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RESUMEN

La fitorremediacion es una biotecnologia que ha
demostrado su utilidad en la recuperacion de suelos
contaminados con hidrocarburos totales de petroleo
(HTP) en diversas pruebas de campo. A pesar de sus
ventajas. es importante entender los mecanismos
bioldgicos que la sustentan. En este trabajo, se revisa la
literatura publicada recientemente sobre los mecanismos
investigados de la fitorremediacion de HTP: el efecto
de la rizosfera. la estimulacion de genotipos bacterianos
con propiedades para degradar HTP en la rizosfera, la
modificacidon enzimatica o degradacion de hidrocarburos
in'y ex planta y los mecanismos de destoxificacion.
Por ultimo, se describen las respuestas al estrés en las
plantas al crecer en suelos contaminados por HTP.

Palabras clave: pastos, fitotoxicidad, enzimas,
hidrocarburos del petrdleo.

SUMMARY

Phytoremediation is an efficient field-scale tested
biotechnology for the removal of total petroleum
hydrocarbons (TPH) in polluted soils. However, in order
to expand the current capabilities of phytoremediation,
a better understanding of the basic biological mechanisms
underlying this technology is imperative. In this paper,
the recent literature on the three principal biological
mechanisms describing TPH phytoremediation are
reviewed. These are the rhizosphere effect. the
rhizosphere enrichment of specific TPH-degradative
bacterial genotypes, in and ex planta TPH enzymatic
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modification, or degradation and plant detoxification
mechanisms in addition to stress responses when
growing in TPH polluted soils.

Index words: grass, phytotoxicity, oil hydrocarbons,
enzymes.

INTRODUCCION

La actividad humana -doméstica, agricola e
industrial- ha conducido a la movilizacion de toneladas
de elementos y compuestos organicos e inorganicos
fuera de sus compartimentos geoecoldgicos. Lo anterior
tiene como consecuencia negativa problemas
ambientales, tanto en paises desarrollados, como en
paises en vias de desarrollo, mismos que impactan
directamente a la salud humana y la diversidad bioldgica
(Wania y Mackay, 1996). Por esta razon, los gobiernos
de diversos paises han implementado normatividades
ambientales que obligan a las fuentes de contaminacion
a implementar opciones para tratar los residuos
generados (Guédez-Mozur et al., 2003).

El petroleo es un ejemplo claro de lo anterior, pues
los hidrocarburos totales del petroleo (HTP) son una de
las fuentes basicas de energia sobre las cuales se
sustentan las actividades economicas de todos los paises
del mundo. Por otra parte. los HTP también son la
principal fuente que origina los problemas ambientales
mas importantes de este siglo, como el esmog, el cambio
climatico global y la liberacion de moléculas toxicas (Hall
et al., 2003). En paises productores, como México y
muchos otros, la extraccion, el transporte y el
procesamiento de HTP ha conducido a la contaminacion
de grandes areas de suelo y agua (Gallegos Martinez
et al., 2000; Iturbe et al., 2004; Garcia-Cuellar et al.,
2004)

En la actualidad, un gran nimero de grupos de
investigacion en biotecnologia estan disefiando procesos
en los que se emplean uno o mas elementos bidticos
para inmovilizar o transformar a los contaminantes
ambientales. Este proceso se denomina biorremediacion
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y proveera de sustanciales mejoras en la restauracion
de suelos contaminados con hidrocarburos totales del
petroleo (Adams ef al., 1999; Alexander, 1999; Infante,
2001).

En el caso de los suelos contaminados, las
tecnologias de biorremediacion se aplican en el mismo
lugar (in situ), o bien, el suelo contaminado se transporta
fuera de su sitio original para su procesamiento (ex sifu)
(Infante, 2001). Estos procedimientos pueden implicar
la aireacion del suelo, el suplemento de nutrimentos o la
inoculacion con bacterias (p. ej. Bacillus sp.,
Pseudomonas sp.) y hongos degradadores (p. ej.
Phanerochaete chrysosporium, Penicillium
frequentans), con el proposito de crear un ambiente
propicio para que los microorganismos sean capaces de
-preferencialmente- degradar a los compuestos
contaminantes o, en su defecto, volatilizarlos, y asi
disminuir la toxicidad del suelo remanente (Adams ef al.,
1999; Alexander, 1999; Infante, 2001).

La fitorremediacion puede considerarse como una
técnica in situ de biorremediacion, como la
bioaumentacion, la bioestimulacion y la atenuacion natural
(Alexander, 1999). La fitorremediacion se define como
el uso de especies vegetales vivas para eliminar o
transformar contaminantes ambientales, con el fin de
hacerlos inocuos para el ambiente y la salud (Salt et al.,
1998; USEPA, 2000). La fitorremediacion se ha validado
en prucbas de campo exitosas, para la remediacion de
contaminacion, tanto organica como Inorganica
(Watanabe, 1997; Fiorenza ef al., 2000; Nedunuri et al.,
2000; USEPA, 2000; Van der Lelie ef al., 2001).

En el caso de la contaminacion del suelo por petroleo,
la extension de las zonas contaminadas llega a hacer
prohibitiva, por razones econdmicas, la aplicacion de
técnicas tradicionales de remediacion (p. ej. desorcién
térmica o el lavado mecanico del suelo) por lo que la
biotecnologia ambiental puede encontrar aqui su nicho
de mercado (Gallegos Martinez et al., 2000; Infante,
2001). La fitorremediacion de sitios contaminados por
petroleo es una de las aplicaciones mas prometedoras
de esta biotecnologia en México y otros paises que
poseen vastas reservas de hidrocarburos en zonas
tropicales (Aburto er al., 2001).

No obstante, a la fecha, se desconocen las bases
biologicas que podrian explicar la efectividad del
procedimiento, por lo cual es necesario realizar
investigacion basica para identificar a escala bioquimica
y molecular los mecanismos fundamentales de la
fitorremediacion (Meagher, 2000).

Esta revision tiene como objetivo analizar la literatura
en la que se han aportado diversas hipétesis sobre las
bases biologicas de la fitorremediacion de HTP, asi como
aquella en la que se han comprobado los mecanismos
propuestos.

FUNCION DE LA PLANTA EN LA
FITORREMEDIACION DE
HIDROCARBUROS TOTALES DEL
PETROLEO

Diversos estudios han demostrado que la

degradacion de los HTP y sus componentes
(hidrocarburos alifaticos, policiclicos, fenélicos y otros)
es mas rapida en suelos donde existe vegetacion
creciendo activamente, que en suelos donde sélo existen
microorganismos o suelos estériles (Aprill y Sims, 1990
Giinther et al., 1996; Nedunuri ef al., 2000; Siciliano
et al., 2003); ademas, se ha observado que la toxicidad
remanente de los suelos recuperados por
fitorremediacion es menor que la de aquéllos
recuperados por otros tratamientos (Joner ef al., 2001).
Este sinergismo puede explicarse si se considera que la
planta posee un papel activo en la transformacion de las
fracciones que componen a los HTP, asi como en el
fomento de los microorganismos que los degradan.
Diversos autores han propuesto algunas hipotesis que
podrian explicar por qué la presencia de la planta
aumenta la degradacion de HTP en el suelo.
A continuacion se enlistan las hipétesis mas importantes:
1. La rizosfera crea un mejoramiento de las propiedades
fisicas y quimicas de los suelos contaminados mediante
la aireacién e introduccion de nutrimentos por la
penetracion radicular, lo que fomenta la riqueza y
diversidad microbiolégica del suelo, en consecuencia,
existen mas microorganismos y mayor degradacion de
HTP. A esta hipotesis se le conoce como “efecto
rizosfera” (Aprill y Sims, 1990; Giinther ef al., 1996;
Shaw y Burns, 2003).
2. La comunicacion directa planta-bacteria contribuye
a un aumento en la degradacion del contaminante, al
crear una zona favorable para el fomento selectivo de
los genotipos microbianos degradadores de HTP del suelo
(Top y Springael, 2003). De manera indirecta, se
promueve el co-metabolismo de los contaminantes y se
inducen vias catabdlicas microbianas por compuestos
de origen vegetal (Siciliano y Germida, 1998; Shaw y
Burns, 2003; Francova et al., 2004).
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3. Degradacion ex e in planta: se establece la hipotesis
que la extraccion de agua hacia la parte aérea y la
reversion del gradiente hidraulico pueden favorecer la
degradacion o inmovilizacion del contaminante (en
especial, los menos hidrofobicos) en las raices y la parte
aérea, por medio de enzimas vegetales (Korte et al.,
2000; Harvey ef al., 2001).

Los tres mecanismos propuestos no son excluyentes
y la fitorremediacion puede ser el resultado de la
combinacion de ellos, en proporciones hasta ahora no
descritas (Shaw y Burns, 2003).

Efecto Rizosfera y Comunicacion Planta-Bacteria

En la zona rizosférica se presentan multiples
fenomenos de comunicacion que inducen o inhiben el
crecimiento de microorganismos, asi como otros factores
nutrimentales, ¢ incluso espaciales, que ocurren en
funcion del tiempo (Walker ef al., 2003). El efecto
rizosfera y la comunicacion planta-bacteria ocurren en
el habitat ecolégico de la raiz, donde la dinamica
poblacional microbiana es altamente influida por ese
organo vegetal; de esta manera, ambas hipotesis pueden
discutirse en conjunto.

El efecto rizosfera involucra al enriquecimiento de
la diversidad microbiana en el suelo, influido por la raiz
(Grayston ef al., 1998), cuyo resultado inmediato seria
una mayor actividad en la degradacion del contaminante
por los multiples sistemas enzimaticos que poseen los
microorganismos (Mishra e al., 2001). La comunicacion
especifica planta-bacteria involucraria sistemas
complejos de comunicacion, en los cuales la planta, al
estar sometida a un estrés por un contaminante organico,
cambiaria sus patrones de exudacion de compuestos para
promover el crecimiento de microorganismos con las
capacidades degradadoras adecuadas (Siciliano y
Germida, 1998).

Enriquecimiento de la flora microbiana en la
rizosfera. Debido al problema metodolégico que implica
la separacion de los microorganismos y la rizosfera para
su estudio, la asignacion de la actividad transformante a
la planta o los microorganismos es dificil. aunque la
evidencia experimental apoya mas la hipétesis del efecto
rizosfera. Asi, los suelos rizosféricos ain altamente
contaminados con hidrocarburos son capaces de
sustentar una gran diversidad microbiana y, de ellos, es
posible aislar multiples organismos hidrocarbonoclastas
(Rivera-Cruz ef al., 2002). La capacidad de esa
microflora para metabolizar multiples sustratos es mayor

cuando el suelo contaminado con HTP se cultiva con
gramineas, que en ausencia de plantas creciendo en él
(Banks et al., 1997). En adicién, el efecto de
enriquecimiento microbiano en la rizosfera es notorio,
aun cuando la concentracién de HTP disminuye hasta
50% o mas, por efecto de la fitorremediacion
(Hutchinson ef al., 2001a).

Comunicacién indirecta planta-bacteria. A la fecha,
de la exudacion de moléculas sintetizadas por la raiz, se
conoce que pueden inducir la sintesis bacteriana de
enzimas con capacidades de transformacion de
contaminantes organicos (Siciliano y Germida, 1998;
Shaw y Burns, 2003). Un ejemplo de lo anterior son los
hidrocarburos policiclicos aromaticos (HPA), se sabe
que el acido salicilico es un inductor de la actividad
catabolica de HPA por bacterias (Rentz et al., 2004).
En la ultima década, hay evidencias experimentales
sobre la existencia de co-metabolismo inducido por
plantas para la degradacion de una amplia gama de
contaminantes organicos solubles, como insecticidas y
surfactantes (Shaw y Burns, 2003). En el caso de
compuestos menos solubles mas similares a los
componentes de los HTP, autores como Hegde y Fletcher
(1996) encontraron que Morus rubra exuda a la
rizosfera una gran variedad de compuestos fenolicos,
incluso de hasta tres anillos, y que este fendmeno era
dependiente de la edad de la planta. En trabajos
anteriores, se¢ demostro que dichos compuestos fenolicos
podian sustentar el crecimiento de bacterias
degradadoras de bifenilos policlorados (BPC) que son
compuestos xenobidticos recalcitrantes (Donnelly ef al.,
1994). Ademas del co-metabolismo, la catalisis
compartida v secuencial de contaminantes organicos se
ha demostrado; autores como Francova ef al. (2004)
reportaron recientemente que los metabolitos derivados
de los BPC, parcialmente hidroxilados por las células
vegetales, pueden utilizarse como sustratos de enzimas
microbianas que los continuan oxidando.
Comunicacién directa planta-bacteria. En un trabajo
no directamente relacionado con la fitorremediacion,
Mawdsley v Burns (1994) encontraron que cuando la
bacteria Flavobacterium se inoculd a plantulas de trigo,
las actividades de algunas enzimas microbianas
detectadas en la rizosfera relacionadas con la adquisicion
de nutrimentos, cambiaron con el desarrollo fenolégico
de la planta. Este efecto no pudo atribuirse a la muerte
celular bacteriana o al nimero total de bacterias, por lo
tanto, se considerd que los patrones de produccion
enzimatica de las bacterias responden a los cambios de
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los exudados de la planta. En las revisiones sobre
fitorremediacion se discute que una relacion planta-
bacteria similar puede establecerse con cambios
enzimaticos semejantes a los reportados por Mawdsley
y Burns (1994), pero ahora con enzimas importantes
para la fitorremediacion (Siciliano y Germida, 1998).
El estado actual de la investigacion sobre la rizosfera ha
acumulado mucha informacion que demuestra que la
comunicacion entre la raiz de las plantas y sus
alrededores existe y es sumamente compleja (Walker
et al., 2003), pero la importancia de esta comunicacion
en la fitorremediacion no se ha estudiado directamente
en el compartimiento de la raiz y muy poco en el de los
microorganismos. Algunos reportes recientes aportan
evidencias de la posible existencia de un mecanismo
mediante el cual la planta enriquece diferencialmente a
las poblaciones microbianas con capacidades metabélicas
deseables ante la presencia de un tipo especifico de
contaminante. Mediante la deteccion por hibridacion y
reaccion en cadena de la polimerasa (PCR) de genes
que codifican enzimas catabdlicas bacterianas de
importancia en la degradacion de HTP (alcano
monooxigenasa, naftaleno dioxigenasa, y catecol 2.3-
dioxigenasa) y compuestos nitroaromaticos (nitrotolueno
monooxigenasa y 2-nitrotolueno reductasa), Siciliano
et al. (2001) encontraron que los genotipos bacterianos
con potencial degradador de hidrocarburos podian
detectarse en mayor abundancia (entre 50 y 200% mas)
en la raiz y en la rizosfera, que en el suelo sin vegetacion.
Este estudio se realizé con organismos bacterianos
cultivables, asi como en ADN bacteriano total extraido
de suelo rizosférico, raiz y suelo no rizosférico; lo mismo
sucedié cuando se detectaron los genes que codifican
enzimas importantes para la degradacion de
nitroaromaticos. De manera interesante, los genes
catabolicos de hidrocarburos no se detectaron en
contaminacién por nitroaromaticos y viceversa, pero
conjuntamente este efecto fue especifico de la especie
de planta analizada, por ejemplo, Festuca arundinacea,
un pasto cominmente empleado en la fitorremediacion
de HTP y que no es tolerante a nitroaromaticos, no
promovio el genotipo degradador de nitroaromaticos a
pesar de sembrarse en suelo contaminado con estos
compuestos.

Siciliano et al. (2003), mediante técnicas similares,
establecieron que la diversidad taxondmica del suelo no
cambio al estar presentes algunos HPA, pero si aumento
la presencia de genes catabolicos especificos para la
degradacion de HPA. No obstante que el fenotipo no

se determiné directamente, los trabajos de Siciliano et al.
(2001, 2003) fueron los primeros que demuestran el
enriquecimiento de genotipos catabolicos de manera
especifica alrededor de la raiz, en relacién con el
contaminante presente; sin embargo, el mecanismo de
comunicacion permanece sin dilucidarse.

La transferencia horizontal de genes por conjugacion
bacteriana es el mecanismo mas probable por el cual se
enriquecen estas poblaciones (Top y Springael, 2003).
Por ejemplo, se conoce que las bacterias rizosféricas
son capaces de transferirse los genes para el
catabolismo de HPA, aun entre grupos bacterianos que
no estan filogenéticamente relacionados (Wilson ef al.,
2003). De manera notable, la familia de genes catabdlicos
de HPA que es transferida horizontalmente es altamente
influida por la presencia o ausencia de plantas mas que
por la concentracion del contaminante (Wilson et al.,
2003). De tal forma, la rizosfera de diversos tipos de
plantas es un ambiente mas propicio para la transferencia
horizontal de genes que el suelo no rizosférico, sin
embargo, el aumento de la transferencia también
depende del tipo de planta (Schwaner y Kroer, 2001).
Se ignora porqué ocurre esto, pero se ha propuesto que
una mayor concentracion de bacterias puede ser
alcanzada en la rizosfera, lo que favoreceria el contacto
entre las bacterias donantes y las receptoras (Top y
Springael, 2003).

Estos conocimientos basicos ya comienzan a ser
utilizados por la biotecnologia. Por medio de la
conjugacion, ha sido posible obtener bacterias endofitas
capaces de mejorar la fitorremediacion de hidrocarburos
solubles como el tolueno, ademas de atenuar la
fitotoxicidad del contaminante, en comparacién con
plantas que no han establecido relacién con ninguna
bacteria o con plantas asociadas con bacterias que
poseen los genes catabdlicos adecuados, pero que no
son endofitas (Barac ef al., 2004).

Importancia de las micorrizas en la
fitorremediacion de HTP. Ademas de las bacterias,
los hongos micorricicos también son de gran importancia
para lograr un proceso exitoso de remediacion, ya que
los tratamientos de fitorremediacion en los cuales se
establecen asociaciones micorricicas son mas eficientes
en la remocién de HPA y en la disminucion de la
toxicidad del suelo remediado (Joner ef al., 2001). Este
efecto puede deberse a los beneficios que trae esta
simbiosis en el desarrollo de las plantas, como mejor
adquisicion de nutrimentos inorganicos, proteccion de la
raiz ante patogenos y ante otros estreses abioticos, como
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sequia (Hause y Fester, 2005). Sin embargo, se ha
descrito que existe un efecto positivo adicional de la
simbiosis micorricica en la fitorremediacion de petroleo
y es la estimulacion de una microflora de bacterias
especifica de esta simbiosis que podria ser responsable
del aumento registrado en la eficiencia de la
fitorremediacion (Heinonslao et al., 2000).

Mas alla de lo anterior, la dindmica de la micorriza, en
casos de contaminaciéon con HTP o compuestos
relacionados, no se ha investigado a pesar de que se
estima que el area superficial que estos organismos
ocupan en la rizosfera podria superar, por varios ordenes
de magnitud, al de la raiz misma (Davis ef al., 2002).
Sin embargo, las investigaciones realizadas sobre
micorrizas en otros casos de contaminacion ambiental,
como por metales pesados, demuestran la participacion
activa de especies micorricicas asociadas a la raiz de
las plantas en la remocion de metales pesados (Gonzalez-
Chavez et al., 2002).

Investigaciones tecnologicas en fitorremediacion.
No obstante que el efecto rizosfera implica que la
presencia de la planta creara condiciones 6ptimas para
la degradacion de los compuestos organicos, €s
necesario mencionar que, en algunas ocasiones, el
proceso de fitorremediacion necesitara de adecuaciones
tecnoldgicas para hacerlo exitoso. Rentz et al. (2003)
reportaron que un suelo contaminado con petroleo puede
tener zonas altamente anaerobias que no permitirian a
la raiz ni a los organismos aerobios crecer, lo anterior se
deberia a la alta demanda biologica de oxigeno de estos
suelos. Rentz ef al. (2003) también reportaron varios
arreglos de ingenieria para mejorar la oxigenacion de
estos ambientes, asi como varios tratamientos de
fertilizantes que mejoran el crecimiento vegetal (en
especial las raices); estos autores ponen énfasis en que
estos tratamientos de fertilizantes no deben fomentar el
crecimiento de hongos o bacterias patégenos no
competentes para la degradacion.

Otra caracteristica agrondomica que recientemente ha
llamado la atencién es la de las relaciones suelo-agua
en los suelos contaminados con HTP. Se ha observado
que el agua no queda retenida en estos suelos, debido a
su alta hidrofobicidad; en consecuencia, las plantas que
se siembran en estos suelos tienen una baja eficiencia
en el uso de agua, siendo ésta tan severa que puede
llegar a disminuir marcadamente su crecimiento (Li ef al.,
1997) y germinacion, aun en especies reportadas en
casos exitosos de fitorremediacion (Adam y Duncan,
2002).

Debido a que no es el objetivo de esta revision, no se
mencionaran de forma extensiva las diversas practicas
agronomicas que se estan proponiendo para mejorar los
procesos de fitorremediacion (evaluacion de variedades,
seleccion de fertilizantes, balance de agua, modelos de
transferencia y monitoreo de la remediacion), sin
embargo, se aconseja ampliamente al lector la consulta
de las siguientes revisiones y articulos recientes que
tratan detalladamente este aspecto tecnologico de la
fitorremediacion (Fiorenza et al., 2000; USEPA, 2000,
Hutchinson ef al., 2001a.b; Davis et al., 2002; Quiiiones-
Aguilar et al., 2003; Newman y Reynolds, 2004).

Degradacién in y ex planta

En el caso de la contaminacion por metales pesados
(Meagher, 2000; Mejaré y Biillow, 2001) y por
compuestos organicos de alta y media solubilidad, como
herbicidas, plaguicidas, solventes y explosivos, la
extraccion, acumulacion o volatilizacion por la planta,
en general, aporta un porcentaje relevante de la remocion
debido a la mayor movilidad de estos compuestos hacia
y en la planta (Simonich y Hites, 1995; Saltetal., 1998).
Lo anterior no se aplica en la remocion de la mayor
parte de los componentes de los HTP y otros
contaminantes organicos de baja solubilidad, pues el papel
directo de la planta en la extraccién y remocion no es
tan relevante. Esto se debe a que el contenido de materia
organica, la solubilidad del compuesto y el propio suelo
son barreras que tiene que superar un contaminante
hidrofébico para llegar a establecer contacto con la
planta. Aunque si se analiza ¢l fenémeno en otras
condiciones fisicas (en especial sin suelo), la planta puede
tener respuestas complejas ante la presencia de un
contaminante hidrofobo o hidrofilo y puede responder.
de diversas maneras, a los efectos toxicos que puede
ejercer.

Degradacién in planta: el “higado verde” y su
enzimologia. Desde hace mas de 20 afios se conoce
que las células vegetales en suspension, macerados y
microsomas vegetales pueden transformar los HPA a
diversos metabolitos hidroxilados como son quinonas
(Van der Trenck y Sandermann, 1980), alcoholes y dioles
(Negishi ef al., 1987; Warshawsky et al., 1988), y otros
compuestos indeterminados de diferente solubilidad
(Van der Trenck y Sandermann, 1978, Higashi et al..
1981; Harms, 1983).

Dado que algunos de estos son metabolitos mutagénicos
o citotéxicos, se planteé la hipotesis de que las plantas
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debian poseer un sistema posterior de destoxificacion.
Existen evidencias experimentales que sugieren que las
plantas pueden incluir nuevos grupos quimicos a estas
moléculas insolubles, como carbohidratos y sulfatos
(Negishi ef al., 1987), y péptidos, como glutation
(Diesperger y Sandermann, 1979; Van der Trenck y
Sandermann, 1980). En adicion, en un sistema in vitro
de sintesis de lignina, se encontré que las quinonas
derivadas de HPA podian incorporarse a este polimero,
siendo ¢ste el ultimo paso de inmovilizacién y
destoxificacion (Van der Trenck y Sandermann, 1981).
Esta capacidad metabolica de las plantas se reporto
recientemente para otras estructuras presentes en los
HTP, como otros HPA y alcanos lineales v ciclicos (Korte
et al., 2000). Incluso se describié que algunos
monofenolicos pueden absorberse rapidamente por las
hojas y su metabolismo puede llegar a grados avanzados
de degradacion, hasta mineralizar a CO, 5% del
contaminante aplicado y el resto asimilarse en acidos
organicos y aminoacidos (Ugrekhelidze et al.. 1997).
Estos pasos de modificacion quimica de compuestos
organicos no solo se presentan para los HPA y HTP,
también para otras estructuras muy diferentes entre si,
incluso xenobidticos: esto ha sido base para proponer
los pasos enzimaticos que consisten en la teoria del
“higado verde”, por analogia con el metabolismo de
destoxificacion de compuestos organicos en seres
humanos (Sandermann, 1992). De esta manera, la
enzimologia de la destoxificacion de compuestos
organicos se divide en tres tipos: de transformacion o
activacion (Fase 1), de conjugacion (Fase II) y de
compartamentacion (Fase III).

Las enzimas de la Fase I son las que estan involucradas
en la degradacion y modificacion ex e in planta (las de
las Fases II y 11l se trataran en la seccion de toxicidad).
Las enzimas de la Fase I, para el caso de HPA y otros
compuestos organicos (incluso endégenos), poseen
actividad de P450 monooxigenasas y de peroxidasas
(Khatisashvili er al., 1997; Stiborova et al., 2000;
Chroma et al., 2002; Flocco et al., 2002). Las P450
monooxigenasas son una superfamilia de proteinas
presentes en todas las divisiones filogéneticas de
los seres vivos; en las plantas se estima que existen cerca
de 300 genes codificandolas, cuyo control transcripcional
es tejido especifico (Xu ef al., 2001). El analisis del
comportamiento de estas enzimas ante un contaminante
se encuentra en niveles muy basicos, sin embargo, los
estudios preeliminares muestran evidencia de que el
ataque de estructuras relacionadas con los HTP por

este tipo de enzimas no es fortuito y obedece a una red
de sefiales no definidas (que podria ser el estrés mismo)
que inducen cambios fisiolégicos (movimiento de
membranas) y bioquimicos (cambio de actividades
enzimaticas) tendientes a favorecer el desvio de recursos
energéticos de las células en estrés hacia la
neutralizacion del compuesto organico (Khatisashvili
et al., 1997, Kvesitadze et al., 2001).

Una aportacion técnica muy importante del trabajo de
Xu ef al. (2001) fue la demostracion de que es posible
estudiar, mediante metodologias de escrutinio masivo de
genes -en este caso microarreglos-, la expresion
especifica en tejidos de los genes codificantes de una
superfamilia como P450, que posee entre si homologias
de secuencia de DNA hasta 20%.

Respecto a lo anterior, existen multiples metodologias
mediante las cuales es posible hacer el estudio, tanto
gendémico, como transcriptomico, de condiciones
contrastantes de interés para la biotecnologia ambiental
en plantas y otros organismos (Diatchenko et al., 1999;
Holtrof et al., 2002).

Los estudios sobre la capacidad catabolica vegetal se
ha evaluado en condiciones de laboratorio que pueden
diferir de la que ocurre in situ en suelos contaminados
(Kucerova ef al., 2001; Flocco ef al., 2002). En la
fitorremediacion en condiciones de campo, este tipo de
mecanismos de degradacion serian de mayor importancia
para la tolerancia de la planta que para la desaparicion
del compuesto contaminante, lo cual no es menos
importante, ya que el cultivo de una especie tolerante
que pueda desarrollarse en un ambiente contaminado
con HTP es una condicion primordial para el éxito de un
proceso de fitorremediacion (Salt et al., 1998; USEPA,
2000; Harvey et al., 2001; Davis et al., 2002). Los
resultados obtenidos por Chaineau ez al. (1997) pueden
tomarse como evidencia indirecta del efecto protector
de las enzimas de Fase I, ya que en condiciones en las
cuales la fitotoxicidad puede sobrellevarse, no se
encuentran hidrocarburos en la planta, a diferencia de
cuando hay fitotoxicidad por altas concentraciones, que
si se registraron estas fracciones en la planta.

Otro fenémeno en el que estas respuestas pueden ser
de gran importancia practica en la biotecnologia
ambiental es en el estudio de la acumulacion y para el
desarrollo de biomonitores de contaminacion (Simonich
y Hites, 1995). También son de interés en el estudio de
la capacidad de las plantas para remover contaminantes
organicos del aire, en especial en ambientes cerrados
(Cornejo et al., 1999).
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Degradacion ex planta. Existen otras posibilidades de
que la planta participe directamente en la inmovilizacion
o degradacion de un HTP en el suelo. La enzimologia
ex planta abre esta posibilidad y estaria en concordancia
con estudios recientes que demuestran que incluso
moléculas de baja solubilidad, como los HPA, pueden
acumularse en mayores concentraciones en el suelo
adyacente a la raiz y que la fraccion anteriormente
biodisponible resulta ahora inmovilizada con la presencia
de las plantas (Liste y Alexander, 2000a.b). Se ha
reportado la existencia de enzimas extrarradiculares de
la Fase I en suficientes concentraciones en la rizosfera
como para tener una participacion notoria en la
degradacion de algunos compuestos organicos. La
capacidad de secrecion de estas enzimas no resulto ser
una propiedad generalizada de todas las plantas
evaluadas y, de manera interesante, las gramineas que
comunmente se usan en pruebas de campo exitosas de
fitorremediacion de HTP resultaron ser las maximas
secretoras de ellas (Gramss ef al., 1999). Se ha
encontrado que las enzimas de Fase I de la superficie
de la raiz de algunas plantas tienen la capacidad de
polimerizar y, tal vez, degradar una variedad de
compuestos fenolicos (Adler ef al., 1994) y compuestos
halogenados (Siciliano ef al., 1998). Hay que recordar
que el metabolismo compartido de contaminantes
organicos entre plantas y bacterias se ha demostrado
ya en el caso de los BPC (Francova et al., 2004).

ESTRES EN PLANTAS POR
HIDROCARBUROS TOTALES DEL
PETROLEO

Los HTP son toxicos para las plantas y la tolerancia
a ellos es muy variable en el reino vegetal, aun
variedades (Adam y Duncan, 2002; Quifiones-Aguilar
et al., 2003). La germinacion retardada de las semillas,
el decremento en la produccion de pigmentos
fotosintéticos, la reduccion del tamaiio de la parte aérea
y de la raiz son efectos toxicos que se observan
comunmente (Chaineau ef al., 1997, Adam y Duncan,
2002; Flocco et al., 2002).

Se han propuesto varias hipotesis sobre los
mecanismos mediante los cuales los diversos
componentes de los HTP pueden ejercer su toxicidad.
Con base en las observaciones de algunos autores sobre
la formacién de una capa de HTP en la raiz de plantas
que crecen en presencia de estos contaminantes, puede
esperarse dafio por la disolucién de membranas y

el consiguiente gasto energético para mantener la
arquitectura de la raiz (en especial en contaminacion
reciente). Ademas, esta capa podria evitar el contacto
adecuado de la raiz con la fase acuosa y, por ende, el
abasto de nutrimentos al resto de la planta (Udo y Fayem,
1975 Chaineau ef al., 1997). Por ejemplo. cuando las
plantas de cebada se hicieron crecer en suelos
contaminados con 20 g de HTP kg™ de suelo, se observo
que estas plantas disminuyeron su eficiencia en la
utilizacion de agua, debido a la alta hidrofobicidad del
suelo (Li et al.. 1997). De esta forma, se ha propuesto
que la tolerancia a la sequia puede permitir a las plantas
ser también tolerantes a los HTP y se recomienda como
una caracteristica agronomica deseable en plantas
empleadas en la fitorremediacion de compuestos
organicos (USEPA, 2000). Una buena parte de los
estudios de fitorremediacion que se han revisado aqui,
se llevaron a cabo con gramineas, en particular con
especies tolerantes a la sequia (p. ej. Cynodon
dactylon, Panicum virgatum, Agropyron smithii y
Elymus canadensis).

Otras investigaciones indican que la alta demanda
biologica de oxigeno que exigiria la degradacion de HTP,
aun en concentraciones relativamente pequefias como
1.5 g de HTP kg de suelo, agotaria el oxigeno en la
columna de suelo, creando fuertes condiciones
anaerobias que afectan negativamente el desarrollo de
las raices y de los microorganismos (Rentz et al., 2003).
En adicion, el estrés por carencia de oxigeno también
puede crearse por las pobres condiciones agronémicas
que provoca la contaminacion por HTP en el suelo y por
la formacion de capas hidrofobicas alrededor de las
raices, pues, al igual que en el caso del agua, la difusion
de oxigeno del aire puede verse impedida. Lo anterior
se ha sefialado como la principal causa en el retraso de
la germinacion de semillas en presencia de HTP
(Chaineau et al., 1997, Adam y Duncan, 2002).

Autores como Harvey et al. (2001) propusieron que
una fuente de estrés considerable para las especies
vegetales bajo influencia de HPA y otros contaminantes
organicos se originaria de la capacidad disminuida de
estas células para obtener poder reductor (cofactor de
las enzimas de Fase I) y, en consecuencia, el aumento
de especies reactivas de oxigeno que causarian estrés
oxidativo en la célula. El aumento de la actividad de
enzimas relacionadas con la atenuacién del estrés
oxidativo (superoxido dismutasa, glutation reductasa,
ascorbato peroxidasa) se detect6 en una planta acuatica,
Fontinalis antipyretica, en medio con HPA (Roy ef al.,




536 TERRA Latinoamericana VOLUMEN 24 NUMERO 4, 2006

1994). Se ha reportado que las fracciones mas
fitotoxicas de los HTP son las fracciones ligeras y
aromaticas (Chaineau er al., 1997). Estas fracciones
fitotoxicas serian las que, al modificarse por enzimas de
Fase 1 de manera secundaria, desencadenarian mayor
estrés oxidativo. En relacion con lo anterior, Mallakin
et al. (2002) encontraron que el antraceno (un HPA) y
sus derivados producidos por fotodescomposicion inducen
dafio general, tanto al Fotosistema I, como al I de las
plantas entre 0.1 y 10 mg kg, las cuales son
concentraciones relevantes para la fitorremediacion de
agua (rizofiltracion).

En adicion, es de esperarse que la saturacion de la
capacidad de las células para sostener el gasto
energético de las enzimas de Fase Il y III, también sea
una fuente de estrés. Para el caso de HTP, se conoce
mucho menos de las enzimas de Fase I1 y III y de sus
genes codificantes, que podrian involucrarse en la
destoxificacion de estos compuestos y, como ya se
menciond antes, solo existe informacion acerca del
hallazgo de metabolitos de HPA, caracteristicamente
catalizados por las enzimas de conjugacion (Fase II) y
que, en consecuencia, es probable que puedan
transportarse a través del tonoplasto por las enzimas de
Fase III. En los casos de otras moléculas organicas que
son toxicas endogenas o exogenas (quinonas, pesticidas,
herbicidas) existe mucha informacién que involucra a
estas enzimas en su destoxificacion (Jones y Vogt, 2001).
Asi, las enzimas de Fase Il son transferasas de diversos
tipos, como glucosil (119 secuencias codificantes
deducidas en A. thaliana) y sulfotransferasas
(Pflugmacher y Sandermann, 1998), de las cuales las
mas estudiadas son las glutation-S-transferasas, ya que
se involucran en multiples procesos de destoxificacion
en la célula vegetal y se expresan ante varios tipos de
estrés ambiental, como la sequia (Edwards et al., 2000).
Para el caso de las enzimas de Fase Il se tiene registro
de los transportadores vacuolares ABC cuya funcion
molecular es transportar diversos complejos organicos
y organometalicos a través de las membranas mediante
la hidroélisis de ATP, en especial en la membrana vacuolar
para excluirlos del citoplasma y asi evitar que ejerzan
un efecto toxico en la célula (Sanchez-Fernandez et al.,
2001). Estas proteinas, cuya superfamilia también esta
entre las mas grandes de los organismos vegetales (con
129 secuencias codificantes potenciales), son capaces
de transportar moléculas organicas conjugadas de alto
peso molecular, como lo pueden ser catabolitos derivados
de la clorofila. Ademas, las capacidades de transporte

a través de las membranas pueden ser especificas de
cada proteina de la familia para ciertos tipos de
compuestos (Lu et al., 1998).

CONCLUSIONES

- El uso de plantas para la fitorremediacion de
hidrocarburos totales del petréleo (HTP) es una
biotecnologia que ha demostrado su eficiencia en
multiples ensayos de campo. Sin embargo, se aplica sin
el conocimiento basico de los mecanismos biologicos que
le sostienen.

- Existen tres elementos biologicos de la fitorremediacion
que deben comprenderse mejor y constituirse en lineas
de investigacion. El primero, es la compleja red de
sefiales establecidas entre la planta y su microflora
rizosférica para el establecimiento de condiciones que
favorecen la degradacion de los HTP, incluso de aquellos
que son altamente insolubles y recalcitrantes. El segundo,
es el programa molecular que se activa en las plantas
para modificar quimicamente los hidrocarburos que
llegan a penetrar su raiz y parte aérea, o incluso que
pueda evitar que estos lleguen a las estructuras
mencionadas. El tercero, es el manejo que hace la planta
del estrés impuesto por los HTP sobre ella y que
tedricamente puede involucrar respuestas ya conocidas
ante otros tipos de estrés (p. ej. sequia y anoxigenia) y
que le permite sobrevivir en ambientes contaminados
por HTP y posiblemente por otros compuestos organicos.
- La elucidacion de los mecanismos basicos involucrados
en la remocion de HTP vy la tolerancia a los mismos en
la planta y en la rizosfera, es de gran interés para la
biotecnologia ambiental, con el fin de que el uso de las
plantas sea mas racional y, por ende, con mayores
posibilidades de explotacion en la remocion de HTP, de
las fracciones que los componen e, incluso, de
contaminantes organicos relacionados.
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