propiedades
fisicoquimicas, incluyendo su solubilidad y coeficiente de reparto octanol-agua, que
pueden haber modificado el efecto de los biotensioactivos ya descrito, en un sentido u

otro.

1.3.3.- Efecto de tensioactivos sintéticos sobre la biodegradacion de HPAs en
NAPLs

En la misma linea de estudio de los factores que puedan aumentar la
biodisponibilidad de fenantreno en NAPLs, la adicién del tensioactivo sintético Triton

X-100 no mostré un efecto importante en presencia de HD o DBP. No obstante, la
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aplicacion de agitacion a las muestras con HD o DBP provocd una clara estimulacién de
la degradacién de fenantreno. Esta estimulacién posiblemente se debié a un incremento
la tasa de reparto desde el NAPL al medio acuoso, lo que permitié una toma continua
por las bacterias degradadoras de HPA desde la fase acuosa, y/o al aumento del contacto
directo de los NAPLs con la pared celular, que permitié el uso directo del substrato
desde el NAPL. El estudio del efecto combinado de la agitacién y de la bacteria
degradadora de HD revel6 una cierta regresion de la tasa de mineralizacion respecto a la
agitacion sola, lo que se puede explicar de la misma forma mencionada anteriormente.

El efecto combinado de la agitaciéon y de Triton X-100 respecto al HD resulté
inhibitorio respecto al control sin tensioactivo. Este efecto se puede explicar por la
limitacién de la difusion del substrato a la bacteria desde las micelas del tensioactivo,
asi como por la interaccién de este ultimo con biomoléculas esenciales para la
degradacion de fenantreno. En el trabajo de Kwee et al (116)se menciona que el Triton
X-100 podria asociarse a las proteinas de la membrana a concentraciones por muy por
debajo de la concentracién critica micelar (CMC) lo que se puede hablar de una
inhibicién que asociada a los mondémeros. De esta forma, los mondmeros de
tensioactivo podrian ser mas perjudiciales para los componentes de la superficie celular
relacionados con la degradacion fenantreno que las estructuras micelares. El Triton X-
100 puede solubilizar la bicapa lipidica de la membrana celular mediante su
incorporacién a dicha bicapa, destruyendo su orientacién natural y alterando su
permeabilidad. A altas concentraciones de tensioactivo, la membrana se satura del
mismo, lo que provoca su disolucién (6,82,91,99,186). Ademas de los lipidos, las
proteinas asociadas a l\ét membrana pueden interaccionar con los tensioactivos sintéticos,
como el caso del Triton X-100, formando complejos que podrian provocar un cambio en
su conformacién y posiblemente su desplazamiento de membrana (176). Tal interaccién
seria inhibitoria para la biodegradacion si las proteinas fueran enzimas esenciales para la
transformacion o el transporte del substrato.

_ Al contrario que Triton X-100, Tween 80 provocé una estimulacién de la tasa de
degradacion de fenantreno, debido a su caracter no téxico. En este caso, las estructuras
de 4cido graso presentes en los ésteres de polioxietileno de sorbitol (Tween 80) pueden
incorporarse al interior de la membrana bacteriana, (6,82,99) pero sin ningin efecto
sobre la disolucién de la membrana lipidica (222). Por tanto, la compatibilidad del

tensioactivo con la estructuras bioquimica de la membrana celular bacteriana podria ser
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una importante consideracion en la seleccién de los agentes deseados para aumentar la
biodegradacion de contaminantes hidréfobos en suelos.

También existe la posibilidad de que el tensioactivo impida la adhesion de la
bacteria al NAPL, lo que obliga a utilizar solamente el substrato presente en la fase
acuosa (56). No obstante, la agitacion y la adicion de Triton X-100 en presencia de DBP
indujo ningin cambio respecto a la agitacion sola, lo que indica que con este NAPL se
inactivaron los mecanismos postulados anteriormente para el HD. Estos resultados
confirman una vez mas el efecto de la identidad del NAPL en la biodisponibilidad del
substrato.

El efecto del Triton X-100 sobre la mineralizacion de naftaleno fue, a diferencia
que con fenantreno, claramente estimulatorio, y mas pronunciado con el DBP que con el
HD. Esta estimulacion se puede explicar por al menos dos mecanismos (i) la dispersion
del NAPL, conduciendo a un aumento de la superficie de contacto, lo cual esta causado
por una reduccion de la tension de la superficie entre la fase acuosa y no acuosa y (ii) el
transporte facilitado del contaminante desde la fase sélida hacia la fase acuosa, lo cual
puede ser causado por un numero de fenémenos, tal como la disminucidén de la tensién
de superficie del agua del poro en las particulas del suelo, la interaccion del tensioactivo
con las interfases solidas y la interaccion del contaminante con las molécﬁlas
individuales del tensioactivo. La diferencia observada en la tasa de degradacion entre el
HD y el DBP se puede explicar por el efecto negativo que tiene el Triton X-100 sobre la
adhesién de la bacteria al HD, lo que afecta negativamente el uso del substrato

directamente del NAPL.

1.3.4- Efecto combinado de la fuente de carbono de pre-cultivo de la bacteria y de
Triton X-100 o de Tween 80 sobre la biodisponibilidad de fenantreno disuelto en
DBP

El hecho de cultivar la bacteria en presencia de naftaleno indujo una cierta
estimulacion de la tasa de degradacién de fenantreno en comparacién con la misma
bacteria cultivada con el fenantreno y usada en el experimento de mineralizacién con el
mismo substrato. Este resultado se puede atribuir a una posible expresién de alguna
proteina de membrana o una exoenzima que no funcionaba en el experimento de

mineralizacién no cruzado.
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En este trabajo, la sensibilidad al Triton X-100 puede haber sido provocada por
un mecanismo fisiologico desencadenado probablemente durante la fase de crecimiento
de la bacteria. Durante ésta una serie de enzimas que participan en la estabilidad y la
proteccién de la pared celular no se han producido en presencia del naftaleno como
fuente de carbono y de energia. Otra posibilidad es que cuando la bacteria crece en
presencia de naftaleno algunas proteinas que suelen estar protegidas de los tensioactivos

se encuentran expuestas a ellos.

I.3.5- Efecto combinado de la fuente de carbono de pre-cultivo de la bacteria y de

Triton X-100 o de Tween 80 sobre la disponibilidad de naftaleno disuelto en DBP

El hecho de cultivar la bacteria con fenantreno ha permitido estimular la tasa y la
amplitud de mineralizacién de naftaleno en un volumen de 3 ml. Sin embargo, en un
volumen de 0,5 ml no se noté un efecto importante sobre la tasa de mineralizacién. Esto
se puede explicar porque en presencia de pequefios volimenes de NAPL la bacteria no
tiene gran dificultades para usar el substrato secuestrado mientras que en presencia de
grandes volumenes la biodisponibilidad disminuye. La estimulacién observada al
volumen de 3 ml se puede explicar por el hecho que la bacteria podria haber utilizado
algunas proteinas que activan la degradacién de naftaleno que no se expresaron cuando
la bacteria se pre-cultivé con el naftaleno.

Visto los efectos interesantes encontrados con fenantreno, donde se vié que el
efecto de la fuente de carbono aumenté la sensibilidad de Clavibacterium xyli S1 al
Triton X-100 que se manifest6 en la disminucién de su capacidad degradadora. En esta
parte del trabajo se vié la ausencia del efecto inhibitorio excesivo de Triton X-100 sobre
la tasa de mineralizacion de naftaleno. Estos resultados se pueden explicar por la
presencia de un mecanismo protector de la bacteria, contra el efecto de Triton X-100,
que se desarrollé cuando la fuente de carbono de pre-cultivo era fenantreno y se inhibié
cuando la fuer/lté de carbono de pre-cultivo era naftaleno . )

El tensioactivo tween 80, a un volumen de NAPL de 3 ml indujo una
estimulacion clara, sobre todo a una concentracién de 160 mg/ kg. Esto muestra que
Tween 80 es mas eficaz en las condiciones de secuestro mas complejas (3 ml de DBP)
(11) y (155), aumentando la difusion del substrato o la dispersién del NAPL, lo que ha

podido aumentar la biodisponilidad de naftaleno.
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Muchos autores han comentado que el aumento de la disponibilidad es muy
especifico de la estirpe bacteriana y es dependiente de la composicién de la pared
celular y de las caracteristicas de la superficie celular y de los mecanismos de la
obtencidén del substrato (219). Nuestro trabajo aporta una nueva informacion, indicando
que, segun el tipo de la fuente de carbono y de energia, la misma bacteria puede orientar
el mecanismo de produccién de las proteinas y las enzimas de membrana hacia

proteinas que puedan mantener o disminuir su resistencia al Triton X-100.

II.- EFECTO DE. PARTICULAS MODELO DEL SUELO SOBRE LA
BIODISPONIBILIDAD DE HPA

Los resultados mostrados en el presente trabajo indican que la adsorcién a las
superficies de las particulas puede incrementar, disminuir o no tener efecto sobre la
biodisponibilidad de fenantreno, dependiendo de la cantidad y la calidad de la fraccion
humica adsorbida y de la concentracion inicial de substrato. El efecto general de la
adsorcidn sobre la biodisponibilidad parece estar mas controlado por el comportamiento
de desorcion del compuesto que por la concentracién acuosa alcanzada en el equilibrio
de la adsorcién agua-solido. La adsorcion del compuesto como forma facilmente
desorbible o bien no presenta efecto sobre la biodisponibilidad o bien la aumenta. En
cambio, la adsorcién como forma resistente a la desorcion hace que el compuesto esté

altamente no biodisponible.
I1.1. Mecanismos de adsorcion-desorcion
I1.1.1. Papel de la materia organica

La mayor capacidad de los complejos arcillo-htiimicos, en comparacién al de las
particulas de arcilla, de adsorber HPAs puede ser atribuida a la presencia de materia
organica en las particulas a las que este compuesto hidréfobo puede estar asociado. Esta
asociacion ha sido encontrada anteriormente entre los compuestos hidréfobos y
sorbentes modelos y naturales con diferentes contenidos de materia organica, y ha sido

explicada en términos de adsorcién hidréfoba o reparto (45,145).



122

La distribucién de las zonas hidroxilo de la superficie de la arcilla, que
representan los puntos de asociacién de los grupos carboxilo de la sustancia humica,
afectan la configuracion de la interfase de la capa hiimica posiblemente, alterando el
tamafio o la accesibilidad del dominio hidréfilo (7). En nuestro estudio, se utilizé una
solucién acuosa a pH alto como medio de adsorcién a la arcilla para permitir a la
macromolécula hiimica adoptar una conformacién abierta, debido a la repulsién
electrostatica entre las cargas de los grupos acidicos. En la solucion acuosa la asociacion
de las superficies hidréfobas del acido himico tiene lugar a través de atraccién
hidréfoba. La mayoria de las zonas hidréfobas de las moléculas del icido hiimico estin
escondidas de los contactos con las moléculas de agua por los grupos hidréfilos, es
decir, las zonas hidr6fobas tienen tendencia de estar en la parte inerte de la molécula
donde el contenido en agua es bajo. Por tanto, en la superficie externa de las moléculas
del 4cido hiimico estan expuestos principalmente los grupos hidréfilos. La asociacién
hidréfoba puede tener lugar solamente después de algunas reorganizaciones
estructurales de las moléculas de 4acido hiimico. Sposito (191) ha propuesto las
siguientes etapas para la formacién de complejos, en la que las superficies de los
oxihidréxidos de metal y las superficies de los bordes de las particulas de la arcilla
pueden reaccionar con los 4cidos orgéanicos cargados negativamente a través de un

mecanismo de intercambio de ligandos entre los grupos protonados OH," y COOH:

SOH + H' VAN SOH,"
SOH," + HuCOO “ SOH,"00C-Hu
SOH, "00C-Hu o SOOC-Hu + H,0

Donde SOH representa el grupo hidroxilo de la superficie del sorbente y Hu-COO" es el
grupo carboxilo humico.

Una vez adsorbido sobre una superficie inorgénica, algunas caracteristicas del
acido humico, incluyendo su capacidad de adsorber HPA, pueden ser alteradas con
respecto a su condicién original en la fase acuosa. Como los compuestos organicos
usados en este trabajo son exclusivamente hidréfobos, entonces las asociaciones de las
superficies de los componentes del suelo con los HPA estudiados tienen lugar a través
de atraccidon hidréfoba. Esta atraccién se realiza a través de dos mecanismos

fundamentales: reparto y adsorcion hidréfoba. El reparto es la transferencia de un soluto



123

desde la fase acuosa que lo rodea en una orientacién tridimensional. La adsorcién
hidréfoba es una reaccion de superficie que ocurre en competencia con el agua en una
region de la superficie (sea organica o inorganica) que expone una baja energia de
hidratacion.

Los valores de K, de los complejos arcillo-hiimicos y arcillo-fillvicos estan muy
cerca del valor teérico de 23.0 ml/g, estimado a partir del coeficiente de reparto agua-
octanol (Kow) de fenantreno(109), lo cual soporta la idea de que ha habido una reparto
substancial de fenantreno dentro de las fracciones himicas. En cambio la
sobreestimacién con respecto al valor de reparto predicho por Koc, en el caso de los
complejos que contienen el acido fulvico, sugiere que la adsorcion hidréfoba también
ocurre en el sistema. Con valores bajos de f,. (foc < 0.01), como aquellos encontrados
en los complejos arcillo-fillvicos, la adsorcién hidréfoba ocurre como resultado de la
reduccion de la fase orgéanica en la cual los solutos pueden adsorberse por reparto, lo
cual causa un incremento progresivo de los Koc experimentales y desviarse de los
valores predichos de Kow (153). La gran polaridad de los 4cidos fiilvicos, reflejado en
la proporcién elemental O:C (43), podria también haber contribuido a los enlaces
hidréfobos, como ya se ha encontrado con respecto a la adsorcién de pireno a la materia
organica disuelta (71).

El importante papel de la materia organica sobre la adsorcién también se reflejé
en que los coeficientes de distribucion (Kd) de fenantreno aumentaban con una mayor
cantidad del carbono orgénico en el sistema. La adsorcién de fenantreno a los complejos
arcillo-hiimicos aument6 a mayores valores de foc. A gran foc, las isotermas son de tipo
C, lo que indica la ocurrencia de reparto. En los sistemas de baja foc como el caso de
Ca-SWy y (Ca-SWy)-AH1 las isotermas son tanto del tipo C-S (76) como del tipo L y S
(153), lo que indica una adsorci6én y una condensacién.

El estudio de la desorcién en sistema batch mostré el efecto claro del contenido
en materia organica sobre la desorcién. En los complejos con mas materia orgéanica
existen mas zonas hidréfobas y huecos con paredes hidréfobas que limitan la desorcion.
No obstante, el estudio de la desorciéon en columnas de suelo en presencia de los
distintos componentes del suelo no mostré tan claramente el efecto del contenido de la
MO sobre la desorcién. Esto es explicable en base a procesos de readsorcién del
compuesto durante su migracion a través de las columnas.

La adsorcién de fenantreno a las particulas de arcilla sin materia organica en los

sistemas acuosos ha sido baja, aunque detectable. Este resultado puede ser atribuido a la
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gran superficie expuesta por las particulas de arcilla, la cual permite la adsorcién
hidréfoba. Esta capacidad de las superficies minerales de adsorber los compuestos
hidréfobos en las suspensiones acuosas ha sido anteriormente mencionada en un estudio
de adsorcién de antraceno (lo cual tiene un Kow comparable al de fenantreno) a
kaolinita y a hematita (144). Los hidrocarburos poliaromaticos de tres anillos parecen
estar sujetos a una mayor adsorcién hidréfoba a las superficies minerales que en el
naftaleno, que es un hidrocarburo poliaromatico de dos anillos, menos hidréfobo y que

no se adsorbe a las particulas de arcilla en suspension (81,130).
I1.1.2. Papel del hierro en solucién

El fenantreno presenté diferentes isotermas de adsorcién a Ca-SWy en agua o en
ausencia de Fe** en solucién. En agua, en ausencia de Fe3+, la isoterma exhibid una
curvatura céncava, indicando una resistencia inicial de las moléculas de fenantreno a ser
adsorbidas por competencia con el solvente, lo que ha resultado en una tipologia C-S.
La isoterma de tipo-S indica una débil atraccion del adsorbato por la superficie del
adsorbente, pero una vez las primeras moléculas estan adsorbidas se favorece la
adsorcion por fuerte asociacion entre las moléculas adsorbidas (76). En presencia de
hierro el aspecto de la isoterma de adsorcién cambia drasticamente al tipo H-L, lo que
indica interacciones especificas y muy fuertes entre adsorbato y adsorbente (76). Por
tanto, la presencia de hierro ha aumentado la adsorcién de fenantreno incluso a
concentraciones muy bajas. El hierro en solucién podria haber entrado entre las 1dminas
de la esmectita por intercambio de Ca?*, aumentando la superficie de atraccién de la
arcilla por las moléculas de fenantreno. Esto lo sugiere la disminucién de la
concentracién del hierro en el medio. El intercambio de Ca ** por Fe’" implica una
disminucién de la hidratacion del agua asociada con los cationes intercambiables,
aumentando la disponibilidad de las superficies siloxano no cargadas (31,49). Ademas,
la saturacion de las arcillas con Fe’* generalmente implica la presencia de algunos
protones en el espacio interlaminar (92,208), los cuales favorecen la liberacién de la
superficie de siloxano. La adsorcién fenantreno podria haber estado asociada a las zonas
hidréfobas de los espacios interlaminares de la esmectita. El papel de Fe** como cation
intercambiable entre laminas se ha confirmado por la isoterma de adsorcién de
fenantreno sobre Fe-SWy, lo que indica que la simultaneidad de intercambio de Ca®*

por Fe’* con la adsorcién fenantreno favorece la entrada de las moléculas del HPA a
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baja concentracién. Ademds, la interaccién hidréfoba es suficiente para sobrepasa.r el
impedimento estérico causado por el intercambio de Ca* por F ¢’*, lo cual aumenta el
espacio interlaminar de 1.4 nm de SwyCa®" a 12.8 nm de SWy-Fe’* (49). El aumento de
la adsorcion de los compuestos organicos en las esmectitas saturadas en Fe’* ha sido
demostrado con herbicidas de baja solubilidad en agua, tales como atrazina y simazina
(30,31,49) y 2-4 D (49).

Los difractogramas de rayos-X de las esmectitas Ca-SWy y Fe-SWy después de
diversos tratamientos mostraron cambios muy importantes en sus espacios basales. Los
resultados indican que las moléculas de fenantreno han entrado entre las 14minas, pero
con una distribucién irregular; el primer valor a 1.36 nm corresponde al espacio
interlaminar con pocas moléculas de fenantreno, y el segundo valor a 1.08 nm podria
corresponder a algunos espacios interlaminares dilatados de segundo orden, conteniendo
mas moléculas de fenantreno concentradas. Por tanto, el espacio de primer orden (cerca
de 2.0 nm) no se ha desarrollado. El analisis de la muestra de Ca-SWy sucesivamente
tratada con fenantreno en presencia del Fe’* confirmé la entrada regular de las
moléculas de fenantreno en el espacio interlaminar, mostrando una dilatacién de mas de
1.0 nm.

La adsorcién de fenantreno estimada por determinacion del coeficiente de
distribucién, con el objetivo de comparar los diferentes sistemas tal como Ca-SWy y el
complejo (Ca-SWy)-AHs3, indicé que el medio de cultivo elimina el efecto de la
presencia del hierro sobre la adsorcién. Este bloqueo podria ser debido a la presencia de
otros cationes en la solucion, tales como Na, Mg, Ca, K y NH4+, que compiten con el
hierro por reaccion de intercambio en las zonas de carga en la arcilla. Ademas, las sales
inorganicas presentes en el medio podrian haber causado una reduccién en la
concentraciéon de hierro libre, disponible para el intercambio, debido a la precipitacion.
La disminucién del efecto del hierro con (Ca-SWy)-AHs3 confirma una vez maés el
papel del hierro como especie interlaminar intercambiable. En efecto, la adsorcion de
fenantreno al complejo himico (Ca-SWy)-AHs3 estd principalmente asociada a la
superficie externa de las i)aniculas, lo que provoca que se bloquee parcialmente el
acceso de las especies ionicas del hierro al espacio interlaminar (30,31).

La asociacion del 4cido humico a la arcilla aumenta la adsorcién de fenantreno
en agua y en medio de cultivo debido a la contribucion de la adsorcién hidréfoba sobre

el AH. Los cambios observados en la adsorcion de fenantreno en presencia del medio de
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cultivo pueden tener importantes implicaciones en la interpretacién de los resultados de
los experimentos de biodisponibilidad.

Cuando el medio de cultivo estaba presente durante la adsorcién de fenantreno,
la desorcidon ha sido mayor. Las notables diferencias observadas con Ca-SWy en
presencia de hierro sin y con medio de cultivo se pueden explicar en base a que en el
primer caso todo el fenantreno estd en los espacios interlaminares de las esmectitas,
estabilizado por fuertes interacciones hidréfobas con las superficies siloxano y es muy
dificil de liberar. La desorcion en el caso de pireno adsorbido a la arcilla ha resultado en
una notable liberacién, sugiriendo una débil adsorcion externa. En cambio, en presencia
de hierro en solucién o con la presencia inicial de hierro en el espacio interlaminar
como cation intercambiable, el pireno se ha comportado como el fenantreno,

adsorbiendose en el espacio interlaminar de las esmectitas.
I1.2. Biodegradacion de HPA en presencia de particulas modelo

I1.2.1.- Efectos estimulatorios de componentes modelo del suelo sobre la

biodegradacion de fenantreno en suspensiones bacterianas

El estudio de la presencia de la arcilla en el medio revelé una importante
estimulacion de la mineralizacién, proporcional a la concentracién de arcilla, hasta una
concentracion 6ptima de 5 g/l. Esta estimulacién puede deberse a un posible cambio en
la composicién quimica del medio de mineralizacién inducido por la arcilla,
favoreciendo la actividad metabdlica de la bacteria. También se puede deber a la
capacidad de adsorcién de fenantreno por la arcilla, que puede aumentar la degradacién
del substrato, como se ha sugerido previamente (4). Cuando la bacteria se adsorbe a la
superficie de la arcilla es muy probable que las bacterias y los productos quimicos sean
adsorbidos en zonas adyacentes, lo que puede facilitar la biodegradacién, si la adsorcién
es debil. Las bacterias adsorbidas pueden experimentar una alta concentracién local del
substrato adsorbido, mayor que la presente en solucién, lo que ha conducido a esta
estimulaci6n. Este efecto estimulatorio no se ha observado con contaminantes organicos
no hidréfobos, tales como el diquat (169) o la bencilamina (124), cuya asociacién a la
arcilla por procesos de adsorcion ha implicado un efecto inhibitorio.

A una baja concentracién de fenantreno, occurié una estimulacién en presencia

de la arcilla y de los complejos arcillo-filvicos. La ocurrencia de adsorcién hidréfoba,
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que conduce a forma de fenantreno adsorbido localizado en superficie y facilmente
desorbible, puede ser la responsable de la estimulacién, especialmente considerando que
las bacterias y las -particulas de arcilla aparecen fisicamente asociadas en  las
suspensiones acuosas (61). La falta de estimulacion por los complejos arcillo-humicos
fué probablemente debida a una baja proporcion de fenantreno facilmente desorbible en
los complejos. El fenantreno adsorbido a las particulas sdlidas podria estar
completamente disponible a la biodegradacion después de su desorcion desde de las
particulas depositadas sobre las bacterias, constituyendo de esta manera un aporte de
substrato adicional a aquel ofrecido por difusién desde la fase acuosa. Una explicacién
alternativa a tal estimulacion podria estar basada en la capacidad de intercambio de
cationes de la montmorillonita y otro tipo de arcilla. Esta capacidad estimula
indirectamente la respiracion bacteriana en suspensiones no tamponadas al captar los
protones producidos durante el metabolismo, manteniendo los niveles fisiologicos
(195). Sin obstante, este efecto indirecto puede ser descartado en este estudio, dado que
el medio estaba tamponado a pH 5.6.

El acido fulvico disuelto también indujo una estimulacion de la mineralizacién
de fenantreno a una concentracién de 0.1 g/l. Esto se puede explicar por un posible
cambio del metabolismo bacteriano inducido por la presencia del acido fulvico, como
resultado de una accién de éste sobre algun precursor enzimatico no disponible. La
influencia de las sustancias humicas sobre procesos fisioldgicos microbianos tales como
el crecimiento, la respiracion, la fotosintesis y la fijacion del nitrégeno ha sido
demostrada por muchos autores (63). Este efecto estimulatorio del metabolismo
microbiano observado con bajas concentraciones de acido fulvico disuelto se mantuvo
incluso en presencia de arcilla en suspension, que posiblemente adsorbi6 también parte
del acido fulvico. Por otra parte, a una concentracion de arcilla de 10 g/l, y en presencia
del 4cido fillvico, se alcanzé una inhibicién total de la tasa y de la amplitud de
mineralizacion con respecto al control. Estos resultados estin en acuerdo hasta cierto de
punto con las sugerencias de (209), que ha mencic?nado que los acidos fulvicos por
debajo de una concentracién estimulan probablemente mas la actividad fisioldgica. De
la misma forma, Grunda (78) ha indicado que la actividad de la superficie celular es
mayor con la fracciéon humica de bajo peso molecular que aquella de gran peso
molecular y también mas alta con el 4cido fiilvico que con el acido humico.

Los efectos fisioldgicos de las sustancias himicas observados pueden basarse en

el mismo efecto que los producidos por los tensioactivos sintéticos, que aumentan la
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permeabilidad de la membrana celular (78) (101). Este aumento se reflejé en una mayor
disponibilidad de nutrientes, lo que indujo una estimulaciéon del metabolismo. No
obstante, a mayores concentraciones de 4cido fulvico, puede haberse provocado una
desorganizacién de la membrana celular o una alteracion de las enzimas implicadas en
la actividad metabélica de la célula. También esta inhibiciéon de la degradacién de
fenantreno se puede relacionar a una carencia del substrato en el medio acuoso debido a

su adsorcion al complejo.
I1.2.2.- Biodegradacidn de la fraccion resistente a la desorcion

La presencia en nuestro estudio de una fraccion resistente a la desorcién esta en
acuerdo con los resultados de otros estudios, que indican la irreversibilidad de la
adsorcion de los hidrocarburos a los suelos y a los sedimentos (105). Esto sugiere una
limitacién causada por la lenta desorcién. También se ha demostrado una
biodegradabilidad limitada para la fraccion resistente a la desorcién de hidrocarburos
policiclicos aromaticos presente en sedimentos (47) y en suelos y sélidos de acuiferos
(217). Tal disminucidén de la biodisponibilidad ha sido atribuida al secuestro dentro de
microporos o al reparto en la materia orgéanica. En el presente estudio, los valores de
Koc de los complejos arcillo-humicos estin de acuerdo con un reparto dentro del acido
himico adsorbido. No‘ obstante, no debe excluirse el secuestro del compuesto adsorbido
entre las laminas de silicato de la montmorillonita, mediada por el acido himico.
Mediante uno u otro mecanismo, una fraccién importante del fenantreno resistente a la
desorcidn quedo totalmente protegida para la biodegradacion.

La cantidad de fenantreno adorbido por el complejo (Ca-SWy)-AHs4 fue muy
grande en comparacién con (Ca-SWy)-AHsl, (Ca-SWy)-AHs2 y (Ca-SWy)-AHs3. Este
comportamiento se puede atribuir a una probable reorganizacion de la superficie de la
arcilla una vez asociada al 4cido hiimico, creando o liberando nuevas zonas hidréfobas
accesibles al substrato. Los mecanismos de reorganizacién del acido himico en las
arcillas son distintos segun la composiciéon quimica del medio. Tal modificacién de la
superficie mineral por el AH se manifiesta por la ocupacioén de las zonas de adsorcién
anteriormentre disponibles para el compuesto organico no ionico, mientras que,
simultaneamente, ofrece nuevas zonas sobre el AH para la interaccion. Generalmente
hay poca o ninguna adsorcién del compuesto organico a la superficie (153). El acido

himico puede ofrecer muchos grupos funcionales capaces de interaccionar con
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compuestos organicos no ionicos. También se puede hablar de la presencia de una capa
hidrofoba que adsorbe los compuestos hidrofobos, como el caso de fenantreno. En ese
caso, el compuesto puede estar inmovilizado y por consecuencia disponible solamente
por desorcién mediante la difusién a través de las estructuras arcillo-humicas (88). Las
zonas hidrofobas presentes en los nanoporos de particulas modelo han sido
determinantes en la disponibilidad de substratos hidréfobos, y en ausencia de estas
zonas el hidrocarburo puede estar solamente asociado a la superficie externa(148).

La gran concentracién de materia orginica usada en el complejo (Ca-SWy)-
AHs4 puede causar la interaccion entre las moléculas humicas adsorbidas, resultando la
formacién de una estructura que juega el papel de una pseudomicela de materia
organica. Esta estructura contiene un interior hidré6fobo que puede jugar el papel de fase
hidréfoba de reparto. Estos resultados estan de acuerdo con otros trabajos que comentan
que los mecanismos del secuestro de los compuestos hidréfobos necesitan el reparto al
interior de la fraccion organica del suelo (41).

El efecto de la concentracion del acido hiimico sobre la reestructuracion de éste
ultimo sobre la arcilla se ha manifestado también en la existencia de una fraccién labil
mas reducida. A concentraciones altas de AH, se producen multiples capas del AH
sobre la superficie mineral. Los resultados obtenidos con los distintos complejos
sugieren la existencia de un umbral de concentracién de acido hiimico adsorbido, por
encima del cual el comportamiento del acido hiumico cambia. Estos resultados estan de
acuerdo con el trabajo (157) que ha mencionado la impotancia del contenido en MO en
distinto suelos sobre la reduccién de la biodisponibilidad. La importancia en el
contenido en MO tambien se ha mostrado en los experimentos de envejecimiento
realizado por Nam et al (149) donde se ha visto la existencia en los suelos de un umbral
de 2 % de MO, por debajo del cual la adsorciéon se encuentra reducida. No obstante,
este porcentaje es relativo, debido a la gran variabilidad en la estructura de la materia
organica del suelo y a la influencia por las condiciones del medio.

Los resultados del experimento de mineralizacion de la fraccion resist(?nte ala
desorcioén de fenantreno adsorbido a los complejos (Ca-SWy)-AHs2 y (Ca-SWy)-AHs3
concuerdan con los resultados de la desorcién de la fraccion resistente. Por contra, con
(Ca-SWy)-AHs4 la mineralizacion no ha sido proporcional a la desorcion. Esto se
puede explicar por una desorcion facilitada por las bacterias. Su actividad provocé una
redistribucién de fenantreno a partir del compartimento de lenta desorcién hacia el

compartimento de rapida desorcidn, y al final hacia el medio exterior, en nuestro caso el
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medio acuoso (12). Nuestro resultados sugieren que la informacién ofrecida por la tasa
de desorcion de la fraccién resistente, como estimaciéon de la biodisponibilidad del
substrato adsorbido, queda condicionada por la cantidad del materia orgéanica asociada a
la arcilla. Mientras que se establecié una concordancia entre la mineralizacién y la
desorcién de la fraccion resistente en los complejos (Ca-SWy)-AHs1, (Ca-SWy)-AHs2
y (Ca-SWy)-AHs3, con el complejo (Ca-SWy)-AHs4 la desorcién fue muy lenta (por
difusién) y las tasas de mineralizacién de fenantreno adsorbido fueron mas de nueve
veces mayor que la de desorcion. Esto se puede explicar por la posible creacién en el
interior de (Ca-SWy)-AHs4 de un gradiente de concentracién mas acusado inducido
por la bacteria, lo cual hubiera promovido la difusién y la mineralizacién de la fraccién
resistente (170).

También esta rapida biodegradacion puede ser el resultado de la adquisicién del
substrato por contacto directo de las bacterias con el substrato, como indican Guerin y
Boyd (80), o por desorcién facilitada por un tensioactivo producido por los
microorganismos (187). Nuestro estudio demuestra la existencia de algunas estructuras
del acido hiimico asociado a la arcilla que pueden aumentar la biodisponibilidad del
substrato, al contrario de otros trabajos tal como (157) que confirma el efecto inhibitorio
de la matriz orgénica a la hora de la degradacién microbiana de fenantreno.

El estudio comparativo de las dos bacterias degradadoras de fenantreno
Sphingomonas sp. LH 128 y Mycobacterium sp. LB208 frente a la fraccion resistente de
fenantreno adsorbida por (Ca-SWy)-AHs4 revelé que, al igual que Calvibacter xyli ’Sl,
eran también capaces de degradar la fraccién resistente a la desorcién. Esto también
ocurri6 con la mineralizacién de la fraccién resistente a la desorcién de otros HPA
(antraceno, fluoranteno y pireno).

La alta adsorcién del substrato sobre el complejo se puede explicar por un
posible aumento en la dilatacién de la estructura del acido himico, lo que provoca,
como se ha comentado (146), un aumento de su peso molecular aparente debido a una
posible disminucién de la presién ionica o a un aumento del pH. En estas condiciones,
se da la repulsién’electrostética maxima entre los grupos funcionales adyacentes, y el
control de la biodisponibilidad del substrato adsorbido probablemente depende de la
configuracién de la sustancia himica adsorbida a la superficie inorganica. Esta
configuracién puede depender de la densidad de la superficie, de la distribucién de las
zonas de reaccidn de la superficie presente en la superficie inorganica, y de la estructura

y la conformacién de la sustancia humica debido al numero de las zonas de asociacién y
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al grado de ionizacién de los grupos carboxilicos y fenolicos en la materia himica
(103).

El estudio de la capacidad degradativa de fenantreno adsorbido a (Ca-SWy)-
AHSsS5 por Arthrobacter sp., Clavicter xyli S1, Sphingomonas sp. LH128 y LH162 y
Mycobacterium sp. LB501T no detecté ninguna correlaciéon entre las propiedades
fisicoquimicas de las cinco bacterias y la capacidad de degradacién de las fracciones
1abil y resistente a la desorcion. Las bacterias que presentaron una mayor capacidad para
degradar ambas fracciones (Arthrobacter sp., Sphingomonas sp. LHI128 'y
Mycobacterium sp. LB501T) no presentaron ninguna caracteristica en comin. Estos
resultados indican la existencia de un umbral de concentracion de la materia organica
asociada a la arcilla, donde, por encima, hay una mayor adsorcion, una disminucién en
el tamafio de la fraccién facilmente desorbida y un aumento de la biodisponibilidad de
la fraccion resistente a la desorcién. En cambio, por debajo del umbral, la adsorcién es
dependiente del valor de foc, existe una gran cantidad de la fraccion facilmente
desorbida, y la fraccién resistente a la desorcién presenta una biodisponibilidad muy
baja.

En cuanto al efecto del hierro en solucién sobre la biodisponibilidad de HAP
adsorbidos a arcillas, los resultados mostraron que la mineralizaciéon de los HPA
inicialmente adsorbidos a Ca-SWy, Ca-SWy(Fe'") y Fe-SWy tuvo una clara
concordancia con el comportamiento de desorcién de los substratos. Esto sugiere que el
HPA adsorbido era disponible a la bacteria solamente después de ser desorbido, y que €l
mecanismo de la adsorcion del HPA a la esmectita tiene una clara influencia sobre la
biodisponibilidad. En ausencia de Fe**, los compuestos se adsorbieron exteriormente y
de una manera débil sobre Ca-SWy, siendo altamente disponibles para la bacteria. Esta
estimulacion se puede explicar en términos de una alta afinidad de las células
bacterianas por las superficies de la arcilla. El compuesto adsorbido como forma
facilmente desorbida constituye un aporte adicional de substrato al ofrecido por difusién
hacia las células (118,119).

El efecto de la toxicidad como la causa de la baja mineralizacién del substrato
adsorbido a Ca-SWy(Fe’") y Fe-SWy se puede descartar con los controles realizados.
La baja tasa de mineralizacion observada después de afiadir pireno disuelto en el caso de
la arcilla férrica fué probablemente debida a la adsorcién mas rapida del substrato, en
comparacion a la actividad de mineralizacion intrinseca de la bacteria. La mayor tasa de

mineralizacion de pireno con Ca-SWy puede también explicarse con los resultados de
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adsorcién, donde probablemente no se dio ninglin aumento de adsorcién por
intercambio de Ca”" por Fe** en presencia de medio de cultivo.

En conclusion, nuestros resultados son coherentes con un secuestro de estos
HPAs de la fase acuosa, basado en la adsorcién potenciada por el intercambio de
cationes en los espacios interlaminares de la esmectita. El mecanismo propuesto soporta
la hipétesis del secuestro dentro de los nanoporos de los geosorbentes como una de las
causas de la disminucién de la biodisponibilidad de compuestos hidréfobos en el medio
ambiente (125,148). Ademads, nuestros resultados sugieren que la presencia de arcilla
puede reducir significativamente la biodisponibilidad de los HPAs bajo condiciones
apropiadas en los suelos, lo cual tiene implicaciones profundas para las tecnologias de la
biorremediacién. El conocimiento de la composicién quimica de la superficie de la
arcilla va a ayudar no solamente en la prediccion de los movimientos y la reactividad de
las moléculas organicas en una situacién ambiental pertinente pero también en el
desarrollo de nuevas estrategias de prevencién y de detoxificacién. Por lo tanto la
exploracién de la quimica de la superficie de la arcilla puede conducir al desarrollo de
nuevas tecnologias para la administracién de las aguas residuales y las aguas

subterraneas.

I1.2.3.- Efecto del envejecimiento sobre la biodisponibilidad de fenantreno en

presencia del Ca-SWy y del complejo (Ca-SWy)-AHsS5.

El estudio del factor tiempo sobre la biodisponibilidad de los hidrocarburos es
un elemento més que esta interesando a muchos investigadores debido a su importancia
en el secuestro de los hidrocarburos. Los hidrocarburos incorporados a los suelos pasan
por dos procesos cinéticamente distintos, en cuanto a su asociacién a los distintos
materiales del suelo: Un proceso répido y uno lento. Se piensa que el proceso de
adsorcion inicial rapido ocurre sobre las zonas hidréfobas de las superficies del suelo, y
que el siguiente proceso de adsorcion est4 basado en la emigracién de los contaminantes
hidréfobos hacia las zonas menos accesibles, dentro del suelo (108,173). En este ultimo
caso se habla de compuestos envejecidos.

Nuestro trabajo se ha realizado para ver el efecto del envejecimiento en tres
sistemas: Suelo en presencia del complejo (Ca-SWy)-AHs5, suelo en presencia de
arcilla Ca-SWy y suelo usado como control. Las tasas y las amplitudes de

mineralizacién disminuyeron claramente con el aumento del tiempo de residencia en el
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suelo en los tres casos. La reduccién de la biodisponibilidad de fenantreno sugiere que
la concentracién del compuesto disponible a la bacteria que degrada es menor (3),
(87,161,192). Estos resultados estan en acuerdo con el trabajo de Hatzinger y Alexander
(87), donde se ha determinado que la biodisponibilidad de fenantreno y de 4-nitrofenol a
las bacterias también disminuyen cuando estos productos quimicos quedan en €l suelo
durante largo tiempo.

Se conocen poco los mecanismos a través los cuales el compuesto queda
secuestrado o envejecido en el suelo. Sin embargo, segun nuestros resultados y el
trabajo de Pignatello (165), la deposicion del compuesto organico en los microporos del
suelo puede ser la responsable mas importante del secuestro, debido al lento reparto del
compuesto quimico dentro de la materia organica del suelo, un mecanismo que ha sido
sugerido para los compuestos organicos hidréfobos (39). El secuestro se ha desarrollado
probablemente por la difusion de la molécula dentro de espacios vacios tan pequefios
que incluso la bacteria mas pequefia no puede entrar. El compuesto esta por tanto no
disponible, especialmente si la difusion del compuesto quimico al exterior de los
microporos se retrasa debido a la asociacién a las paredes del poro y a la tortuosidad
(192). También esta reduccion de la disponibilidad se puede atribuir a la falta de la
disolucién del compuesto quimico en la fase acuosa del interior de los nanoporos
sélidos, lo que es un pre-requisito para su uso (1).

Vista la diversidad en las tasas y las amplitudes de secuestro entre los suelos y
la importancia del secuestro en la determinacién de la biodisponibilidad, y en el riesgo
de la persistencia de los contaminantes en el suelo, es necesario un estudio para
determinar el papel de las propiedades del suelo en el secuestro y establecer
correlaciones para estimar el papel y la contribucion de la materia organica, el contenido
en arcilla, la nanoporosidad, la superficie , u otras propiedades del suelo que gobiernan

la biodisponibilidad.

I1.3.- Influencia de los componentes del suelo sobre el transporte de las bacterias

degradadoras

Los experimentos en columnas indicaron que los diferentes componentes sélidos
del suelo ejercen distintas influencias sobre el transporte de las bacterias degradadoras
de HPA. Las superficies de la arcilla retuvieron muchas de las bacterias estudiadas.

Como la arcilla se ha usado en forma de agregados, adheridos a bolas relativamente
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grandes de cristal, esta retencién de las células no fué dominada por la intercepcion
directa, como se podria haber esperado con las arcillas puras, sino a la tendencia de
muchas bacterias a asociarse a las superficies de arcilla. Esto esta apoyado por (i) la casi
nula retencion de una de las estirpes, Sphingomonas sp. LH162, en las columnas
saturadas de arcilla, (ii) las diferencias relativamente grandes en la afinidad por la arcilla
entre estirpes individuales, y (iii) la despreciable tendencia a retener las bacterias de los
agregados arcillo-humicos, los cuales tienen similares dimensiones a los agregados de
arcilla. Sin embargo, es posible que las superficies irregulares del suelo y de los
componentes del suelo usados en este estudio puedan haber causado una retencion
bacteriana adicional en las columnas, diferente de aquellas atribuidas a las interacciones
fisico-quimicas. Esta limitacién no invalida el uso de las eficiencias relativas de
adhesion como indicadores del transporte bacteriano en este estudio, porque esta
situacion es aplicable a todas las estirpes estudiadas. El hecho que los valores de o
sobrepasen 1 solamente en las columnas con el suelo o la arcilla aislada (lo cual podria
no ser posible tedricamente con esferas ideales) sugiere que algunos agregados de
arcilla presente estaban actuando como un filtro por un mecanismo adicional. Cabe la
posibilidad de que la arcilla haya causado alto secuestro bacteriano debido a los efectos
combinados de alta eficacia de adhesion bacteriana a la columna empaquetada y a la
gran probabilidad de contacto entre las bacterias y las columnas empaquetadas.

Las substancias humicas han estimulado notablemente el transporte de las
estirpes que se habian retenido por las superficies de arcilla. De la baja retencion
general de las bacterias por los complejos arcillo-humicos (la estirpe Mycobacterium
sp. LB501T, con valores extremos de potencial zeta y de hidrofobicidad, fué una
excepcion), se puede ver que la asociacion de la mayoria de las bacterias a los 4cidos
humicos no es favorable y que los 4cidos humicos cubren de una manera eficaz las
superficies de arcilla subyacente. Estos descubrimientos parecen no estar de acuerdo
con las observaciones anteriores a respecto a la distribucién espacial de las bacterias en
el suelo, las cuales han reportado que 60 % de las bacterias del suelo estan adheridas a
las particulas cubiertas con la materia organica, aunque estas particulas contribuyen
solamente al 15 % de la superficie total de la particula (118). La divergencia puede ser
resuelta por la suposicién de que la mayoria de los organismos adheridos a la materia
organica provienen mas del crecimiento in situ que de la adhesion a partir de la fase
liquida. Un vez ocurre la multiplicacién, la mayoria de los microorganismos

probablemente forman colonias que liberan sus descendientes al agua del suelo. La
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materia orgéanica puede liberar el substrato necesario para el crecimiento de las
poblaciones bacterianas adheridas y también ofrece un microclima favorable debido a
su capacidad de retencién de agua.

Las estirpes bacterianas usadas estan cargadas negativamente, al igual que las
superficies de arcilla (debido a la substitucién isomorfa en la capa octaedrica). A la
fuerza ionica usada en los experimentos (10 M), esto podria conducir a una repulsién
electrostatica (201). Sin embargo, la atraccién de van der Waals, protegiendo las fuerzas
culombicas por los cationes bivalentes y los puentes hidrégeno entre los polimeros de la
superficie bacteriana y la superficie mineral pueden promover la adhesion celular (104).
En nuestro estudio, estas fuerzas parecen funcionar especificamente con las superficies
de arcilla, porque en las columnas saturadas de arena casi todas las bacterias pasaron sin
obstaculo. Solamente Mycobacterium sp. LB501T tuvo una cierta tendencia a
adsorberse a la arena.

Aunque nuestro sistema experimental es de similitud limitada con los suelos, sus
resultados ofrecen una nueva perspectiva sobre las interacciones de las bacterias y de
los componentes del suelo. Estos resultados estin de acuerdo con los estudios que han
mostrado un efecto estimulante de la materia orgéanica asociada a los sedimentos sobre
el transporte bacteriano (86,102). Sin embargo son un poco diferentes a aquellos
obtenidos anteriormente en experimentos similares de columnas con teflon y bolas de
cristal (9). Estos dosJ materiales se han considerado modelos representativos de las
superficies hidréfilas (bolas de cristal) e hidr6fobas (Teflon) (Tabla I1.3.5A). Solamente
la baja afinidad de la estirpe Sphingomonas sp. LH162 a estos dos materiales esta de
acuerdo con los resultados obtenidos con los componentes del suelo. Las interacciones
de las otras estirpes con las bolas de cristal y teflon no se han reproducido con los
materiales de suelo. Por ejemplo, la estirpe hidrofoba Mycobacterium sp. LB307T se
adsorbe significativamente al cristal y al teflon pero mostré poca o ninguna afinidad
hacia los componentes del suelo, mientras que Sphingomonas sp. LB126 presenta una
baja afinidad al cristal y al teflon, pero fué fuertemente retenida en las columnas con
suelo y arcilla. Esto sugiere que los mecanismos de adhesion que se desarrollan con
estas superficies del suelo son diferentes de aquellos con el cristal y el teflon, donde la
hidrofobicidad de la bacteria promueve en general la adhesion.

El tensioactivo no ionico Triton X-100 facilité considerablemente el transporte
de Mycobacterium sp. LB208 a través del suelo. En cambio, el transporte de

Sphingomonas sp. LH126 a través del suelo casi no fué afectado por la presencia del
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tensioactivo. La influencia sobre el transporte bacteriano a través del suelo puede ser
explicada por la adsorcién del tensioactivo a las células bacterianas y a las superficies
del suelo. Por una parte, la adsorcién del tensioactivo a las superficies del suelo
hidr6fobo probablemente aumenta su hidrofobicidad, a causa de la probable orientacién
de las mitades hidréfobas hacia la fase acuosa (55). Esta aumentada hidrofobicidad de la
superficie puede haber introducido las interacciones hidréfobas (las cuales han parecido
no funcionar en ausencia del tensioactivo) como un factor afectando el transporte
bacteriano a través del suelo, de una manera similar a aquella que se ha podido observar
con el Teflon. En otro lado, la adsorcién de las moléculas de tensioactivo a las células
bacterianas se puede realizar con la mitad hidrofilica o hidréfoba, cambiando las células
hidréfobas a hidrofilicas y viceversa (150). Con respecto a este mecanismo, €l resultado
final ha sido por tanto una repulsién desde las superficies de suelo y un aumento del
transporte de las células hidrofobas de Mycobacterium sp. LB208. En cambio, el
transporte de la estirpe hidrofilica Sphingomonas sp. LB126 no se aumentd, debido al
resultado de la afinidad modificada de las superficies del suelo y de las células.
Nuestros resultados estan de acuerdo con otros estudios donde este tensioactivo se ha
descrito como responsable de la disminucion de la asociaciéon microbiana a la
superficies sélidas y liquidas (154).

El tamafio de las células, la morfologia, la hidrofobicidad y el potencial zeta se
han considerado como propiedades que posiblemente afectaban el transporte bacteriano
a través del suelo. Con la excepcion de Mycobacterium sp. LB501T, degradadora de
antraceno, la cual tiene un potencial zeta extremadamente negativo, estos factores
estuvieron dentro del rango anteriormente observado en otros estudios sobre adhesién
bacteriana (207,221). Esos estudios anteriores han sugerido que la hidrofobicidad es un
factor clave de la adhesién bacteriana a las superficies s6lidas. El transporte de las
bacterias a través del suelo puede estar afectado por su tamatfio celular (68) y la forma
(213). En nuestro estudio, representado con el medio conteniendo la arcilla, estos
parametros usados convencionalmente no han sido ttiles para predecir el transporte de
las estirpes degradadoras de hidrocarburos. Nuestros resultados indican que la presencia
de las superficies de arcilla puede impedir significativamente el transporte bacteriano a
través del medio poroso saturado y que esta limitacion se puede sobrepasar hasta cierto
nivel por el uso de las estirpes especificas y o por la adicién de los tensioactivos. La

seleccidn de las estirpes y de los tensioactivos no téxicos apropiados parece una etapa
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razonable durante el disefio de las estrategias de la bio-aumento en la descontaminacién
de los suelos contaminados con los HPAs.

En el estudio realizado con el microscopio electrénico para ver si las bacterias
que han presentado una gran afinidad de adhesién a las particulas de arcilla pueden
formar un biofilm ha mostrado la formacién de una capa continua de microorganismos.
Los relieves que suelen mostrar las particulas de arcilla han desaparecido, mientras que
en las muestras de los complejos y de la arena no se ha notado la formacién de ningin
biofilm. La formacién de un biofilm puede haber sido facilitada por la excrecion de
polisacaridos extracelulares, los cuales se acumulan alrededor de las microcolonias y

forman lo que se llama glicocalix (206).

I11. Biodegradacion de HPA en tres tipos de suelos contaminados.

Aunque los HPAs pueden sufrir oxidaciones quimicas, fotolisis, y volatilizacion,
la degradacion microbiana es el proceso principal que afecta la persistencia de HPAs en
la naturaleza (28). En la actualidad, se conocen muchos microorganismos con
capacidades enzimaticas para oxidar los HPAs, desde el naftaleno hasta el
benzo(a)pireno (33,75,214). Por esta razén se ha planteado evaluar la capacidad de
degradacion de la flora microbiana degradadora de los HPAs en dos zonas
contaminadas.

La biodegradacién de seis hidrocarburos policiclicos aroméaticos (HPA) ha sido
estudiada en tres suelos contaminados de dos zonas diferentes. Los dos primeros, S1 y
S2, se han obtenido de un rio contaminado que se encuentra cerca de una refineria y el
tercero fue obtenido de una zona contaminada por un vertido accidental. Las muestras

- obtenidas de la primera zona han mostrado una gran tasa de degradacion de la mayoria
de los HPAs estudiados por los microorganismos autdctonos. Se han notado ademas
ciertas diferencias incluso entre las muestras de la misma zona (S1 y S2), que estaban
separados sélo por algunos centimetros. Las posibles explicaciones a la que se puede
atribuir estas diferencias son por una parte el gran numero de bacterias degradadoras de
los HPAs que se encuentra en la zona S1, debido a las grandes concentraciones
permanentes de los HPAs en medio acuoso, y, por otra, el posible aporte continuo de
nutrientes con el agua de rio y la agitacién continua que favorece la buena aireacién del
medio. Estos factores abioticos pueden favorecer el crecimiento de los microorganismos

autoctonos. Aunque este suelo es rico en hierro, el efecto de la adsorcién del suelo
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ferrico no ha intervenido debido a la saturacién de este suelo con los HPAs. Al
contrario que la zona S1, la zona S2 suele estar en contacto con los HPAs solamente en
invierno, cuando el rio sube de nivel e invade los bordes, aunque después del invierno
siempre queda una parte bastante significativa de los HPAs en los bordes. En esta
muestra, probablemente la participacién de muchos factores abioticos (Congreso hay
que escribirlo lo tengo 5; 20 ) y la adsorcion a las particulas del suelo y a la materia
organica (133,151) ha hecho disminuir la concentraciéon necesaria para mantener el
nivel de crecimiento de la poblacion degradadora.

La nula degradacién de pireno en los suelos S1 y S2 se puede atribuir a la falta
de bacterias degradadoras del compuesto, posiblemente atribuible a la ausencia de
pireno en los HPAs usados en esta refineria. Otras explicaciones alternativas pueden ser
que el pireno se haya adsorbido fuertemente a las particulas del suelo, o bien la
existencia en el medio algin elemento quimico que haya provocado la toxicidad para
los microorganismos autdctonos degradadores de pireno. No obstante, esta limitacion
se ha podido eliminar en el suelo S1 mediante la inoculacién con cultivos bacterianos
bien seleccionados, resultado que sugiere que la falta de degradaciéon fue debida a la
falta de bacterias especializadas en el suelo, mas que a otro factor limitante.

Los resultados de la muestra obtenida de la segunda zona han presentado una
carencia de bacterias degradadoras de algunos tipos de HPA. En este ultimo caso (S3) la
baja biodisponibilidad se puede explicar por el gran contenido en este suelo en arcilla
ferrica, un componente que existe de una manera abundante en los suelos agricolas. En
otra parte de esta tesis se indica el secuestro de HPAs notable que ocurre en arcillas
férricas. También esta reducida actividad se puede atribuir a la falta de bacterias
especializadas en la degradacion de fenantreno, fluoreno, fluoranteno, antraceno y
pireno, debido al hecho de que las bacterias de la zona S3 no estan aclimatadas a los
HPAs.

En resumen, la recuperacion de zonas contaminadas que constituyen un peligro
para la salud publica depende de la biotransformacion de una variedad de contaminantes
organicos, basada en la actividad de los microorganismos que los usan como fuente de
carbono y de energia para su crecimiento (204). La limitacién microbiana se puede
sobrepasar por la mejora de las condiciones ambientales, como el aumento de la
poblacién microbiana con microorganismos seleccionados (171,189), o el aporte de la
concentracion optima de los nutrientes y del oxigeno, mientras que la limitacién de la

transferencia de masas de los productos quimicos a las bacterias se puede superar
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mediante la aplicacion de técnicas para cambiar la estructura fisica del material

contaminado.
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CONCLUSIONES

Las conclusiones de esta tesis son:

1.

La composicién quimica del suelo es de gran importancia de cara al destino de los
hidrocarburos policiclicos aromaticos en el mismo.

La seleccion de bacterias debe basarse sobre los criterios basicos de capacidad de
degradacion, de adhesién y de movilidad.

El criterio de capacidad de degradacion de las bacterias es necesario pero no
suficiente. De hecho, hemos de tener en cuenta las condiciones ambientales que
rodean la bacteria ya que el metabolismo de estd ultima puede encontrarse
estimulado y por consiguiente favorecer la biodegradacion.

El ensayo experimental de la biodegradacién de un hidrocarburo adsorbido al
complejo arcillo-himico saturado en acido humico, con propiedades de baja
desorcion, ha mostrado una alta tasa de degradacién en presencia de las bacterias.

La bacteria Calvibacter xyli S1 pre-cultivada con fenantreno ha adquirido una
resistencia al tensioactivo Triton X-100 mientras que las bacterias pre-cultivadas
con el naftaleno han mostrado una alta sensibilidad al Triton X-100.

La arcilla muestra un cambio subito en su capacidad de adsorcién a altas

concentraciones de fenantreno.
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