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RESUMEN

En rios, lagos y océanos se ha detectado la presencia de diversas moléculas
conocidas como “contaminantes de preocupacion emergente”, las cuales
provienen principalmente de la ganaderia, acuicultura y del uso hospitalario y
domiciliario de productos farmacéuticos. Esta nueva condicion ambiental, se ha
observado en muchos paises alrededor del mundo incluyendo Chile, en donde la
presencia de varios farmacos entre ellos antibidticos, se han detectado en
diferentes cuerpos de agua incluso en las aguas del rio Mapocho.

A nivel mundial, la utilizacion de antibi6ticos se ha incrementado anualmente y
con ello el efecto nocivo de estos farmacos en el ambiente. Durante los ultimos
afios distintos métodos de biorremediacion han sido desarrollados incluyendo
entre ellos el uso de enzimas como las lacasas. En Fundacion Biociencia se ha
caracterizado desde Bacillus sp. FNT una nueva lacasa termoalcalofila con gran
potencial para ser aplicada en biorremediacion.

Por ello, se propuso evaluar la capacidad de esta nueva lacasa en la
biodegradacion de tres familias de antibidticos: tetraciclinas, B-lactamicos y
quinolonas, frente a distintos mediadores quimicos.

En el presente trabajo, se evaluo la capacidad de biodegradacion de esta nueva
lacasa, mediante ensayos de ecotoxicidad en tres familias de antibidticos:
tetraciclinas, B-lactamicos y quinolonas, a distintos pH, tiempos de exposicion y
temperaturas, utilizando como mediadores redox, acetosiringona (AS), 1-
hidroxibenzotriazol (HBT) y 2,2'-Azinobis-3-etil-benzo-tiazolina-6-acido sulfénico

(ABTS). Mediante el uso de cromatografia liquida de fase reversa de alta presion

Xi



(HPLC), se determiné la mejor condicion de degradacion de los antibioticos en
estudio. Finalmente, se evalud la disminucion de la ecotoxicidad mediante
ensayos de biodegradacion en presencia de Escherichia coli y Bacillus subtilis
luego de 24 h de incubacion a 20°C.

Los resultados indicaron que a pH 6 y 7 se observé la degradacion principalmente
de las tetraciclinas (TCs) en presencia de AS y ABTS. El analisis mediante HPLC
indic6é que esta lacasa es capaz de degradar en un 80% TC en 2 h'y mas de un
40% oxitetraciclina (OTC) en 24 h de incubacion con AS. Por otra parte,
ciprofloxacino (CIP) fue degradado en un 44% en ausencia de mediador redox.
Los ensayos de ecotoxicidad demostraron que la lacasa FNT fue capaz de
eliminar la toxicidad de TC tanto en cultivos de E. coli y B. subtilis, luego de 24h
de incubacion a 20°C.

Esta Memoria de Titulo demuestra la capacidad de la lacasa FNT de biodegradar
y de eliminar la toxicidad de ciertas clases de antibiéticos en concentraciones

superiores a la concentracion ambiental reportada.
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SUMMARY

“Application of a new recombinant laccase from Bacillus sp. FNT in the

biodegradation of three families of antibiotics”

In rivers, lakes, and oceans the presence of various molecules known as
“pollutants of emerging concern” has been detected. These compounds mainly
come from livestock, aquaculture, and from the hospital and municipal use of
pharmaceutical products. This environmental condition has been observed in
many countries around the world, including Chile, where the presence of various
drugs including antibiotics, has been detected in different water bodies, including
the waters of Mapocho River.

Worldwide, the use of antibiotics increases annually and with it the harmful effect
of them on the environment. Different bioremediation methods have been
implemented to deal with this problem, such as the use of enzymes such as
laccases. In Fundacion Biociencia it has been characterized from Bacillus sp. FNT
a new thermoalkalophilic laccase with great potential to be applied in
bioremediation.

In the present work, the biodegradation capacity of this new laccase was
evaluated through ecotoxicity tests in three families of antibiotics: tetracyclines, -
lactams and quinolones, at different pH, exposure times and temperatures, using
acetosyringone (AS), 1-hydroxybenzotriazole (HBT) and 2,2'-Azinobis-3-ethyl-
benzo-thiazoline-6-sulfonic acid (ABTS) as redox mediators. Through the use of

reverse phase liquid chromatography (HPLC), the best degradation condition for
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the antibiotics under study was determined. Finally, the decrease in ecotoxicity
was evaluated by biodegradation tests in the presence of Escherichia coli and
Bacillus subtilis.

The results obtained indicate that at pH 6 and 7 the degradation was observed
mainly in tetracyclines (TCs) in the presence of AS and ABTS. HPLC analysis
indicated that this laccase is capable of degrading 80% TC in 2 h, and more than
40% of oxytetracycline (OTC) in 24 h of incubation with AS. On the other hand,
ciprofloxacin (CIP) was degraded by 44% in the absence of a chemical mediator.
Ecotoxicity assays demonstrated that FNT laccase was able to eliminate TC
toxicity in both E. coli and B. subtilis cultures, after 24 h of incubation at 20°C.
This study is the first report on the ability of FNT laccase to biodegrade the toxicity
of antibiotics at concentrations higher than those presently reported existing in the

environment.
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1. INTRODUCCION

1.1 Contaminacién de aguas

La contaminacion de los recursos hidricos es un problema que afecta a muchos
paises a nivel mundial, incluyendo a Chile. El incremento de la polucién del agua
se relaciona directamente con la actividad humana, siendo el aumento en la
poblacion, el desarrollo industrial y la agricultura unas de las principales causas
de esta contaminacion (Owa, 2013). La descarga de compuestos contaminantes
y diseminacion de estos en las aguas presenta un alto riesgo para la salud de las
personas generando ademas importantes dafios al ecosistema (Wang & Yang,
2016). Gran parte de los contaminantes llegan a los cuerpos de aguas al ser
liberados a través de aguas residuales provenientes de distintas industrias como
la ganaderia, la acuicultura, los desechos municipales y hospitalarios (Wang et
al., 2023). Los avances en las técnicas analiticas han permitido identificar la
presencia de los denominados “contaminantes de preocupacién emergente”
(CPEs) (Campos et al., 2023). Algunos de los CPEs hallados comunmente en el
agua son: hidrocarburos aromaticos policiclicos, productos desinfectantes,
plastificantes, plasticos, insecticidas organofosforados, colorantes sintéticos
recalcitrantes, distintos tipos de farmacos, hormonas, productos de cuidado
personal y antibidticos (Guan et al., 2018; Mate & Alcalde, 2016; Patel et al.,
2019). Actualmente, se han analizado 1.052 muestras de 258 rios de 104 paises,
indicando la presencia de antidepresivos, antihistaminicos, analgésicos, [-
blogueadores y antibioticos en concentraciones de ng/L (Wilkinson et al., 2022).

Debido a lo anterior y a la escasez de agua producto de las sequias que han ido



en aumento como efecto del cambio climatico, resulta de vital importancia el
cuidado y la mantencién de este indispensable recurso.

En Chile, previo a 1990, las aguas de desechos domésticos e industriales eran
liberadas a rios y lagos sin ningun tratamiento. A comienzos de los afios 90 se
inicié la construccion de plantas de tratamiento de aguas (PTA) y desde entonces
se ha alcanzado una cobertura total de saneamiento de aguas del 99,97%, siendo
la méas alta de América Latina (Abello-Passteni et al., 2020). A pesar de la elevada
cobertura de saneamiento, no todos los contaminantes logran ser eliminados. El
trabajo realizado por Manzo y col. (2019) determiné la presencia de farmacos
luego de analizar muestras de efluentes de una PTA de Santiago. Entre los
contaminantes encontrados estaban: acido acetilsalicilico, ibuprofeno, &cido
salicilico, naproxeno, ketoprofeno, acido mefenamico y diclofenaco, ademas de
paracetamol a una concentracién de 1,5 £+ 0,3 ug/L. También se encontré estrona
y estradiol en concentraciones de ng/L (Manzo et al., 2015; Manzo et al., 2019).
Incluso se han identificado antihistaminicos, antidepresivos y antibiéticos en las
aguas del rio Mapocho (Wilkinson et al., 2022). Por otro lado, se analizé agua de
pozo y de un rio cercano a San Antonio, se encontrd etilparabeno y acido
acetilsalicilico en una concentracion menor a 0,38 ug/L (Arismendi et al., 2019).
Incluso en la Antartica, el agua de desague proveniente de las bases militares y
cientificas presenta concentraciones de ng/L de antibioticos macrolidos
(eritromicina, azitromicina) y quinolonas (ciprofloxacino, norfloxacino). Ademas,
al aislar bacterias presentes en el agua cercana a las bases se detecto que estas
eran resistentes a los mismos antibioticos hallados en las muestras (Hernandez

et al., 2019).



1.2 Contaminacion con antibidticos

Durante las Ultimas décadas, grandes cantidades de antibioticos se han
producido y utilizado para el tratamiento y prevencion de enfermedades, tanto en
humanos como en animales. El uso de antibioticos se ha distribuido ampliamente,
llegando a un consumo anual aproximado de 200.000 toneladas (Zhang et al.,
2020), incrementandose rapidamente con el paso de los afios y con ello
aumentando la resistencia antimicrobiana y colocando en peligro la salud publica
global (Hou et al., 2023). La diseminacién de estos compuestos en el ambiente
presenta un riesgo para organismos acuaticos y terrestres.

Las PTAs reciben desechos hospitalarios, domiciliarios, industriales y de otras
fuentes que pueden contener desinfectantes, bacterias resistentes a antibiéticos,
genes de resistencia a antimicrobianos, antibiéticos y metabolitos de estos
(Zhong et al., 2023). La presencia de todos estos elementos en los afluentes y
efluentes de las PTAs generan un ambiente 6ptimo para el surgimiento de nuevos
organismos resistentes a antibiéticos (Bueno et al., 2020).

En las PTAs se utilizan lodos activados para reducir la cantidad de antibiéticos
presentes en el agua, pero la capacidad para eliminar estos compuestos es
limitada (Wang et al., 2020). La presencia de antibiéticos en un afluente de una
PTA disminuye la bioactividad del lodo activado produciendo efluentes que
promueven la generacion, persistencia y transporte de genes de resistencia y
bacterias resistentes a antibidticos (Wang et al., 2020).

Las aguas tratadas son vertidas comunmente en rios y lagos por lo que las PTAs
podrian tener un rol en la diseminacién de genes de resistencia antimicrobiana

(Bueno et al., 2020; Patel et al., 2019). La presencia de estos puede causar un
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desbalance ecolégico afectando a microorganismos como zooplancton, algas,
peces y disminuir la efectividad de tratamientos terapéuticos de antibioticos tanto
en humanos como en animales (Homem & Santos, 2011; Kovalakova et al.,
2020). Un estudio realizado en Chile en la region de Los Rios analizé aguas de
rios donde se vierten los efluentes de una PTA, indicando que hay una mayor
abundancia de microorganismos resistentes a antimicrobianos en comparacion a
zonas rio arriba donde no se han vertido las aguas tratadas (Bueno et al., 2020).
Ademas, se ha descrito que concentraciones de ng/L de antibiéticos tienen un
efecto de hormesis en los microorganismos, generando florecimientos de
microalgas y cianobacterias, causando desbalances ecologicos debido a la
ecotoxicidad producida por los antibiéticos, afectando la calidad del agua y la
liberacion de cianotoxinas (Xu et al., 2021).

Los antibidticos presentes en ambientes acuaticos han sido hallados en un rango
de ng/L — pg/L (Grenni et al., 2018). Parte importante de esta contaminacion
producida por los antibioticos no solo esta relacionada con la continua descarga
de estos, sino también con la persistencia de estas moléculas en el ambiente.
Los antibi6ticos presentan distintos comportamientos, por ejemplo: las penicilinas
son mas labiles por lo que son facilmente degradadas, pero las tetraciclinas y
fluoroquinolonas son mucho mas persistentes y se acumulan en mayores
concentraciones (Grenni et al.,, 2018). Las penicilinas presentan un anillo
betalactamico, siendo el anillo tiazolidinico presente en amoxicilina (AMX) y
ampicilina (AMP) (Figura 1) la estructura caracteristica en ellos. Estos
antibioticos actuan inhibiendo la sintesis de la pared celular (Suarez & Gudiol,

2009).



Por otra parte, las tetraciclinas son ampliamente utilizadas tanto en humanos
como en veterinaria. Dentro de este grupo se encuentra la tetraciclina (TC),
oxitetraciclina (OTC) y clortetraciclina (CTC), estos actian inhibiendo la sintesis
de proteinas. Estos antibiéticos, presentan un nucleo de estructura tetraciclica
lineal formado por 4 anillos fusionados (Figura 1), capaces de formar complejos
guelantes con cationes (Vicente & Pérez-Trallero, 2010). Las quinolonas se
caracterizan por estar formadas por dos anillos con un nitrdgeno en la posicién
1. Pueden presentar un atomo de flior y un grupo piperacinico, como es el caso
de ciprofloxacino (CIP) (Figura 1), aumentando la potencia y el espectro de
accion. Estos antibidticos actuan sobre el ADN cromosomico bacteriano,

inhibiendo la accién de las topoisomerasas (Alos, 2009).
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Figura 1: Estructura de las tres familias de antibiéticos. En azul se indican los atomos de
nitrégeno, en rojo los de oxigeno, en celeste los de hidrogeno y en verde los de azufre. Las
familias de antibidticos son: Tetraciclinas (TC, OTC y CTC), Penicilinas (AMX y AMP) y
Quinolonas (CIP). Obtenido desde National Center for Biotechnology Information (2023).



Los antibiéticos mencionados anteriormente se han encontrado ampliamente en
el ambiente, ya que son utilizados en humanos, en ganaderia y acuicultura (Suda
et al., 2012; Marshall & Levy, 2011). TC, OTC y CTC han sido hallados incluso a
concentraciones de pg/L o pg/kg en alimentos como leche y carne,
respectivamente (Qamar et al., 2023). CIP ha sido detectado a concentraciones
de 14.000 ng/L en efluentes de PTAs en India, OTC 1.410 ng/L en Corea del Sur
y TC a 15 pg/L en Portugal (Fick et al., 2009; Charuaud et al., 2019).

Los antibidticos mas utilizados alrededor del mundo son las penicilinas,
incrementando su consumo en un 36% entre el 2000 y 2015, seguido de las
cefalosporinas, quinolonas y macrélidos (Klein et al., 2018). En EE.UU. en 2010
los antibidticos mas prescritos fueron: penicilinas, tetraciclinas, macrélidos y
quinolonas. Mientras que en China en el 2013 los mas utilizados fueron
cefalexina, amoxicilina, ofloxacino, tetraciclina y norfloxacino (Qiao et al., 2018).
En Chile entre 2018 y 2019 los antibidticos mas consumidos fueron amoxicilina,

ciprofloxacino, azitromicina y cefadroxilo (Ministerio de Salud, 2019).

1.3 Biorremediacion

La contaminacion ambiental ha incrementado en las dltimas décadas
principalmente debido a causas antropogénicas. Asimismo, la presencia de
compuestos xenobidticos puede tener efectos nocivos tanto para el medio
ambiente (ecotoxicidad) como para los organismos que estan en contacto con
ellos, incluyendo al humano (Mate & Alcalde, 2016). Por ello, las técnicas de
biorremediacion para tratar de manera eficaz los ambientes contaminados con

un enfoque ecoldgico y a bajo costo esta siendo cada vez mas utilizada. La



biorremediacion se define como un proceso basado en mecanismos biologicos
para reducir, degradar, desintoxicar, mineralizar o transformar la concentracion
de contaminantes a un estado inocuo para el medio ambiente (Azubuike et al.,
2016).

Diferentes técnicas de remediacion se han implementado a lo largo de los afios,
destacando entre ellas: oxidacion de Fenton, ozonizacion, fotélisis mediante luz
UV, fotocatélisis. También se han desarrollado técnicas como: filtracion,
coagulacion, floculacién y sedimentacion. A pesar de la vasta investigacion
realizada, estas técnicas presentan desventajas debido a que necesitan la
presencia de catalizadores y oxidantes que son costosos y pueden generar
productos secundarios contaminantes (Homem & Santos, 2011; Deng & Zhao,
2015; Wang & Chen, 2020; Campos et al., 2023). El interés hacia la utilizacion
de métodos enzimaticos para la biorremediacién ha ido en aumento, porque
estos son mas amigables con el medio ambiente, presentando una alta eficiencia
y un menor costo (Azubuike et al., 2016; Wen et al., 2019).

Dentro de las clases de enzimas utilizadas en biorremediacion se encuentran las
oxido reductasas, donde particularmente las lacasas toman mayor protagonismo.
Actualmente, existen en el mercado lacasas fungicas que se utilizan en industria
textil, alimentaria y del papel, pero en la actualidad no hay disponibilidad
comercial de lacasas para el tratamiento de aguas (Arregui et al., 2019). La
biorremediacion de agua es un area en la cual las lacasas pueden ser
ampliamente utilizadas. Gracias a la capacidad de utilizar oxigeno molecular para

producir agua como producto, las lacasas son clasificadas como biocatalizadores



versatiles y amigables con el medioambiente y es por ello que se ha generado

un gran interés biotecnoldgico en estas enzimas (Mate & Alcalde, 2016).

1.4 Lacasas

La primera lacasa fue descubierta y descrita en 1883 por Yoshida desde la resina
de Toxicodendron vernicifluum (arbol de la laca) (Yoshida, 1883) y caracterizada
por Bertrand en 1985 como una enzima con actividad oxidasa, que presentaba
metales en su estructura (Morozova et al.,, 2007). Las lacasas (EC 1.10.3.2,
bencenodiol: oxigeno reductasa) pertenecen a la familia de enzimas multicobre
oxidasas, las cuales son capaces de oxidar un amplio rango de sustratos como:
fenoles, anilinas, aminofenoles, diaminas, &cido ascoOrbico y compuestos
inorganicos (Guan et al., 2018; Morozova et al., 2007). Estas enzimas se
encuentran ampliamente distribuidas en distintos organismos, entre ellos,
plantas, insectos, moluscos, bacterias y hongos. En estos ultimos, las lacasas
han sido ampliamente estudiadas y descritas, particularmente la proveniente del
hongo Trametes versicolor (Mate & Alcalde, 2016).

Las lacasas contienen cuatro &tomos de Cu organizados en tres sitios distintos
segun sus caracteristicas magnéticas y espectroscopicas, denominados como
T1, T2 y T3. El sitio activo de las lacasas esta conformado por lo sitios
mencionados anteriormente, con la particularidad que T2 y T3 se organizan en
un centro trinuclear de Cu (Figura 2) (Morozova et al.,, 2007). La catalisis
realizada por estas enzimas requiere unicamente de la presencia de Oz2y de un
sustrato que pueda ser oxidado. Inicialmente el Oz se une al centro trinuclear

T2/T3 donde ocurre su reduccion para formar agua. Este proceso va



acompafado de la oxidacion de un sustrato reductor, el que se une al sitio T1. Es
necesaria la oxidacién de cuatro moléculas de sustrato para lograr la reduccion

de O2 a H20 (Shekher et al., 2011).

Centro
trinuclear

T2

HOH

Figura 2: Esquema de sitios T1y T2/T3. Sitios de union a cobre de lacasa CotA de Bacillus
subtilis. Se indican los atomos de Cu, la distancia entre ellos y entre los aminoacidos mas
cercanos. Azul: Cul (T1); Amarillo: Cu2 y Cu3 (T3); Rojo: Cu4 (T2). Imagen modificada de
Morozova et al. (2007).

Las lacasas solo pueden oxidar compuestos que presenten un potencial redox
menor que el del sitio T1, por lo que comunmente para lograr la oxidacion de
compuestos que tienen un potencial redox mayor que el del sitio T1 se utilizan

mediadores redox. Estos son moléculas que tienen la caracteristica de ser



oxidadas con facilidad por las lacasas. Una vez que se oxidan abandonan el sitio
activo en forma de radical libre, el cual puede variar dependiendo el tipo de
mediador, siendo asi capaces de oxidar moléculas que las lacasas no pueden
oxidar (Atalah et al., 2019). Los mediadores se pueden clasificar segun su origen.
Estan los sintéticos como lo son: 2,2’-azino-bis (acido 3-etilbenzotiazolina-6-
sulfénico) (ABTS) y 1-hidroxibenzotriazol (HBT). También existen los de origen
natural, principalmente derivados de la lignina como lo son: siringaldazina (SYR)
y acetosiringona (AS) (Yang et al., 2017; Mani et al., 2018).

Las lacasas por su versatilidad como biocatalizadores y al ser amigables con el
medioambiente generan un gran interés a nivel industrial. Gracias a su capacidad
de oxidar variados sustratos, estas enzimas se han utilizado con éxito en diversas
aplicaciones biotecnoldgicas: en la industria textil, alimentaria, del papel, en
sintesis, organica (polimeros bioactivos, compuestos fendlicos, farmacos), en
cosmeética, en la fabricacion de biocombustibles y biosensores, en el tratamiento
de efluentes y biorremediacién de contaminantes ambientales (Mate & Alcalde,
2016; Shekher et al., 2011, Guan et al., 2018; Atalah et al., 2018).

Si bien las lacasas mas estudiadas y utilizadas son las provenientes de hongos,
estas presentan problemas a nivel industrial, debido a que las enzimas
industrialmente se someten a extensos periodos de fermentacion y altas
presiones. Ademas, tienen bajo rendimiento y su rango de aplicacion es acotado
en condiciones acidas y de temperatura moderadas (Guan et al., 2018).
Asimismo, la mayoria de las lacasas presentes en el mercado son de origen
fungico y mesdfilo, lo que implica que la temperatura Optima de crecimiento de

estos microorganismos se encuentre entre 20 y 45°C (Atalah et al., 2019). Es por
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ello que se han investigado otros organismos en la busqueda de nuevas lacasas
con mayor estabilidad y actividad.

Se ha descrito que las lacasas de origen bacteriano presentan mejores
caracteristicas en cuanto a rangos de temperatura, pH y tolerancia a haluros, en
comparacion a las lacasas fungicas, por lo que son mas atractivas para
aplicaciones biotecnoldgicas (Chauhan et al., 2017). Mas aun, las provenientes
de bacterias extremdfilas, pueden funcionar en condiciones de temperatura y pH
extremos, ya que estos microorganismos viven en ambientes como aguas
termales, desiertos, incluso la Antartica. En particular, los microorganismos
termdfilos tienen un amplio rango de temperatura 6ptima entre los 50 y 80°C
(Atalah et al., 2019), por lo que las enzimas provenientes de ellos son mas
termoactivas y termoestables. Ademas, presentan mayor tolerancia a presiones
elevadas, a solventes y agentes desnaturalizantes (Brander et al., 2015). Las
condiciones mencionadas anteriormente son comunes en procesos industriales,
por lo que las enzimas termdfilas serian superiores a las enzimas mesoéfilas al
momento de aplicarlas a nivel industrial.

Durante los ultimos afios, distintas investigaciones han implementado el uso de
lacasas libres e inmovilizadas, principalmente fangicas, en la remediacion de
aguas contaminadas (Singh et al., 2018). Se reportan trabajos donde se utilizan
lacasas de T. versicolor, Myceliophthora thermophila, Trametes pubescens para
la biodegradacion de estrégenos, diclofenaco, naproxeno Yy variados
contaminantes hallados en los efluentes de PTAs, siendo capaces de
biodegradar parte de ellos en presencia de mediadores quimicos como HBT

(Auriol et al., 2007; Lloret et al., 2010; Spina et al., 2015). La aplicacion de lacasas
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también se ha evaluado especificamente en el tratamiento de antibiéticos, como
en el trabajo de Suda y col. (2012), donde se indic6 que la lacasa proveniente de
T. versicolor es mas eficiente en la degradacion de TCs en comparacion con las
enzimas lignina y manganeso peroxidasas (Suda et al., 2012). Becker y col.
(2016), utilizaron una lacasa fungica inmovilizada para observar su efectividad al
eliminar 38 antibidticos distintos, en presencia y ausencia del mediador SYR. Se
observd que las penicilinas son menos estables que las tetraciclinas y
fluoroquinolonas y que ademas el uso de SYR favorecio la remocién del 90% de
17 antibidticos (Becker et al., 2016). Por otro lado, Zhang y col. (2020) utilizaron
una lacasa bacteriana inmovilizada de Bacillus subtilis, para la degradacion de
TC y AMP, presentando una eficiencia en la degradacion cercana al 100%, en
ausencia de mediador (Zhang et al., 2020). A pesar de las investigaciones
realizadas con lacasas para la eliminacion de antibiéticos, ain no hay una enzima
disponible en el mercado de esta clase que sea capaz de eliminar una gran
cantidad de estos contaminantes.

La busqueda de nuevas lacasas se ha expandido hacia las enzimas termofilas,
ya que estas presentan mejores caracteristicas de termoactividad y
termoestabilidad en comparacién a enzimas mesofilas. Estas caracteristicas las
convierten en excelentes candidatos a ser utilizados como biocatalizadores en
procesos de biorremediacion (Pérez-Llano et al., 2020). Es asi como en la
Fundacion Biociencia, se aislo una nueva bacteria termoalcaldfila desde un sitio
geotermal. Este microorganismo se identifico como Bacillus sp. FNT, el cual
presenta condiciones Optimas de crecimiento a pH 8,0 y 50°C. Desde las

endosporas de este microorganismo se purifico la lacasa nativa y se generé su
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version recombinante, la que presenta una actividad maxima a 70°C y un pH
optimo de 6,0, al ser evaluada con SYR. Esta enzima es altamente termoestable
y termoactiva, con una alta actividad catalitica hacia SYR, guayacol, acido galico
y ABTS (Espina et al.,, 2021). Estas caracteristicas convierten a la lacasa de
Bacillus sp. FNT en una nueva enzima con alto potencial para ser aplicada en la

eliminacién de contaminantes del agua, en particular antibiéticos.
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2. HIPOTESIS

‘La lacasa recombinante proveniente del Bacillus sp. FNT biodegrada
tetraciclinas, penicilinas y quinolona en conjunto a mediadores redox,

disminuyendo la ecotoxicidad de estos antibidticos”.

3. OBJETIVOS

3.1 Objetivo General

Determinar la capacidad de la lacasa recombinante de Bacillus sp. FNT para
degradar antibioticos y disminuir la ecotoxicidad de estos en muestras de aguas

en presencia y ausencia de mediadores redox.

3.2 Objetivo Especificos

1. Determinar la actividad catalitica de la lacasa en la biodegradacion de
antibiéticos.
2. Determinar el incremento de la biodegradacion de antibiéticos al utilizar

mediadores redox.
3. Determinar la reduccion en la ecotoxicidad producida por la

biodegradacion de los antibiéticos.

14



4. MATERIALES Y METODOLOGIAS

4.1 Reactivos

Bio-Rad: 30% Acrilamida/Bis Solucion 37,5:1; Precision Plus Protein™
Standards, Reactivo de Bradford.

Chemix: Metanol.

J.T Baker: Acetonitrilo, H20 calidad HPLC.

MERCK: Fosfato monopotéasico (KH2POa), Acido acético glacial, TEMED, Acido
oxalico.

New England BioLabs: células de E. coli BL21 competentes.

Sigma-Aldrich: Tetraciclina (TC), Oxitetraciclina (OTC), Clortetraciclina (CTC),
Ampicilina (AMP), Amoxicilina (AMX), Ciprofloxacino (CIP), Kanamicina (Kan),
Siringaldazina (SYR), 1-hidroxybenzotriazol (HBT), 2,2’-azino-bis (acido 3-
etilbenzotiazolina-6-sulfonico) (ABTS), Acetosiringona (AS), Persulfato de
amonio, Protein standard (BSA), Fosfato disédico (NazHPOa).

TLC: Sulfato de amonio y hierro (II) hexahidratado (Fe(NHa4)2 (SO4)2*6H20).
VETEC: Fosfato dipotasico (K2HPO4).

Winkler: NaCl, Agar-Agar, Bacto™ Triptona, Bacto™ Extracto de levadura,
Lisozima, Dodecilsulfato de sodio (SDS), Tris-HCI, Urea, MES, HEPES, Acetato
de sodio, Sulfato de amonio ((NH4)2S0a4), Sulfato de magnesio heptahidratado
(MgS0O4*7H20), Sulfato de cobre (CuSOa), D-(+) Glucosa anhidra, Lactosa,

Cloruro de calcio dihidratado (CaCl2*2H20), Amortiguador TG-SDS 10x.
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4.2 Obtencion de la lacasa recombinante

Se realizo la transformacion de células de E. coli BL21 competentes con el vector
pJ444 regulado por el promotor T5 y el operador lactosa, regulado por represion
catabdlica (Bujard et al., 1987). Este vector contiene el gen que codifica la lacasa
(fntlac) que proviene de Bacillus sp. FNT y un gen de resistencia a Kan como
marcador de seleccién. La transformacion se llevo a cabo siguiendo el protocolo
de transformacion C2530 New England BioLabs®.

Se generd un preindculo de la cepa E. coli BL21 pJ444-fntlac en medio LB
(Triptona 10 g/L, extracto de levadura 5 g/L, NaCl 10 g/L) suplementado con Kan
50 ug/mL e incubado a 30°C durante 18 h con agitacion a 160 rpm. Desde el
preindculo se tomd una alicuota para obtener un cultivo de 400 mL con una ODsoo
inicial de 0,05. La cepa E. coli BL21 pJ444-fntlac se cultivd en medio de
autoinduccion TBA-Cu (Triptona 12 g/L, extracto de levadura 24 g/L, (NH4)2SOa4
3,3 g/L, KH2POa4 6,8 g/L, Na2HPO4 7,1 g/L, glucosa 0,5 g/L, a-lactosa 2,0 g/L,
MgSOa4 0,15 g/L, CuS0Oa4 0,3 g/L), suplementado con Kan 50 pg/mL a 23°C por 30
h con agitacibn a 160 rpm. Una vez concluidas las 30 h, todo el cultivo se
centrifugd durante 10 min a 7.690 g, en tubos de 50 mL para obtener la totalidad
de la biomasa. El pellet de células se almacené a -20°C.

El pellet se resuspendié en 40 mL de amortiguador Tris-HCI 50mM pH 8,0, luego
se adiciono lisozima a una concentracion final de 1 mg/mL y se incubo durante
45 min a 37°C con agitacion. Posteriormente, se realizo la ruptura celular en hielo
utilizando un sonicador de vastago (Branson) con los parametros de duty cycle

40%, output control 2,5y se aplicaron dos pulsos de ultrasonido de 5 min.
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Luego de la ruptura celular, se almacend una alicuota de la “fraccion total” (FT).
El resto se centrifug6é a 17.310 g durante 30 min para lograr la separacion del
contenido citosolico del debris celular. Se recolect6é todo el sobrenadante y se
almacend una alicuota llamada “fraccion soluble” (FS). Al sobrenadante se le
efectud un heat shock, para realizar una purificacion parcial de la enzima. Esto
se realiz6 a 85°C durante 5 min en thermoblock. Una vez transcurrido el tiempo
se dej6 hielo durante 5 min para disminuir rapidamente su temperatura.
Finalmente, se centrifug6 a 17.310 g durante 30 min. El sobrenadante o “fraccién
heat shock” (HS) corresponde a una fraccion enriquecida de la lacasa
recombinante. El pellet obtenido en la primera centrifugacion o “fracciéon

insoluble” (FI) se solubilizé en urea 8M.

4.3 Concentracion de la fraccion heat shock

La fraccion HS, se filtré utilizando un concentrador Amicon con flujo de nitrégeno
y con un filtro de 30 kDa. De esta forma se redujo el volumen que contenia las
proteinas de tamafio mayor a 30 kDa, incluyendo la lacasa recombinante la cual
tiene un tamafno de 60 kDa. Desde un volumen inicial aproximado de 30 mL se

concentro la fraccion HS hasta alcanzar un volumen de 3 a 5 mL.

4.4 Determinacion de la concentraciéon de proteinas

La concentracién de proteinas presente en cada fraccién se determind mediante
el uso del reactivo Bradford (Bio-Rad). Para esto se utilizé el equipo lector de
microplacas EPOCH2 (BioTek®), en el cual se realizdé una curva de calibracion
utilizando un estandar de 2 mg/mL de BSA. Utilizando la curva de calibracién se

midio la concentracién de proteinas presente en las fracciones: FT, FS, FI, HS y
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lacasa concentrada. Cada una de las fracciones se diluyéo 1:20 - 1:30,
exceptuando la lacasa concentrada que se diluyé 1:50. Esto se realizé para que
las concentraciones de proteinas de las diversas fracciones se encontraran
dentro del rango lineal de la curva de calibracién. En una placa de 96 pocillos se
agregaron 200 uL de reactivo de Bradford 1x. Luego, se incorporaron 10 pL de
cada una de las fracciones previamente diluidas en cada uno de los pocillos y se
incubo durante 5 min a temperatura ambiente donde cada muestra se preparé en

triplicado. Posterior a ello, se realiz6 la lectura de absorbancia a 595 nm.

4.5 Ensayo de actividad lacasa

La actividad enzimética de la lacasa se determiné en la fraccion HS, ya que es la
fraccion correspondiente a la lacasa parcialmente purificada. La actividad de la
enzima se midioé llevando a cabo la reaccion colorimétrica de oxidacion de SYR
a 70°C. Esta reaccion se siguidé en el tiempo, midiendo la absorbancia del
producto de oxidacién de SYR a 530 nm en un ensayo continuo, utilizando un
espectrofotometro Shimadzu UV-1700. El ensayo se realiz6 siguiendo los
volumenes indicados en la Tabla 1, para esto se incubd la cubeta con SYR y
amortiguador a 70°C durante 2 min. Luego se incorporo la enzima a la cubeta y

se realiz6 la medicion de absorbancia durante 3 min.

Una unidad de actividad de lacasa (U) fue definida como el cambio de 0,001

unidades de absorbancia a 530 nm, siendo calculada de la siguiente manera:

U= ((Abs530nm/minutos de ensayo) — (Abs530nm/minutos de blanco)) X FD
B (0,001 x 0,005)
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Donde U corresponde a las unidades volumétricas de actividad lacasa, FD es el
factor de dilucion de la enzima y Absssonm corresponde a las unidades de
absorbancia de SYR oxidada medida a 530 nm.

Tabla 1: Reactivos y volumenes utilizados para la reaccién enzimatica

Blanco (L) Ensayo (pL)

SYR 0,216 mM 300 300
Amortiguador KH,PO, pH 6,0 2700 2695
Lacasa FNT 0 5

SYR: siringaldazina

4.6 Electroforesis en gel de poliacrilamida en condiciones
desnaturalizantes (SDS-PAGE)

La identificacion de la lacasa se realizo mediante la determinacion de su masa
molecular mediante una electroforesis en gel de poliacrilamida en condiciones
desnaturalizantes. Se normaliz6 la concentracién de proteinas de cada fraccion
a 1 pg/uL en un volumen final de 15 pL para luego incorporar 5 pL de
amortiguador de carga 4x. Una vez preparadas las muestras se desnaturalizan
calentandolas a 90°C durante 5 min. Posteriormente, en un gel de poliacrilamida
al 10% se cargaron las muestras y se utilizé el estandar de masa molecular
“Precision plus protein kaleidoscope” (Bio-Rad). El gel se colocd en amortiguador
TG-SDS 1x, se realizoé la electroforesis aplicando 80 Volts durante 30 min, luego
se aumentd a 100 Volts. Una vez finalizada la electroforesis, el gel se incub6 toda
la noche en solucién de tincion. Finalmente, se incubd dos veces con solucion de
destefiir para observar el patrén de bandas de cada fraccion analizada y asi

estimar la masa molecular de la enzima en estudio.
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4.7 Ensayos iniciales de biodegradacion de antibidticos

Se generaron soluciones stock de 5 mg/mL de TC, OTC, CTC, AMP, AMX y CIP.
Los antibioticos TC, CTC y AMP se solubilizan en agua destilada mientras que la
OTC, AMX y CIP en HCI 0,1N. Se utiliz6 como mediadores redox AS, HBT,
ambos disueltos en metanol, y ABTS solubilizado en agua destilada. Se genero
una solucion stock a una concentracion de 15 mM de cada mediador redox. En
cada reaccién los antibioticos se prepararon a una concentracion final de 0,5
mg/mL y los mediadores redox a 0,5 mM. Las mezclas de mediadores redox y
sustratos se incubaron con la fraccion HS de la lacasa recombinante utilizando
una concentracion final de proteina de 0,1 mg/mL. Los ensayos se efectuaron en
200 pL de volumen final, utilizando un amortiguador universal (HEPES, MES y
Acetato de sodio) a pH 4, 5, 6y 7 (Brooke et al., 2015); con una agitacion de 180
rom y una temperatura de 40°C, debido a que corresponde a la mitad de la
temperatura 6ptima descrita para la lacasa FNT. Cada reaccion se incubo
durante 2 h, una vez transcurrido este tiempo las reacciones se detuvieron

disminuyendo la temperatura a -20°C.

4.8 Andlisis de degradacion de antibiéticos mediante cromatografia de fase
reversa

Los ensayos se realizaron en 500 pL de volumen final que contenian la mezcla
de amortiguador, antibidtico, mediador redox y lacasa FNT. Estos ensayos se
prepararon en las siguientes condiciones: pH 5, 6 y 7; a temperatura de 20, 30 y
40°C, durante 2 h a 180 rpm de agitacion. Ademas, se realizaron ensayos a 24

h, pero solo en la condicion de pH 6 en presencia de AS. Las concentraciones
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utilizadas de lacasa FNT, antibiéticos, AS y HBT son las mismas a las descritas
en la seccion 4.7. Las reacciones se detuvieron con acetonitrilo frio a -20°C en
una proporcion de 1:3 respecto al volumen de la reaccion. Las reacciones se
centrifugaron a 17.310 g durante 20 min para eliminar la lacasa de la reaccion.
Se recuperaron los sobrenadantes y se almacenaron a -20°C hasta el momento

del andlisis mediante cromatografia de fase reversa.

Se utilizé el equipo HPLC Shimadzu LC-20AT con una columna de fase reversa
C-18 Machery-Nagel (tamafio particula 5,0 pm, longitud 250 mm, diametro
interno 4,6 mm) en condicion isocrética a 45°C. Se utilizé una mezcla de 75%
acido oxalico 0,02M, 18% acetonitrilo y 7% metanol. La solucién de acido oxalico
se prepar6 con agua grado HPLC filtrada a través de filtro 0,22 pm vy
desgasificada mediante ultrasonido. La cromatografia se realizé a 1 mL/min vy el
volumen de inyeccién fue de 25 uL. Las muestras se descongelaron, se filtraron
individualmente con filtros de 0,22 um y se colocaron en viales ambar para HPLC.
Los cromatogramas de las muestras se obtuvieron mediante un detector de
arreglo de diodos modelo SPD-M20A. Cada antibi6tico se analiz6é a una longitud
de onda distinta: 254 nm para TC y OTC, 273 nm para CIP y 235 nm para AMX.
El andlisis de las areas se realiz6 con el software integrado del equipo. La
obtencion del porcentaje de degradacion de antibioticos se calculo de la siguiente

manera:

] » area control — area tratamiento
%Biodegradacion = - x 100
area control
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4.9 Ensayos de ecotoxicidad

La evaluacion de la ecotoxicidad se realizé observando la presencia o ausencia
de los halos de inhibicion del crecimiento, por lo que la ausencia de estos halos
posterior al ensayo es un indicativo que los antibioticos perdieron efectividad
(Zhang et al., 2020).

Estos ensayos se realizaron en placas de petri con medio LB-agar y HYMOD-D1-
agar. Para esto, se utilizé E. coli C41 cultivada de forma rutinaria en medio LB a
30°C y un aislado ambiental de B. subtilis disponible en la Fundacion Biociencia,
cultivado en medio HYMOD-D1 8% de sales totales (NaCl 48 g/L, glucosa 5 g/L,
extracto levadura 4 g/L, peptona 4 g/L, casaminoacidos 3,5 g/L, citrato de sodio
2 g/L, MgS04*7H20 4 g/L, CaCl2 0,05 g/L, K2HPO4 0,4 g/L, Fe(NH4)2(SO4)2*6H20
0,04 g/L), pH 6,5 a 30°C. Para el in6culo se utiliz6 como referencia el estandar
de McFarland 0,5 el cual corresponde a una absorbancia de ~0,1 medida a 600
nm. Se inoculé con 100 pL de cada cultivo en forma de césped en sus respectivos
medios solidos. Sobre el agar ya inoculado se colocaron discos de papel filtro de
6 mm previamente esterilizados en luz UV. Sobre los discos esterilizados se
incorporaron 5 YL de las mezclas de reaccion incubadas a 2 y 24 h, siguiendo la
metodologia descrita en la seccion 4.8. para los ensayos de 24 h. Ademas, como
controles se incubaron los antibioticos en ausencia de lacasa en las mismas
condiciones descritas en la seccidn 4.8. Las placas se incubaron a 30°C durante
18 h para observar la presencia o ausencia del halo de inhibicion. Los halos de
la zona de inhibicion se midieron utilizando el programa ImageJ (Wayne

Rasband, NIH). Para cada halo se realizaron 3 medidas distintas del diametro.
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Los ensayos se realizaron en triplicado informando el promedio y desviacion

estandar de cada halo de inhibicion.

4.10 Analisis estadistico

Los ensayos de biodegradacion de antibidticos realizados a 2 y 24 h y los
ensayos de ecotoxicidad en placas con césped de E. coli C41 y de B. subtilis, se
realizaron en triplicado. Los resultados de cada uno de estos ensayos se
analizaron mediante ANOVA utilizando el programa GraphPad Prism 8.0.2.

donde se consider6 como una diferencia significativa un valor de p < 0,05.
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5. RESULTADOS

5.1 Obtencién de la lacasa recombinante

Las células transformadas con el vector que contiene la secuencia de la lacasa,
cuya transcripcion es regulada por el promotor T5, se crecieron en medio TBA de
autoinduccion suplementado con 0,3 g/L de Cu, debido a que la concentracion
de Cu afecta tanto al crecimiento de E. coli como a la expresion de la lacasa
recombinante.

La sobreexpresion de la lacasa se observé mediante SDS-PAGE lo que permitio
determinar la presencia y el grado de enriquecimiento de la enzima en las
distintas fracciones obtenidas (Figura 3). En el carril HS del gel de SDS-PAGE,
se observa una prominente banda de aproximadamente 60 kDa, la cual
concuerda con la masa molecular reportada en literatura para esta lacasa (Espina
et al., 2021). Ademas, se observa la eliminacion de varias bandas de proteinas
de E. coli C41 que estaban presentes inicialmente en la fraccién soluble. Esto
permitié confirmar que la lacasa aumento en la fraccion HS.

La lacasa en la fraccion HS, se concentré utilizando una celda de ultrafiltracién
Amicon hasta un volumen de 3 mL. Se realizé una electroforesis desnaturalizante

en gel de poliacrilamida nuevamente para confirmar la presencia de la lacasa.

En el gel de electroforesis de la Figura 3, en el carril LC, se observa que la banda

concuerda con la masa molecular obtenida para la lacasa en la fraccion HS

(Figura 3). La concentracion inicial de las proteinas totales en la fraccion HS era
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de 1 mg/mL aproximadamente y posterior al proceso de concentracion (fraccion

LC) se alcanz6 una concentracion de 6 mg/mL.

st FT Fl FS HS LC

kDa
150

100
75

50

37

25

20

Figura 3: SDS-PAGE para fracciones celulares y lacasa parcialmente purificada. st:
estandar de masa molecular; FT: fraccion total; Fl: fraccion insoluble; FS: fraccién soluble;
HS: fraccion heat shock; LC: Lacasa concentrada. La flecha roja indica la ubicacion de la
banda correspondiente a la lacasa FNT, con un peso molecular de 60 kDa.

5.2 Determinacién de la actividad especifica de la lacasa

El ensayo de actividad se realiz6 segun el protocolo descrito en la seccién 4.5 de
la metodologia. La actividad enzimatica se determiné en la fraccion HS (30 mL
de volumen total), la que corresponde a la fraccion enriquecida con la lacasa. La
actividad especifica que presento la fraccion HS fue de 454.902 U/mg (Tabla 2).
Esta actividad especifica obtenida concuerda con lo descrito en literatura sobre

esta enzima, donde se indica que la lacasa FNT posee una actividad especifica
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>450.000 U/mg (Espina et al., 2021). Al realizar la purificacion parcial de la

enzima se obtuvo un 28% de rendimiento (Tabla 2).

Tabla 2: Purificacion parcial y rendimiento de obtencion de la lacasa FNT

Volumen Proteinas totales Actividad Total Actividad especifica Rendimiento
(mL) (mg) (Y) (Umg) (%)
Fraccion Total 40 630 + 12 58.000.005 + 2909805 92064 + 4619 100
Fraccion Soluble 35 4218 + 1068 20.880.002 £ 1.047.530 49508 + 2.484 36
Heat shock 85°C &' 35 357+ 07 16240001 + 814745 454902 : 22822 28

5.3 Ensayos iniciales para definir condiciones de trabajo

5.3.1 Ensayos iniciales de ecotoxicidad sin evaluacién del pH
Para evaluar la capacidad degradativa de esta nueva lacasa, se utilizaron las
concentraciones de antibibticos reportadas en trabajos de biodegradacion de
antibioticos y se seleccion6 la concentracion mas alta reportada (Llorca et al.,
2015). Inicialmente, se evalud la sensibilidad de E. coli C41 frente a los distintos
antibioticos. De esta forma se determinaron las concentraciones éptimas que
permitian observar un halo de inhibiciébn de crecimiento de E. coli C41 con un
tamafio acorde al espacio disponible en la placa. Se seleccioné la concentracion
de 0,5 mg/mL de antibiéticos (Figura 4A), exceptuando a CIP. Para este
antibiotico se selecciond una concentracion de 0,0001 mg/mL, debido a que E.
coli C41 era mas sensible a CIP y a una concentracién de 0,5 mg/mL presentaba
un halo de inhibicién de crecimiento muy amplio (Figura 4B). Ademas, se evalué

el efecto de la lacasa FNT y los diferentes mediadores redox sobre el crecimiento
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de E. coli C41 (Figura 4C), observando que no tenian un efecto inhibitorio en el
crecimiento de esta bacteria.

Los ensayos de degradacion de antibioticos se realizaron en presencia de 3
mediadores redox, sin considerar el efecto del pH y se incubarona 1y 2 h. Para
estos ensayos de degradacion se utilizé el disefio de experimento descrito en la
Figura 4D, donde se evalua el halo de inhibicion de crecimiento generado cuando
se realiza el tratamiento con la lacasa, mediador redox y antibiético (LMA),
mediador redox (M), lacasa (L), lacasa mas mediador redox (LM) y antibiético (A).
Para propdésitos de esta investigacion el halo de inhibicion se interpreté como la
presencia del antibidtico activo sobre la placa. Mientras que la disminucion o
desaparicion del halo de inhibicion indicé que el antibidtico evaluado fue
degradado en parte o completamente por la lacasa.

En las placas inoculadas con E. coli C41 donde se incorporaron las reacciones
de degradacion se observé que, al utilizar AS como mediador redox, luego de 1
h de incubacién, se observo la desaparicién del halo de inhibicion de crecimiento
en el tratamiento de tetraciclina y clortetraciclina. Para esta misma condicion, a
las 2 h de tratamiento con la lacasa y AS como mediador redox, para las tres
tetraciclinas evaluadas (Figura 5 a, d, g) los antibiéticos pierden su actividad
antimicrobiana. Los ensayos de degradacion de las penicilinas y la quinolona con
AS como mediador redox no presentaron disminucion del halo de inhibicion de
crecimiento cuando se compararon con su respectivo control a los dos tiempos
evaluados (Figura 5 j, m, p).

Las placas donde se incorporaron las reacciones de degradacion realizadas con

ABTS como mediador redox mostraron la ausencia de halo de inhibicion de
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crecimiento a 1 y 2 h de incubacion en el tratamiento de tetraciclina y
clortetraciclina, y solo a 2 h de incubacion para oxitetraciclina (Figura 5 b, e, h).
Para ampicilina y ciprofloxacino no se observé la disminucion del halo de
inhibicion de crecimiento a ninguno de los tiempos evaluados (Figura 5 k, r).
Mientras que para amoxicilina se observo la disminucién en el halo de inhibicion
de crecimiento en comparacion a su control solo a las 2 h de tratamiento (Figura
5n).

Las placas donde se incorporaron las reacciones de degradacion realizadas con
HBT como mediador redox mostraron una disminucion en el halo de inhibicion de
crecimiento en el tratamiento de tetraciclina y clortetraciclina luego de 2 h de
incubacion, cuando son comparados con su respectivo control (Figura 5 c, i).
Para las reacciones de degradacion de oxitetraciclina, ampicilina, amoxicilina y
ciprofloxacino, en estas condiciones, no se observé disminucion en el halo de

inhibicion de crecimiento (Figura 5f, 1, o, s).
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Figura 4: Controles para ensayos iniciales de ecotoxicidad en E. coli C41. (A) Tamafo
del halo de inhibicion observado para TC, OTC, AMP y AMX a una concentracion de 0,5
mg/mL. (B) Prueba de distintas concentraciones de CIP para la seleccion del tamafio de halo
de inhibicién. (C) Evaluacioén del efecto de la lacasa (L) y mediadores quimicos (AS, HBT y
ABTS) sobre el crecimiento de E. coli C41. (D) Esquema de ensayos iniciales de ecotoxicidad
en placa, LMA: disco con lacasa, mediador redox y antibiético; A: disco con antibiotico sin
tratamiento; M: disco solo con mediador redox; L: disco solo con lacasa y LM: disco con
lacasa y mediador redox.
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Figura 5: Ensayos iniciales de ecotoxicidad en E. coli C41. Para cada imagen: placa
izquierda: ensayo de 1 h. Placa derecha: ensayo de 2 h. Disco superior: tratamiento con lacasa,
Disco inferior: control del antibiético. Disco izquierdo: control mediador; Disco central: control
lacasa; Disco derecho: control lacasa + mediador. Las columnas indican el mediador redox
utilizado mientras que las filas el antibigtico utilizado.
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5.3.2 Efecto del pH en los ensayos de ecotoxicidad en E. coli C41

Para evaluar el efecto del pH sobre la capacidad degradativa de la lacasa FNT
frente a los antibiéticos evaluados anteriormente se utilizaron las condiciones ya
descritas en la seccidon 4.7 de la metodologia pero a diferentes pH. Transcurrido
el tiempo de incubacion de las reacciones de degradacion, estas se incorporaron
en los discos de papel dispuestos sobre las placas previamente inoculadas con
E. coli C41 para observar los halos de inhibicién de crecimiento (Figura 6). Los
diametros de los halos de inhibicion se midieron utilizando el software ImageJ,
para asi evaluar la disminucion del halo de inhibicibn en comparacion al control
(Tabla 3). El tamafio del halo de inhibicidbn indica la sensibilidad del
microorganismo respecto al antibiodtico que se utilizé.

En los ensayos de degradacion a pH 5 se observo la desaparicion del halo de
inhibiciéon producido por TC y CTC cuando se incubaron con ABTS como
mediador redox (Figura 6 pH 5), lo que correspondié a una disminucion de 18,6
mm y 17,7 mm, respectivamente al comparar cada antibiético con su control. Los
ensayos de degradaciéon de los otros antibiéticos junto a AS y HBT como
mediadores redox presentaron diferencias de 1 a 4 mm en los halos de inhibicion
de crecimiento (Tabla 3 pH 5).

Al evaluar los ensayos de degradacion a pH 6 se observéd una diferencia en el
tamafo del halo de inhibicion de crecimiento producido por el control de AMP, ya
que este disminuyé en comparacion al halo de inhibicibn generado por los

controles de AMP a pH 4y 5 (Tabla 3).
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pH 4

pH5

pH 6

pH7

Figura 6: Evaluaciéon de ecotoxicidad en E. coli C41 a4 pH distintos. Cada fila corresponde
a un pH distinto. En columnas los ensayos de biodegradacién con los tres mediadores redox
(AS, ABTS y HBT), ensayo en ausencia de mediador (LA) y antibioticos sin tratar (A). Los
antibiéticos evaluados fueron los siguientes: (1) CTC; (2) TC; (3) OTC; (4) AMP; (5) AMX y (6)
CIP. Cada ensayo se realiz6 en triplicado.
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Tabla 3: Tamafio de halos de inhibicién para cada pH

pH 4 AS ABTS HBT LA A
CTC 212 + 009 190 + 05 196 + 14 216 + 16 222 + 10
TC 213 + 04 174 + 09 18,7 + 1,1 213 + 0,8 220 + 02
OTC 19,0 + 038 195 + 2.8 20,0 + 3.1 213 + 15 218 + 15
AMP 246 + 16 243 + 0,8 258 + 13 251 + 0,3 259 £ 17
AMX 190 + 15 200 + 0,3 211 + 1.0 205 + 0,8 206 + 0,1
CIP 245 * 13 243 + 06 253 + 0,3 249 + 06 248 + 04
pH 5 AS ABTS HBT LA A
CTC 111 = 18 00 * 00 16,2 = 1.4 16,1 = 15 177 + 12
TC 16,0 £ 0,5 0,0 00 17,5 = 0,4 17,8 = 1,0 18,6 + 0,9
OTC 14,0 + 122 191 + 3,1 185 + 1,0 18,6 + 0,9 189 + 13
AMP 235 + 05 230 + 07 243 + 1.1 230 + 2,0 230 £ 12
AMX 184 + 07 18,8 + 0,6 197 + 08 17,9 = 1,9 191 + 13
CIP 226 + 009 224 + 07 234 + 12 230 + 2,0 215 + 09
pH 6 AS ABTS HBT LA A
CTC 00 * 0,0 00 * 00 114 = 1,1 78 + 02 179 + 19
TC 00 + 00 0,0 *+ 00 171 = 1,8 16,5 + 0,7 16,7 + 1,3
OTC 185 + 14 12,3 + 0,6 210 + 0,5 18,2 = 1,3 194 + 2,0
AMP 120 + 22 13,6 + 0,9 16,2 *+ 0,8 14,8 + 1,4 15,0 + 1,9
AMX 199 * 04 18,7 + 12 212 + 0,9 195 + 0,9 18,0 + 2,2
CIP 239 + 15 221 +17 260 + 49 227 + 03 214 + 07
pH 7 AS ABTS HBT LA A
CTC 00 * 0.0 00 * 00 13,8 % 53 87 * 08 140 + 0.9
TC 00 + 00 0,0 + 00 145 = 0,3 141 + 05 16,2 + 1.6
OTC 136 + 14 10,6 + 3,4 147 = 1,6 137 + 0,8 145 + 0,4
AMP 103 = 12 16,5 * 0,8 13,8 = 2,5 13,9 = 1,9 132 = 1,0
AMX 16,6 + 0,8 12,6 + 0,9 194 + 16 19,8 + 2,2 181 + 1,3
CIP 188 + 22 200 + 14 229 + 1.1 232 + 14 220 + 06

Cada tabla esta agrupada dependiendo el pH de la reaccién. (A) control de antibiéticos; (AS,
ABTS, HBT) mediadores quimicos; (LA) ensayo en ausencia de mediador. Los valores
corresponden a la medida del halo de inhibicion en milimetros. Cada ensayo fue realizado
en triplicado.

En estos ensayos de degradacion se observo la disminucion total del halo de
inhibicion de CTC en presencia de AS y ABTS (Figura 6 pH 6). Los ensayos de
degradacion de CTC en presencia de HBT presentaron una disminucion de 6,5
mm. Incluso se observd una disminucion de 10,1 mm en el halo de inhibicion
producido por CTC cuando se incubd con la lacasa FNT sin mediador redox

(Tabla 3 pH 6).
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Los ensayos de degradacion de TC presentaron la disminucion total del halo de
inhibicion en presencia de AS y ABTS, disminuyendo 16,2 mm al compararlo con
el respectivo control (Tabla 3 pH 6). Los ensayos de degradacion de TC, OTC,
AMP, AMX y CIP que se realizaron junto a HBT no presentaron disminucién en
el halo de inhibicion de crecimiento, indicando que no hay perdida en la actividad
antimicrobiana luego de este tratamiento.

Los ensayos de degradacion de antibioticos realizados a pH 7 presentaron un
comportamiento similar a lo observado a pH 6. En particular, los ensayos de
degradacion de CTC donde se observo la desaparicion del halo de inhibicién de
este antibidtico cuando se utilizé AS y ABTS como mediadores redox. Mientras
gue, cuando se realizaron los ensayos de degradacion de CTC sin mediadores
redox, se observo una disminucién de 5,3 mm al comparar el tamafio del halo de
inhibicién con su respectivo control (Tabla 3 pH 7). En cuanto a la degradacién
de TC, el halo de inhibicibn de crecimiento generado por este antibibtico
desaparecié cuando los ensayos se realizaron en presencia de AS y ABTS (Tabla
3 pH 7). Al utilizar ABTS como mediador redox para la degradacion de OTC se
observo una disminucién de 3,9 mm en el halo de inhibicion de crecimiento. En
los ensayos de degradacion de todos los antibiéticos evaluados donde se utilizd
HBT como mediador redox, no se observo disminucion en el halo de inhibicion
(Tabla 3 pH 7).

En los ensayos de degradacion realizados a pH 4, los halos de inhibicion de
crecimiento no presentaron variacion en su tamafio con respecto a sus controles
en ninguna de las condiciones evaluadas (Tabla 3 pH 4). La disminucion de los

diametros de los halos indico que la capacidad para degradar antibidticos de la
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lacasa FNT depende del tipo de sustrato y de la naturaleza del mediador redox
presente en la reaccion.

En consideracion de los resultados obtenidos en este trabajo y de los disponibles
en la literatura, se decidioé no continuar evaluando la degradacién de CTC, a pesar
de la gran capacidad degradativa que presentd la lacasa FNT sobre este
antibiotico ya que CTC no es un antibiotico con gran presencia en el ambiente y
no es ampliamente utilizado (Qiao et al., 2018; Ministerio de Salud, 2019).
Ademas, no se continud evaluando a pH 4, ya que no se observo disminucién de
los halos de inhibicion. Se descart6 el uso de ABTS como mediador redox porque
es de origen sintético y se ha descrito como un compuesto téxico (Hilgers et al.,
2018). Se continud utilizando HBT porque es ampliamente usado en trabajos de

aplicacion de lacasas en biodegradacion.

5.4 Evaluacion de porcentaje de biodegradacion mediante cromatografia de

fase reversa

5.4.1 Porcentaje de biodegradacién a 2 h de reaccién
La biodegradacion de antibioticos por accion de la lacasa FNT también fue
evaluada utilizando una columna de fase reversa en un equipo HPLC, segun lo
indicado en la seccion 4.8 de la metodologia. Para cada antibiotico analizado se
obtuvo un cromatograma y el area correspondiente a su pico de elucién para la
condicion sin enzima 'y se compar6 con el area que se obtuvo luego de la reaccién
con la lacasa. En la Figura 7 se muestran dos cromatogramas obtenidos en este
trabajo: un cromatograma control de TC y un cromatograma obtenido luego del

tratamiento de TC con la lacasa FNT. Los tiempos de retencion para cada uno
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de los antibiéticos fueron los siguientes: TC 5,2 min.; OTC 4,4 min.; CIP 4,5 min

y AMX 2,7 min.
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Figura 7: Cromatogramas de la separacion de tetraciclina mediante cromatografia de
fase reversa. Cromatograma superior obtenido de tetraciclina control incubada a pH 6, 20°C
durante 24 h. Cromatograma inferior obtenido de tetraciclina incubada junto a lacasa FNT con
AS como mediador redox a pH 6, 20°C durante 24 h.
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Cuando se observé la degradacion de TC en presencia de AS a 40°Cy pH 7, se
obtuvo el porcentaje de biodegradacion mas alto con un promedio de 29,5%,
mientras que a pH 6 se observo una degradacion de 24,7%. A 30°C y con AS se
observd una degradacion superior al 50% para todos los pH evaluados: pH 5:
53,1%; pH 6: 83,7%; pH 7: 92,8%, siendo pH 7 donde se presentd la mayor
biodegradacion, la cual fue significativa respecto a su control. Cuando se evalu6
la degradacién por lalacasa FNT a 30°C y pH 7 sin mediadores redox, se observé
una degradacion de 34,3%. A 20°C se observé en presencia de AS una
degradacion de 13,7% Yy 36,5% a pH 5y 6, respectivamente y también se observo
una degradacion de 29,9% en presencia de HBT a pH 5 (Figura 8 TC).

Cuando se evalu6 la biodegradacion de OTC a 40°C y pH 7, se obtuvo una
degradacion del 40,1%, el mayor porcentaje de biodegradacion obtenido para
esta condicién, seguido de un 17,6% logrado en ausencia de mediadores redox.
A 30°C con AS se observo la biodegradacion de 10,5% y 14, 7% a pH 6 y 7,
respectivamente. La biodegradacion a 30°C que se observo en ausencia de
mediadores redox fue de 4,5%, 5,0% y 6,8%, a pH 5, 6 y 7, respectivamente. A
20°C y pH 7 se observo un 44,8% de biodegradaciéon con AS y un 15,6% en
ausencia de mediador redox. En los ensayos con HBT solo a 40°C y pH 5 se
observo un 2,7% de biodegradacion. En los ensayos de degradacion realizado a
30°C y 20°C, no se noto una disminucién significativa respecto al control en

ninguno de los pH evaluados (Figura 8 OTC).
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Figura 8: Porcentaje de biodegradacion luego de 2 horas de incubaciéon en presencia y
ausencia de mediadores redox. En cada columna se indican las reacciones realizadas a 40,
30 y 20°C. En las filas se indican las reacciones realizadas con cada uno de los antibioticos
evaluados: TC, OTC, CIP y AMX. Cada ensayo se llevé a cabo en triplicado, se realiz6 analisis
estadistico ANOVA donde (*) p<0,05 corresponde a valor significativo respecto al control y post

test Dunnett.
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Los ensayos de degradacion realizados con CIP indicaron que a 40°C y pH 7 se
logré un 44% de biodegradacion, cuando el ensayo se realiz6 en ausencia de
mediadores redox. En las otras condiciones evaluadas, a 40°C se logré una
degradacion inferior al 7%. En los ensayos de biodegradacion a 30°C y pH 7 se
observo la mayor degradacion de CIP, la que fue de 19,3% en presencia de HBT,
24% con AS y 46,4% con la lacasa en ausencia de mediadores redox, siendo
esta degradacion significativa respecto a su control. En los pH 5 y 6 donde se
evaluo la degradacion de CIP a 30°C, se observé una degradacion entre 2% y
20%. A 20°C la biodegradaciéon presenté una tendencia similar a lo informado
con anterioridad, donde la mayor degradacion fue a pH 7: 32,5% con AS y 50%
con la lacasa FNT en ausencia de mediadores redox. La biodegradacion en las
otras condiciones a 20°C fue de 1% y 16% y no presentaron diferencias
significativas respecto al control (Figura 8 CIP).

Por ultimo se realizaron los ensayos de biodegradacion de AMX donde se
observd que a 40°C y pH 6 se logré una biodegradacion de 27,2% con AS.
Mientras que a pH 5 se observo un 28% de degradacion con HBT, 17,4% con AS
y 10,2% con la lacasa sin mediador redox. La degradacion de AMX a pH 5
presentd un comportamiento distinto a lo observado con anterioridad, ya que se
observo una degradacion significativa respecto al control cuando se utilizo HBT
como mediador redox. A 30°C se obtuvo una biodegradacion de 16% a pH 6 y
de 7% a pH 7, en ambos casos en ausencia de mediador redox. A 30°Cy pH 5
se observé un 4,7% de biodegradacion. Los datos obtenidos a 20°C indicaron
gue la degradacion mas significativa respecto al control fue en presencia de HBT

apH6con4l1% vy apH 5 con 33% de degradacion. Con ASapH 6y pH 5 la
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degradacion fue de 14% y 8,3%, respectivamente. A 20°C y pH 7 no se observo
biodegradacion significativa respecto al control. Cuando se utiliz6 AS y HBT a pH
7 no se observd degradacion en ninguna de las 3 temperaturas evaluadas
(Figura 8 AMX).

5.4.2 Porcentaje de biodegradacion a 24 h de reaccion

Se continud usando AS como mediador redox porque al emplearlo en los ensayos
de degradacioén se obtuvieron porcentajes de biodegradacion mas elevados y con
significancia estadistica en comparacion a los ensayos de degradacion con HBT.
También se continud trabajando a pH 6, ya que es el pH 6ptimo cuando se utiliza
SYR como sustrato (Espina et al.,, 2021). Se realizaron los ensayos de
biodegradacion de estos 4 antibidticos, incubados durante 24 h a temperaturas
de 40, 30 y 20°C y se evaluaron las diferencias en la biodegradacion en
comparacion a las 2 h de incubacion.

En los ensayos con AS para TC se obtuvo una degradaciéon de 91% a 40°C, 90%
a 30°C y 82% a 20°C, en donde todos los resultados presentaron una diferencia
significativa respecto al control. Para OTC a 40, 30 y 20°C se obtuvo una
biodegradacion de 36%, 42% y 26%, respectivamente, presentando una
diferencia significativa respecto al control. En los ensayos de degradacion de CIP
con AS se obtuvo un porcentaje de degradacién menor, donde a 40°C se alcanzé
4,7% seguido de 4,4% a 20°C y finalmente 2% a 30°C. En el caso de AMX con
AS el mayor porcentaje de biodegradacion se obtuvo a 20°C con 8%, seguido de
6,2% a 40°C y finalmente 2% a 30°C. Para CIP y AMX no se observaron

diferencias significativas respecto a su control (Figura 9 AS).
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Figura 9: Porcentaje de biodegradaciéon luego de 24 horas de incubacion en presenciay
ausencia de acetosiringona. Ensayos realizados con los cuatro antibiéticos TC, OTC, CIP y
AMX. A la izquierda (AS) ensayos realizados con lacasa y acetosiringona como mediador redox.
A la derecha (L) ensayos realizados con lacasa en ausencia de mediador redox. Todos los
ensayos se incubaron a tres temperaturas 40°C (rojo), 30°C (morado) y 20°C (celeste). Cada
ensayo se llevd a cabo en triplicado, se realiz6 analisis estadistico ANOVA y post test Tukey
donde (*) p<0,05 corresponde a valor significativo y (ns) valor no significativo, respecto al control.

Los ensayos en ausencia de mediador redox mostraron que la biodegradacién
de TC alcanz6 un maximo de 46% a 40°C, seguido de 21% a 30°Cy 15% a 20°C,
presentando una diferencia significativa respecto al control en todas las
temperaturas evaluadas. Para OTC la maxima biodegradacion fue de 11% a
20°C, seguido de 7% a 30°C y 5% a 40°C, donde solo la biodegradacion a 20°C
presenté una diferencia significativa respecto al control. CIP presenté una
biodegradacion de 5% a 40°C, 2% a 30°C y de 0,5% a 20°C. Por ultimo, para
AMX la biodegradacion fue incluso menor con 1% a 40°C, 2% a 30°C y 0% a
20°C. Para CIP y AMX no se observaron diferencias significativas respecto a su
control (Figura 9 L).

Se analizo la cinética de degradacion de los ensayos realizados a 2 hy 24 h de
incubacion con AS y sin mediador redox a pH 6 y a las 3 temperaturas evaluadas.

Cuando se utilizd6 AS en las reacciones a 40°C se observaron diferencias
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significativas unicamente en el caso de la TC. Se observo un incremento en la
biodegradacion cuando la reaccion se incub6é durante 24 h. Esta tendencia
también se observé en OTC, pero para este antibidtico la diferencia no fue
significativa. Cuando se analizé CIP y AMX, ambos antibioticos no presentaron
diferencias significativas entre las reacciones realizadas a 2 hy 24 h a 40°C.

A 30°C, no se observé diferencia significativa en la biodegradacion lograda en
TC y AMX. Mientras que para los ensayos de biodegradacién de OTC la
biodegradacion que se alcanz6 a las 24 h fue significativamente mayor a la que
se logré a las 2h de incubacién. En el caso de CIP el comportamiento fue inverso,
se logré una mayor biodegradacion a las 2 h de incubacion en comparacion a las
24 h. A 20°C se observé un comportamiento similar a lo observado a 40°C, donde
en la degradacion de TC se noté un aumento significativo en la biodegradacién
luego de 24 h incubacion en comparacion a los ensayos de 2 h de incubacion.
Los ensayos de degradacion de OTC ilustraron la misma tendencia, pero las
diferencias no fueron estadisticamente significativas. Mientras que los ensayos
de degradacién de CIP y AMX no mostraron diferencias en la biodegradacion al
compararlos a 2y 24 h (Figura 10 AS).

A 40°C las reacciones de degradacion en ausencia de mediador redox mostraron
una tendencia similar a la observada en las reacciones con AS, donde para TC
se logré un aumento significativo en la biodegradacién a 24 h pero para OTC,
CIP y AMX no se observo una diferencia significativa en la biodegradacion. A
30°C se observo un aumento en la biodegradacion de TC a las 24 h, pero esta
no fue significativa, igual a lo observado para OTC, CIP y AMX. Finalmente, a

20°C el comportamiento fue similar al observado a 30°C en donde para ninguno
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de los antibidticos evaluados se noté una diferencia significativa al comparar la

biodegradacion de las 2 h con la de 24 h (Figura 10 L).
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Figura 10: Cinética de biodegradacion de antibiéticos en el tiempo. Ensayos realizados
con los cuatro antibiéticos TC, OTC, CIP y AMX. En columnas se indican las temperaturas
evaluadas 40, 30 y 20°C. En la fila superior (AS) se indican los ensayos realizados con lacasa
y acetosiringona como mediador redox. En la fila inferior se muestran los ensayos realizados
con lacasa sin mediador redox. En azul los ensayos de 2 h de incubacion; en verde ensayos
de 24 h de incubacion. Cada ensayo se llevé a cabo en triplicado, se realizé analisis estadistico
ANOVA y post test Sidak donde (*) es un valor significativo p<0,05 y (ns) valor no significativo,
respecto a la comparacion de las mismas condiciones a las distintas horas evaluadas.
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5.5 Disminucion en la ecotoxicidad de antibidticos producto de la
biodegradacion producida por la lacasa.

Se evaluod si la biodegradacion de antibidticos por accion de la lacasa FNT era
capaz de eliminar la ecotoxicidad producida por los antibiéticos. La disminucion
de ecotoxicidad se evalud utilizando dos microorganismos aislados: E. coli C41y
B. subtilis, siguiendo el protocolo descrito en la seccion 4.9 de la metodologia. En
primer lugar, se evalué la sensibilidad de B. subtilis a los cinco antibioticos para
determinar el tamafio del halo de inhibicidn de crecimiento mas adecuado para
la experimentaciéon (Figura 11 a, b, c, d, e). Ademas, se evalué el efecto sobre
el halo de inhibicion de crecimiento del mediador redox y los solventes en los
cuales los antibioticos y mediador redox se prepararon (Figura 11 f). La
concentracion que se selecciond para los ensayos fue de 0,5 mg/mL incluyendo
a CIP, a diferencia de E. coli C41 que la concentracion utilizada de CIP fue de
0,0001 mg/mL.

Los ensayos de biodegradacion se realizaron a 2 'y 24 h, a las tres temperaturas
evaluadas con anterioridad. Luego de la degradacion con la lacasa FNT y AS
como mediador redox a 40°C durante 2 h, se observo una disminucion del halo
de inhibicién producido por TC al evaluarlo en E. coli C41, el cual desaparecio al
usar el antibiético tratado durante 24 h (Figura 12). En el caso de B. subtilis se
observo una disminucion en el halo de inhibicion luego del tratamiento de TC a 2
h de incubacion, respecto a su control. Luego del tratamiento de TC durante 24
h de incubacion se observo una disminucion mayor del halo de inhibicion de
crecimiento de B. subtilis respecto al control con TC incubada durante 24 h'y en

comparacion a la reaccion de biodegradaciéon de TC incubada durante 2 h
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(Figura 12). Las reacciones de biodegradacion incubadas a 30°C presentaron un
comportamiento similar, se observé la disminucién del halo de inhibicion de
crecimiento producido por TC a las 2 h de incubacién. Luego de 24 h de
incubacion de este antibidtico con la lacasa FNT y AS, el halo de inhibicion de
crecimiento de E. coli C41 desaparecié completamente (Figura 13). Al analizar
la reaccion de biodegradacion de TC incubada durante 24 h en las condiciones
mencionadas anteriormente, el halo de inhibicion de crecimiento de B. subtilis
producido por TC desaparecio completamente (Figura 13). Finalmente, en los
ensayos de biodegradacion de antibiéticos incubados a 20°C se observé la
desaparicion del halo de inhibicion producido por TC tanto para E. coli C41 como

para B. subtilis luego de 24 h de incubacién (Figura 14).

Figura 11: Controles para ensayos de ecotoxicidad en Bacillus subtilis. Se evaluaron tres
concentraciones 1; 0,5y 0,25 mg/mL para (a) TC, (b) OTC, (c) AMX y (d) AMP. Para (e) CIP
se evalu6 1; 0,1; 0,01; 0,001 y 0,0001 mg/mL. En (f) se evalu6 el efecto de HCI, metanol,
amortiguador pH 6, Lacasa+AS, AS y lacasa sola, sobre el crecimiento de B. subtilis.
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Figura 12: Ensayos de ecotoxicidad a 40°C. Los distintos ensayos se realizaron a pH 6 en
presencia y ausencia de mediador quimico. (AS) ensayos realizados con acetosiringona, (L)
ensayos in mediador quimico, (A) control de cada antibittico. (1) TC; (2) AMX; (3) AMP; (4)
OTC; (5) CIP. Cada ensayo se realiz6 en triplicado.
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Figura 13: Ensayos de ecotoxicidad a 30°C. Los distintos ensayos se realizaron a pH 6 en
presencia y ausencia de mediador quimico. (AS) ensayos realizados con acetosiringona, (L)
ensayos in mediador quimico, (A) control de cada antibiético. (1) TC; (2) AMX; (3) AMP; (4)
OTC; (5) CIP. Cada ensayo se realiz6 en triplicado.
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Figura 14: Ensayos de ecotoxicidad a 20°C. Los distintos ensayos se realizaron a pH 6 en
presencia y ausencia de mediador quimico. (AS) ensayos realizados con acetosiringona, (L)
ensayos in mediador quimico, (A) control de cada antibidtico. (1) TC; (2) AMX; (3) AMP; (4)
OTC; (5) CIP. Cada ensayo se realiz6 en triplicado.
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6. DISCUSION

6.1 Efecto del pH sobre la biodegradacion de antibioticos evaluado con
ensayos de ecotoxicidad en E. coli C41

Para los ensayos de degradacion realizados en este trabajo se consideraron las
concentraciones reportadas por otros grupos de trabajo, 0,00001 mg/mL y 0,1
mg/mL (Suda et al., 2012; Becker et al., 2016; Ding et al., 2016; Llorca et al.,
2015) para ensayos de biodegradacién de penicilinas, tetraciclinas y quinolonas.
Se decidid utilizar la concentracion mas alta reportada en literatura para evaluar
la actividad de la lacasa FNT frente a los antibidticos estudiados. La enzima
inicialmente fue capaz de degradar antibidticos a una concentraciéon de 0,1
mg/mL, por lo que se aumento cinco veces la concentracion de estos, trabajando
finalmente a una concentracion de 0,5 mg/mL.

Lo observado en los resultados obtenidos de los ensayos de degradacion donde
no se consider6 el pH como variable, indicaron que cuando la lacasa FNT se
incuba con un mediador redox, ya sea AS 0 ABTS, se observa la degradacion de
TC, OTC y CTC mostrado como la ausencia del halo de inhibicion de crecimiento
en E. coli C41. Cuando se realizaron los ensayos de degradacion de antibioticos
evaluando el efecto del pH, se observaron diferencias en los tamafios de los halos
de inhibicion de crecimiento para cada antibiotico. En el caso de las penicilinas
como son AMX y AMP, estas moléculas presentan un comportamiento anfétero
siendo susceptibles a cambios en el pH. Su actividad antimicrobiana se ve
disminuida a pH cercanos a la neutralidad (Mitchell et al., 2014) como se observo

en los ensayos de degradacion realizados en este trabajo (Figura 6). Se ha
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descrito que una misma concentracién de antibiético B-lactamico puede actuar
de distinta manera sobre un mismo microorganismo dependiendo del pH en el
cual se encuentra. Esto debido a la hidrolisis de estas moléculas inducida por el
pH (Mitchell et al., 2014). Ademas, la velocidad de hidrdlisis es directamente
proporcional al aumento de pH y la temperatura cumple un rol preponderante en
la hidrdlisis del antibiotico (Mitchell et al., 2014). Por lo tanto, la disminucion en el
tamafo de los halos de inhibicion producidos por AMP y AMX, se puede atribuir
a la hidrdlisis que sufren estos antibioticos a 40°C de incubacionapH 6y 7.

Al evaluar los ensayos de degradacion de tetraciclinas a distintos pH se observo
una mayor afinidad de CTC por la lacasa FNT, ya que esta degrad6 a CTC en
ausencia de mediador redox, observando una disminucion del halo de inhibicion
de crecimiento de E. coli C41 (Figura 6 pH 7 y Tabla 3 pH 6, pH 7). Al analizar
la degradacion de TC y CTC, se observo una disminucion en el halo de inhibicion
de crecimiento cuando las reacciones de degradacion se incubaron con AS o
ABTS como mediador redox. La ausencia del halo de inhibicién se mostr6 a pH
6y 7, lo que se relaciona con la susceptibilidad de las tetraciclinas a los cambios
de pH. A pH cercanos a la neutralidad las tetraciclinas se comportan como
anféteros (Liu et al., 2013), cambiando su estado de protonacion, lo cual puede
determinar la manera de ataque del mediador redox en forma de radical a la
estructura de las tetraciclinas, teniendo como efecto la perdida de la actividad

antimicrobiana.

50



6.2 Analisis del porcentaje de biodegradacién de antibioticos mediante
cromatografia de fase reversa

Se ha reportado que las tetraciclinas actuan como complejos quelantes al unirse
a iones metalicos, lo que favorece la adsorcion de estas moléculas en los grupos
silanol de las columnas de fase reversa. Debido a esto, en los cromatogramas de
tetraciclinas suelen aparecer los denominados “picos de cola” (tailing peaks).
Para evitar estas interacciones se acidifico la fase movil con acido oxalico hasta
alcanzar pH 2 y asi no observar los tailing peaks en las tetraciclinas (Yang et al.,
2013; Oka et al., 2000). Al analizar la AMP no se logro la identificacion del pico
caracteristico por lo que se evaluaron otras fases moéviles (Elmolla et al., 2010;
Zhang et al., 2020). La AMP no presenté el comportamiento descrito en literatura,
por esto no se continud con el analisis mediante cromatografia de fase reversa
para este antibiotico.

Al analizar los ensayos de biodegradacion de 2 h de incubacién en ausencia de
mediadores redox, se observo una degradacion significativa frente al control para
todos los antibidticos evaluados a pH 7 en al menos una condiciéon (Figura 8).
CIP fue el antibidtico que la lacasa FNT degradd en mayor porcentaje en
comparacion al resto de antibiéticos evaluados, logrando una biodegradacién
superior al 40% en las tres temperaturas evaluadas a pH 7. La degradacion
lograda por la lacasa FNT puede estar relacionada al efecto del pH sobre su
actividad, ya que el pH puede determinar cémo los antibiéticos interactuan con el
sitio activo de la enzima. El pH 6ptimo de las lacasas descritas en literatura se
encuentran en un amplio rango, donde la de T. versicolor presenta un pH éptimo

de 4,0 (Han et al., 2005) y la de B. subtilis tiene un pH 6ptimo de 5,5 ambas
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evaluadas con ABTS (Zhang et al., 2020), mientras que la lacasa FNT presenta
un pH 6ptimo de 6,0 evaluado con SYR (Espina et al., 2021). Los 6ptimos de pH
varian dependiendo del sustrato que se evalua. En el caso de la lacasa FNT
presenta un pH 6ptimo de 7 para degradar CIP. Se ha descrito que se logra una
mayor biodegradacion de CIP cuando la reaccion se lleva a cabo en pH alcalino
(Yadav et al., 2021). Al analizar estudios de acoplamiento molecular (molecular
docking) realizados en la lacasa CotA proveniente de B. subtilis, la cual presenta
un 65,75% de identidad con la lacasa FNT, estos analisis indicaron que debido a
la estructura molecular del CIP este se puede unir con mayor afinidad al sitio T1
de CotA, favoreciendo su degradacion (Zhou et al., 2022). El sitio T1 es relevante
para la catalisis de las lacasas porque es ahi donde el sustrato se une, sustrae
un electrén y este es empleado en la reduccion de Oz para la formacion de agua
en el centro trinuclear (Morozova et al., 2007). La estructura y composicion del
sitio activo de las lacasas es altamente conservado (Morozova et al., 2007) por
lo que las interacciones de CIP con la lacasa CotA pueden ser utilizadas para
explicar la degradacion de este antibidtico por accién de la lacasa FNT. La
estructura molecular de CIP y el pH 7, descrito como pH optimo para la
degradacion de CIP en este trabajo, cumplen un rol importante en la interaccion
de este antibidtico con el sitio T1, ya que al estar presentes ambos factores
permiten la degradacién de CIP por accion de la lacasa FNT.

Los ensayos de degradacion de antibidticos a 2 h de incubacién donde se utilizé
AS como mediador redox mostraron una degradacion significativa, respecto a los
controles de TC, OTC y CIP. La AMX fue el unico antibiético que presentd una

degradacion significativa respecto a su control cuando se utiliz6 HBT como
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mediador redox. Estas diferencias en la degradacion de antibiéticos pueden estar
dadas por las caracteristicas estructurales y de potencial redox que presenta
cada uno de los mediadores empleados.

El mediador redox HBT presenta en su estructura un grupo >N-OH, el cual es
oxidado por la lacasa formando un grupo altamente reactivo denominado “radical
nitroxil” (>N-O*), el cual ataca a la molécula blanco removiendo un atomo de
hidrogeno (Morozova et al., 2007). El mediador natural derivado de la lignina AS
presenta un mecanismo donde una vez oxidado, se forma el radical fenoxi,
actuando como una especie radicalaria, sustrayendo un proton y un electron del
sustrato blanco (Camarero et al., 2007). Se ha descrito que AS es capaz de
formar radicales mas estables, debido a la presencia de sustituyentes metoxi (-
O-CH3) que estabilizan la formacion del radical en la estructura fendlica,
convirtiéendolo asi en uno de los mediadores naturales éptimos para el trabajo con
lacasas (Mani et al., 2018). Por otra parte, el mediador HBT presenta un potencial
redox de 1,08 V vs el electrodo de hidrogeno estandar (EHE) (Hilgers et al.,
2018), mientras que AS presenta un potencial redox de 0,58 V vs EHE (Mani et
al., 2018). La AS es oxidada de forma mas rapida que HBT debido a que posee
un potencial redox menor, favoreciendo la oxidacion catalizada por la lacasa.
Ademas, HBT es un mediador redox sintético derivado de benzotriazol mientras
que, AS es un derivado de la lignina que presenta una estructura fendlica, la cual
ha sido ampliamente descrita como uno de los sustratos naturales de las lacasas
(Morozova et al., 2007).

La degradacion de antibidticos lograda por la lacasa FNT cuando se utiliza AS

como mediador redox puede estar relacionada a la diferencia de potencial redox
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entre este mediador y los otros analizados, porque el mecanismo de accion de
AS es mas rapido en comparacion al de HBT. Ademas, las caracteristicas
estructurales que presenta AS para interactuar con el sitio activo de la lacasa FNT
junto a la velocidad de accion de este generan un efecto sinérgico, incrementando
el porcentaje de biodegradacion de los antibiéticos cuando se incuban con AS
como mediador redox.

Al analizar los ensayos de degradacion de antibidticos con 24 h de incubacion,
se observo que en los ensayos sin mediador redox se logréo una degradacién
significativa respecto al control de TC en las tres temperaturas evaluadas y para
OTC solo a 20°C de incubacién (Figura 9 L). El porcentaje de biodegradacion
obtenido para estos antibidticos esta dado por el aumento de tiempo de
incubacién con la lacasa FNT y puede estar relacionado con las caracteristicas
estructurales que presentan las tetraciclinas. Estudios de acoplamiento molecular
realizados en CotA con TC, describen que la TC se une al sitio de T1 de la enzima
interactuando con 13 aminoacidos mediante puentes de hidrogeno, fuerzas de
van der Waals e interacciones m-alquil (Zhou et al., 2022; Zhang et al., 2020).
Ademas, las tetraciclinas se caracterizan por tener un nucleo de cuatro anillos
fusionados que presentan distintos grupos funcionales en su estructura,
particularmente alcoholes (Vicente & Pérez-Trallero, 2010). La presencia de los
grupos -OH permite observar una similitud con estructuras fendlicas en las
tetraciclinas. En consecuencia, el aumento en el tiempo de incubacion junto a las
caracteristicas estructurales que poseen las tetraciclinas permite la interaccién
de estos antibidticos con el sitio T1 de la lacasa FNT, generando una

biodegradacion significativa respecto al control de estos antibidticos.
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Al observar los ensayos de degradacién de antibiéticos incubados a 24 h con AS
como mediador redox se observé una biodegradacion superior al 80% de TC y
mayor a 30% para OTC, en las tres temperaturas evaluadas (Figura 9 AS). El
alto porcentaje de biodegradacion de estos antibioticos se debe al aumento en el
tiempo de incubacién con la lacasa FNT y a las caracteristicas que presenta AS,
tanto en su mecanismo de accion como en su estructura.

Al analizar la cinética de degradacién de antibidticos en el tiempo y con
temperatura se observa un aumento en la velocidad de degradacion para TC a
40 y 20°C, mientras que a 30°C no se observé una diferencia entre los ensayos
de degradacion realizados a 2 y 24 h de incubacion (Figura 10). La temperatura
cumple un rol importante en la catalisis enzimatica, mas aun considerando la
naturaleza termdfila de la lacasa FNT. Por esto, las diferencias observadas en la
biodegradacion de TC a 2 y 24 h se pueden atribuir a las diferentes temperaturas
empleadas. A 30°C la catalisis realizada por la lacasa FNT usando a AS como
mediador redox alcanza una velocidad mayor en tan solo 2 h de incubacion, en
comparacion a los ensayos a 40 y 20°C realizados en 2 h de incubacion. La
degradacion de OTC mostro que la degradacion solo aumento significativamente
a 30°C, similar a lo observado en los ensayos de degradacion de TC a 40 y 20°C.
La cinética de degradacion de CIP mostré una mayor velocidad de degradacién
a las 2 h de incubacion en comparacion a las 24 h de incubacioén. Esta diferencia
en la degradacién de CIP también puede atribuirse a la complejidad de la muestra
analizada, donde los productos de degradacion de este antibiético pudieran no
haber sido separados en su totalidad en la columna de fase reversa, alterando el

area de la sefal correspondiente a CIP.

55



La lacasa FNT presentd un alto porcentaje de biodegradacion de antibioticos, al
ser comparada con otras lacasas descritas en literatura, demostrando el potencial
en biorremediacion que posee. Se ha descrito que la lacasa de T. versicolor al
ser incubada en ausencia de mediador redox y con una concentracion de 0,04
mg/mL de antibiéticos durante 4 h, alcanzé solo un 16% de degradacién de TC y
un 14% de OTC (Suda et al., 2012). Pero la misma enzima puede degradar un
78% de TC a 0,1 mg/mL luego de 18 h de incubacién en ausencia de mediadores
redox (Llorca et al., 2015). Por otro lado, la lacasa proveniente de Pycnoporus
sp. en ausencia de mediador redox, no fue capaz de degradar TC ni OTC a 0,05
mg/mL (Tian et al., 2020, Ding et al., 2016; Becker et al., 2016), mientras la lacasa
de Bacillus amyloliquefaciens no fue capaz de degradar TC a 0,2 mg/mL luego
de 1 h de incubacién, y solo alcanzé un 37,5% de degradacién luego de 12 h de
incubacion (Han et al., 2023). La lacasa FNT es capaz de degradar el 34,3% de
TC a 0,5 mg/mL luego de tan solo 2 h de incubacién a 30°C a pH 7 alcanzando
el 46% de biodegradacion luego de 24 h de incubacion a 40°C a pH 6. En el caso
de OTC, la lacasa FNT luego de 2 h de incubacion alcanzé una biodegradaciéon
en ausencia de mediador redox de 15,6% a 20°C y pH 7, siendo la mas alta
degradacion reportada y con similares resultados a los descritos en Suda et al.,
2012.

La lacasa FNT en ausencia de mediador redox es capaz de degradar tetraciclinas
a concentraciones hasta 11 veces superiores a las reportadas en literatura,
siendo una de las lacasas con mayor capacidad degradativa de tetraciclinas.

La degradacién de CIP se ha analizado utilizando la lacasa de Streptomyces

coelicolor, la que degradd un 16% de CIP 0,005 mg/mL en ausencia de mediador
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redox a 37°C (Yadav et al., 2021), mientras que la lacasa de T. versicolor no logré
degradar 0,001 mg/mL de CIP a 25°C y pH 6,5 en ausencia de mediador (Cuprys
et al., 2022), resultado similar a lo reportado con la lacasa de Streptomyces
ipomoeae donde no se observd degradacion de CIP 0,05 mg/mL a 35°C
(Blanquez et al., 2016). Sin embargo, la lacasa FNT a pH 7 y en ausencia de
mediador redox degrad6 sobre un 40% de CIP en 2 h de incubacién a las tres
temperaturas evaluadas, utilizando una concentracién de CIP en un rango de 10
a 500 veces superior a lo reportado en la literatura (Ding et al., 2016; Becker et
al., 2016). La lacasa FNT fue efectiva para la degradacion de CIP, cuando se
encuentra a pH 7, a pesar de que en su conformacion no presenta estructuras
fendlicas. El comportamiento de la lacasa FNT a pH 7 podria tener importantes
implicancias biotecnoldgicas, debido a que el agua que llega a las plantas de
tratamiento se encuentra en un rango cercano al alcalino (Cruz-Moraté et al.,
2013; Boczkaj et al., 2017), resultando interesante expandir este estudio hacia
esos rangos de pH.

Los estudios para la degradacion de AMX se han realizado con la lacasa de
Pycnoporus sanguineus CS43, esta degrad6 un 72% AMX 0,02 mg/mL luego de
72 h de incubacion en ausencia de mediador redox, mientras que la lacasa de T.
versicolory Mycelophthora thermophila lograron un 58% de degradacion de AMX
en las mismas condiciones (Guardado et al., 2019). Otros trabajos han descrito
que al utilizar las lacasas de T. versicolor, Xylaria polymorpha y Aspergillus sp.,
se alcanzo6 una degradacion de AMX en un rango de 20 a 30% a 30°C y pH 5
después de 24 h de incubacion, en ausencia de mediador redox (Bankole et al.,

2022). En el presente trabajo se obtuvo un 16% de degradacion de AMX a 30°C
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y pH 6, siendo el maximo observado, mientras que a pH 5 se alcanzé un 10,2%
de degradacion luego de una incubacion de 2 h a 30°C con la lacasa FNT (Figura
8). Esta nueva lacasa en ausencia de mediador redox presentd una baja
capacidad degradativa de AMX al ser comparada con otras lacasas descritas en
la literatura. Esto puede estar relacionado a los efectos del pH sobre los grupos
alcoholes (-OH) presentes en la estructura de AMX (Guardado et al., 2019). Este
tipo de antibidtico al estar en soluciones acuosas puede ser facilmente
hidrolizado por el medio y formar rapidamente productos de degradacién (Gozlan
et al., 2013). En consecuencia, para la degradacion de AMX el efecto del pH tuvo
un rol importante tanto en la degradacion catalizada por la lacasa FNT como
también en la estructura de AMX, ya que pudo haber alterado el estado de
protonacidon de sus sustituyentes alterando asi la interaccion del antibidtico con
el sitio T1 de la lacasa FNT.

El uso de mediadores redox en conjunto a lacasas permite ampliar el rango de
sustratos oxidables por estas enzimas a partir de una catalisis indirecta,
permitiendo la degradacion de compuestos recalcitrantes (Morozova et al., 2007).
Varios trabajos han descrito el comportamiento de distintas lacasas frente a
mediadores redox naturales y sintéticos en la degradacion de antibiéticos. Como
es el trabajo de Suda et al., donde se muestra que al utilizar HBT como mediador
redox junto a la lacasa de T. versicolor, se degradd TC y OTC a una concentracién
de 0,04 mg/mL en 1 h de incubacién, mostrando una mejora en la biodegradacién
en comparacion al mismo ensayo en ausencia de mediador (Suda et al., 2012).
Actualmente, el uso de lacasas junto a mediadores redox naturales ha ido en

incremento. Asi, la lacasa de S. coelicolor logr6é una degradacion superior al 80%
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de CIP 0,005 mg/mL a 37°C y pH 8 luego de 10 h de incubacién junto a AS. Al
evaluar concentraciones crecientes de CIP, la biodegradacion disminuy llegando
a un 60% cuando se utilizé6 0,01 mg/mL de CIP, indicando que la capacidad
degradativa depende de la concentracién del sustrato (Yadav et al., 2021).
Incluso, se observd una degradacion del 80% de TC 0,01 mg/mL en 2 h de
incubacion con AS 200 mg/mL a pH 8 (Yadav et al., 2021).

En este trabajo, al utilizar la lacasa FNT junto a AS como mediador redox se
observé un aumento en la biodegradacion en comparacion a los ensayos que se
realizaron en ausencia de mediador redox. Este comportamiento se observd
particularmente en los ensayos de biodegradacion de TC y OTC incubados
durante 24 h, donde se alcanzé porcentajes muy elevados de biodegradacion
(91% para TC y 42% para OTC) en comparacién a trabajos descritos en la
literatura. Ademas, cuando se compararon los porcentajes de biodegradacion
alcanzados por la lacasa FNT en presencia de AS y de HBT, se observé una
mayor biodegradacion de TC, OTC y CIP cuando se incubaron con AS como
mediador redox. Esto se debe a las caracteristicas estructurales que posee AS
que permiten lograr una mayor biodegradacién en comparacion al uso de HBT.
La alta biodegradacion lograda junto a AS le brinda un mayor potencial de
aplicacién en biorremediacion a la lacasa FNT, ya que AS al ser un mediador
redox de origen natural permitiria lograr una aplicacion sostenible y con una

menor generacion de contaminacion asociada al proceso.
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6.3 Efecto de la biodegradacion sobre la ecotoxicidad de antibioticos

En esta investigacion se implementaron discos de difusion en placas para evaluar
la inhibicion de crecimiento de dos microorganismos: uno Gram negativo (E. coli
C41) y uno Gram positivo (B. subtilis), con el fin de tener un espectro mas amplio
al de evaluar si se pierde o no el efecto antimicrobiano. E. coli es una bacteria
ampliamente estudiada y generalmente patdgena, por lo que un aumento de su
presencia en el ambiente o la adquisicidn de genes de resistencia a antibiéticos
es potencialmente nocivo para el ser humano (Van Elsas et al., 2011). Mientras
que B. subtilis también ha sido muy caracterizada, no es patdgena y esta
ampliamente distribuida en el ambiente (Kovacs, A. T., 2019).

La principal diferencia que se observo entre estos dos microorganismos es la
sensibilidad a las concentraciones evaluadas de los antibioticos, principalmente
a CIP. E. coli C41 es mas sensible que B. subtilis, donde al utilizar la
concentracion de 0,5 mg/mL presentd un halo de inhibicibn muy grande por lo
gue no era factible utilizarlo para el desarrollo de los experimentos (Figura 4).
Frente a esto, se utilizé una concentracion de 0,0001 mg/mL de CIP solo para los
ensayos con E. coli C41. Este comportamiento se relaciona con que CIP es mas
potente frente a bacterias Gram negativas (Alos, 2009). Por esto se observo esta
diferencia en los tamafios de halo de inhibicion de crecimiento en B. subtilis y E.
coli C41.

La evaluacion de la perdida de ecotoxicidad asociada a los ensayos de
biodegradacion de antibioticos utilizando la lacasa FNT, mostr6é una reduccion en
la ecotoxicidad de TC con un gran potencial en biorremediacion. Se observé que

cuando se realizan los ensayos de biodegradacion de TC junto a AS como
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mediador redox, incubados durante 24 h a 30 y 20°C, el halo de inhibicion de
crecimiento de ambos microorganismos evaluados desaparece completamente
(Figura 13 y Figura 14). Esto indica que la degradacion producida por la lacasa
FNT eliminé el efecto antimicrobiano de TC en su totalidad, eliminando la
ecotoxicidad asociada a este antibiotico.

Respecto a la degradacion de OTC, la lacasa FNT logré una biodegradacion de
40% a 30°C cuando se analiz6 mediante cromatografia de fase reversa. Pero
para este antibidtico, luego de la incubacion con la lacasa FNT utilizando los
discos sobre placas no se observo una disminucién en el tamafio del halo de
inhibicion de crecimiento en ninguno de los dos microorganismos evaluados. Un
comportamiento similar se observd en los ensayos de biodegradacion de los
otros antibidticos evaluados. Ante estos resultados obtenidos, es necesario
realizar la determinacion de la concentracion inhibitoria minima para estos
microorganismos frente a todos los antibiéticos evaluados. De esta forma, se
podria tener mas informacion respecto a la concentracion estimada en la cual se
podran ver cambios en el halo de inhibicion. También es necesario considerar
gue con la catalisis realizada por la lacasa FNT se generan productos de
degradacion de los antibiéticos. La eliminacion del halo de inhibicién indicé que
el antibidtico perdid su efecto antimicrobiano y que los productos de degradacion
no tienen efecto antimicrobiano debido a la ausencia del halo de inhibicion. Por
esto, en las reacciones de degradacion donde no se observo la disminucion del
halo de inhibicion no se puede descartar la presencia de productos que sean
toxicos para ambos microorganismos evaluados. El estudio de los productos de

degradacion es relevante, ya que se ha mostrado que estos pueden mantener su

61



toxicidad y que ademas el uso de ciertos mediadores quimicos como SYR
pueden incrementar la toxicidad (Becker et al., 2016). En consecuencia, es
necesario realizar un analisis de los productos de degradacion de los antibioticos
para determinar si estos presentan un efecto antimicrobiano remanente a la

catalisis de la lacasa FNT sobre ellos.
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7. CONCLUSIONES

El pH y la temperatura tienen un rol relevante en la biodegradacion de

antibidticos realizada por la lacasa de Bacillus sp. FNT.

La lacasa de Bacillus sp. FNT es capaz de biodegradar TC, OTCy CIP a

concentraciones superiores a las ambientales tanto a 30 como a 20°C.

La utilizaciébn de AS como mediador redox junto a la lacasa de Bacillus
sp. FNT incrementa notablemente la biodegradacion de TC y OTC a

temperatura ambiente después de 2 h de incubacién.

Ensayos de ecotoxicidad mostraron que la lacasa de Bacillus sp. FNT

junto a AS es capaz de eliminar la toxicidad de TC evaluada en E. coli

C41y B. subtilis a 30 y 20°C luego de 24 h de tratamiento.
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