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RESUMEN 

Cada año crece exponencialmente la producción de plásticos a nivel 

mundial, ocasionando así un aumento de contaminación por estos 

polímeros. La degradación de plásticos puede generar microplásticos (MP) 

y también los MP pueden ser biodegradados por enzimas como alcano-

hidroxilasas, lipasas, cutinasas, hidrolasas y lacasas. Los MP están 

distribuidos globalmente contaminando aguas, suelos y aire. Sitios 

remotos como el continente antártico no están exentos de esta 

contaminación, ya que gran parte de los MP provienen de actividades 

antropogénicas desarrolladas en el continente y su presencia afecta 

diferentes entornos, incluyendo suelos impactados por pingüinos del 

género Pygoscelis. El propósito de este estudio es determinar la 

abundancia de genes que codifican para enzimas que degradan plásticos 

en metagenomas asociados a muestras de suelo impactado por pingüinos 

Pygoscelis en la Península Antártica y las islas aledañas. Por ende, se 

propone buscar genes relacionados con la biodegradación de MP en 54 

metagenomas obtenidos desde suelos impactados por pingüinos 

Pygoscelis. Se plantea como hipótesis que la abundancia de genes 

microbianos relacionados con la biodegradación de MP es mayor en suelos 

impactados por pingüinos del género Pygoscelis cercanos a asentamientos 

humanos. El objetivo general del proyecto es comparar la abundancia de 

genes microbianos relacionados con la biodegradación de microplásticos 

en suelos antárticos impactados por pingüinos Pygoscelis cercanos y 

alejados de asentamientos humanos. Además, se proponen los siguientes 

objetivos específicos: (1) Detectar los genes microbianos que codifican 

para enzimas relacionadas con la biodegradación de MP en metagenomas 

provenientes de suelos impactados por pingüinos Pygoscelis; (2) 

Cuantificar los genes microbianos que codifican para enzimas 

relacionadas con la biodegradación de MP en metagenomas provenientes 
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de suelos impactados por pingüinos Pygoscelis; (3) Comparar la 

abundancia de genes microbianos asociados a la degradación de MP entre 

los metagenomas provenientes de suelos impactados por pingüinos 

Pygoscelis que se encuentran cercanos y alejados de asentamientos 

humanos. Para la detección de los genes asociados a la biodegradación 

de MP, se obtuvo como resultado una base de datos que abarca 48 

secuencias de genes que codifican enzimas relacionadas con la 

degradación de MP. Posterior a esto, la búsqueda de los genes en los 

metagenomas de suelos se realizó por medio de la herramienta BLAST+ 

v2.9 con la opción blastp contra la base de datos de creación propia. La 

cuantificación se realizó mediante el programa HMMER y las pruebas 

estadísticas para las comparaciones propuestas se realizaron en R, 

utilizando principalmente funciones implementadas en el paquete vegan 

y graficadas con el paquete ggplot2. Este trabajo revela que se pueden 

identificar genes que codifican enzimas relacionadas con la degradación 

de MP en suelos impactados por pingüinos Pygoscelis. Se encontró una 

mayor presencia de genes que codifican enzimas capaces de degradar 

tereftalato de polietileno (PET) en comparación con genes para otros tipos 

de plástico, indicando que el PET puede ser más abundante o susceptible 

a la degradación microbiana. La abundancia de estos genes no está 

vinculada a la especie de pingüino ni a la proximidad a asentamientos 

humanos, pero existe una leve correlación negativa entre la distancia a 

los asentamientos y la abundancia de genes relacionados con la 

degradación de microplásticos, sugiriendo que los sitios más alejados 

tienen menor abundancia de estos genes. Otras variables no consideradas 

en el estudio, como la migración de pingüinos o el turismo, podrían influir 

en estos resultados. 
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ABSTRACT 

Every year, the production of plastics grows exponentially worldwide, thus 

causing an increase in pollution from these polymers. The degradation of 

plastics can generate microplastics (MP), and MP can be biodegraded by 

enzymes such as alkane-hydroxylases, lipases, cutinases, hydrolases, and 

laccases. MP are distributed globally, contaminating water, soil, and air. 

Remote sites such as the Antarctic continent are not exempt from this 

contamination since a large part of the MP comes from anthropogenic 

activities carried out on the continent, and its presence affects different 

environments, including soils impacted by penguins of the genus 

Pygoscelis. The purpose of this study is to determine the abundance of 

genes that encode plastic-degrading enzymes in metagenomes associated 

with soil samples impacted by Pygoscelis penguins on the Antarctic 

Peninsula and surrounding islands. Therefore, we propose to search for 

genes related to MP biodegradation in 54 metagenomes obtained from 

soils impacted by Pygoscelis penguins. It is hypothesized that the 

abundance of microbial genes related to MP biodegradation is greater in 

soils impacted by penguins of the genus Pygoscelis close to human 

settlements. The general objective of the project is to compare the 

abundance of microbial genes related to the biodegradation of MP in 

Antarctic soils impacted by Pygoscelis penguins near and far from human 

settlements. In addition, the following specific objectives are proposed: 

(1) Detect microbial genes that encode enzymes related to MP 

biodegradation in metagenomes from soils impacted by Pygoscelis 

penguins; (2) Quantify the microbial genes that encode enzymes related 

to MP biodegradation in metagenomes from soils impacted by Pygoscelis 

penguins; (3) Compare the abundance of microbial genes associated with 

MP degradation between metagenomes from soils impacted by Pygoscelis 

penguins that are close to and far from human settlements., a database 
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covering 48 gene sequences encoding enzymes related to MP degradation 

was obtained to detect genes associated with MP biodegradation. After 

this, the search for genes in the soil metagenomes was carried out using 

the BLAST+ v2.9 tool with the blastp option against the self-created 

database. The quantification was carried out using the HMMER programs 

and the statistical tests for the proposed comparisons were carried out in 

R, mainly using functions implemented in the vegan package and plotted 

with the ggplot2 package. This work reveals that genes encoding enzymes 

related to MP degradation can be identified in soils impacted by Pygoscelis 

penguins. A greater presence of genes encoding enzymes capable of 

degrading polyethylene terephthalate (PET) was found compared to genes 

for other types of plastic, indicating that PET may be more abundant or 

susceptible to microbial degradation. The abundance of these genes is not 

linked to the penguin species or proximity to human settlements, but 

there is a slight negative correlation between the distance to settlements 

and the abundance of genes related to the degradation of microplastics, 

suggesting that the most distant ones have a lower abundance of these 

genes. Other variables not considered in the study, such as penguin 

migration or tourism, could influence these results.       



1 
 

1. INTRODUCCIÓN 

1.1 Plásticos y microplásticos 

Los plásticos son polímeros orgánicos sintéticos que derivan de la 

polimerización de monómeros extraídos del petróleo o del gas natural, 

como el metano (Derraik, 2002; Zavala-Araiza et al., 2015), y se 

consideran uno de los materiales sintéticos más utilizados, debido a que 

son ligeros, duraderos, inertes y resistentes a la corrosión (Chae y An, 

2018). Estos atributos han llevado al uso extensivo de plásticos en 

aplicaciones casi inagotables, lo que desencadena que la producción 

mundial de estos polímeros haya crecido exponencialmente desde la 

década de 1950, con 400 millones de toneladas producidas en todo el 

mundo en 2023 (PlasticsEurope, 2023). Sería de esperar que, dada su 

alta demanda y la gran acumulación, que ocasiona múltiples efectos 

ambientales, hubiera un mayor reciclaje de plásticos; sin embargo, solo 

el 21% del plástico se recicla o incinera anualmente (Law, 2017), mientras 

que el resto se degrada y descompone en pequeños fragmentos conocidos 

como microplásticos (MP). 

Los MP se definen como partículas plásticas con un tamaño de 1 μm a 5 

mm, y se pueden clasificar en dos categorías: primarios y secundarios. 

Los clasificados como primarios se definen como los plásticos fabricados 

ya con un diámetro inferior a los 5 mm. En cambio, los MP secundarios 

son los formados a partir de la erosión y el fraccionamiento de los plásticos 

más grandes (Cole et al., 2011). Se ha demostrado que los MP constituyen 

el 92,4% de los residuos plásticos, los cuales consisten principalmente en 

poliestireno (PS), polietileno (PE), polipropileno (PP), tereftalato de 

polietileno (PET), poliuretano (PUR), poliamida (PA) y cloruro de polivinilo 

(PVC) (Carr et al., 2016; Santana et al., 2016; Danso et al., 2019). 
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Los MP se degradan a través de los mismos procesos que descomponen 

a los macroplásticos, aunque más rápido debido a su mayor proporción 

de superficie a volumen. Los tres tipos de degradación considerados son 

mecánicos, químicos y biológicos, estos últimos también conocidos como 

biodegradación, los cuales en la mayoría de los casos producen una 

degradación extensa de estas partículas cuando están relacionados de 

manera simultánea o consecutiva. 

1.2 Biodegradación de microplásticos 

Pathak y Navneet (2017) describen la biodegradación como el proceso 

mediante el cual los desechos plásticos se descomponen en productos 

más pequeños mediante la degradación microbiana. Este proceso procede 

de la siguiente forma: (1) formación de biopelículas, (2) colonización, (3) 

biofragmentación, (4) asimilación y (5) mineralización. Para que se 

desarrollen biopelículas (1), la superficie de una partícula de MP entra en 

contacto con el agua ambiental, creando condiciones adecuadas para la 

formación de biopelículas. Los tipos de organismos que forman la 

biopelícula están determinados principalmente por la química de la 

biopelícula (Rummel et al., 2017). Posterior a esto, la colonización (2) 

comienza a lo largo de las grietas superficiales, hoyos y otras hendiduras 

que fueron creadas por procesos de desgaste mecánicos y químicos 

(Harrison et al., 2018). Una vez que ha tenido lugar la colonización de la 

superficie microplástica, los organismos liberan enzimas extracelulares, 

que descomponen el polímero para formar oligómeros, dímeros o 

monómeros (3) (Shah et al., 2008). El nombre que se le da a la parte de 

la superficie colonizada de los microplásticos es la "plastisfera", descrita 

como una comunidad microbiana que crece en una biopelícula sobre 

plástico (Zettler et al., 2013). La plastisfera contiene una alta diversidad 

de microorganismos, como bacterias, algas, hongos y briozoos (Andrady 

2011; Zettler et al., 2013). La siguiente etapa, la asimilación (4), sólo 
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puede continuar si la partícula de plástico original se ha fragmentado a 

tamaños que permitan el paso de las moléculas al citoplasma microbiano. 

Una vez que tiene lugar la asimilación, las moléculas se pueden utilizar 

como fuentes de carbono y energía. El CO2, H2O y CH4 se producen en el 

paso final de la biodegradación, conocido como mineralización (5) 

(Corcoran, 2020), la cual puede ocurrir aeróbicamente y producir CO2 y 

H2O, o anaeróbicamente y producir CO2, H2O y CH4 (Shah et al., 2008). 

La velocidad a la que se produce la degradación depende de varias 

características del material plástico, como el peso molecular, la 

cristalinidad, los grupos funcionales y los aditivos. 

1.3 Microorganismos presentes en los microplásticos 

Los MP constituyen un ambiente ecológico novedoso para los 

microorganismos al ofrecer apoyo para la colonización y el crecimiento 

microbiano, al mismo tiempo que sirven como fuente de carbono y/o 

nitrógeno. Existe una variedad de estudios sobre la biodegradación de MP, 

los cuales evalúan el potencial de degradación de ciertos plásticos por 

parte de distintos microorganismos (solos o en consorcios/biopelículas). 

Por ejemplo, entre algunas de las bacterias que presentan dicha 

capacidad se encuentran representantes de los géneros Alcaligenes, 

Amycolatopsis, Brevibacillus, Clostridium, Ideonella, Pseudomonas, 

Rhodococcus, Schlegelella, Streptomyces, Thermobifida y 

Thermomonospora, mientras que entre los hongos se encuentran 

representantes de los géneros Acremonium, Aspergillus, 

Auredosobasidium, Claptocarium, Fiumicium, Cryptocarium, 

Paecilomyces, Penicillium, Rhodosporidium, Thermoascus y Verticillium 

(Ghosh et al., 2013, Jaiswal et al., 2020, Kale et al., 2015, Pathak y 

Navneet 2017, Tiwari et al., 2020, Urbanek et al., 2018 & Yuan et al., 

2020). Aunque algunos estudios han demostrado que la comunidad 

microbiana en el plástico es diferente a la de otras partículas en el mismo 
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entorno (Kirstein et al., 2016), incluyendo ambientes de agua dulce, 

marinos y suelos (Amaral-Zettler et al., 2020; Yuan et al. 2020; Yang et 

al., 2022), ciertos grupos microbianos se encuentran consistentemente 

en el plástico. Dada la novedad de este sustrato en el medio ambiente, es 

probable que los microorganismos aún se estén adaptando para colonizar 

y biodegradar plástico (Amaral-Zettler et al., 2020). 

La composición bacteriana de la plastisfera se ha estudiado mediante 

diferentes métodos. Algunos estudios, en los que se han colocado piezas 

de plástico en el ambiente para estudiar la colonización bacteriana de la 

plastisfera (De Tender et al., 2017; Oberbeckmann et al., 2016), han 

demostrado que la composición de las comunidades microbianas cambia 

gradualmente a lo largo del tiempo. Además, el tipo de muestra (por 

ejemplo, forma plástica y tipo de polímero), la localización (por ejemplo, 

puerto, costa, columna de agua o sedimento), la geografía, la estación 

del año y el tiempo de exposición, son factores que influyen en la 

formación de biopelículas (De Tender et al., 2017; Oberbeckmann et al., 

2016). Los estudios basados en filogenia han permitido conocer la 

composición de las comunidades microbianas asociadas a estas 

biopelículas, pero carecen de información sobre su capacidad para la 

degradación de los polímeros. En otros casos, se recopilaron datos sobre 

genes que codificaban enzimas relacionadas con la degradación de 

diferentes tipos de plástico, identificando 16.170 potenciales ortólogos de 

genes relacionados con la biodegradación de plásticos mediante el análisis 

de genomas microbianos disponibles públicamente (Gambarini et al., 

2021). El plástico con el mayor número de ortólogos potenciales fue el 

polímero natural polihidroxibutirato (PHB), con 10.969 ortólogos, seguido 

de los polímeros sintéticos PET y policaprolactona (PCL), con 8.233 y 

6.809 ortólogos, respectivamente. Estos genes ortólogos se descubrieron 

en los genomas de 6.000 especies microbianas, y la confirmación de su 
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relación con la biodegradación de plásticos aún está pendiente para la 

mayoría de ellos. 

1.4 Enzimas involucradas en la biodegradación de microplásticos 

Las enzimas que participan en el proceso de degradación de MP presentan 

una amplia diversidad, aunque la mayoría de ellas aún carece de una 

descripción detallada de su mecanismo o de su acción específica frente a 

los plásticos. A pesar de esta incertidumbre, algunas enzimas muestran 

un mecanismo bien definido (Othman et al., 2021), donde principalmente 

estos mecanismos se relacionan con la degradación de algunos tipos de 

plásticos de origen sintético, como el tereftalato de polietileno (PET), 

poliuretano (PUR), poliestireno (PS) y polietileno (PE). Estos tipos de 

plásticos proporcionan una fuente de carbono que resulta beneficiosa para 

los microorganismos involucrados en el proceso de biodegradación. 

1.4.1 PET hidrolasas 

Una de las vías de biodegradación más conocidas es la del PET, la cual 

involucra hidrolasas, como cutinasas y carboxilesterasas (Danso et al., 

2019). Entre ellas, las PET hidrolasas de Thermobifida fusca (Roth et al., 

2014) e Ideonella sakaiensis (Yoshida et al., 2016) son las más 

estudiadas, y se han utilizado como modelos para la búsqueda de nuevos 

genes bacterianos implicados en la degradación de PET en varios 

metagenomas terrestres y marítimos (Danso et al., 2018). Este 

mecanismo involucra a dos enzimas principales (Figura 1). Primero, la PET 

hidrolasa convierte el PET en ácido mono (2-hidroxietil) tereftálico 

(MHET), ácido tereftálico (TPA) y bis (2-hidroxietil)-TPA (BHET). En 

segundo lugar, participa una enzima secundaria conocida como MHETasa, 

la cual convierte el MHET en TPA y etilenglicol (EG). También se ha 

evidenciado que la Lipasa B de Candida antarctica convierte el BHET en 

TPA (Carniel et al., 2017). El TPA, por otro lado, puede sufrir una serie de 
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reacciones, incluida la síntesis de protocatecuato; mientras que el EG 

puede usarse como precursor en el ciclo del ácido tricarboxílico (TCA), ya 

que se puede convertir en acetato, mediante la acetil-CoA, o en isocitrato.  

 

Figura 1. Mecanismo de reacción de la PET hidrolasa, que cataliza la despolimerización 

del PET en bis(2-hidroxietil)-TPA (BHET), mono(2-hidroxietil) tereftalato (MHET) y ácido 

tereftálico (TPA). Por otro lado, la MHETasa convierte el MHET en los monómeros TPA y 
etilenglicol (EG) como los productos principales de la reacción. Adaptado de Tenchov 

(2021). 

 

1.4.2 Poliuretanasas  

Las poliuretanasas son enzimas que catalizan la hidrólisis de enlaces éster, 

como el presente en los poliuretanos (Figura 2), descomponiéndolos en 

productos más simples (do Canto et al., 2019). Algunas de estas enzimas 

han sido identificadas y caracterizadas, entre ellas PueB y PueA de 

Pseudomonas chlororaphis (Howard, G. T et al., 2001), así como la 

esterasa PudA de Comamonas acidovorans TB-35 (Danso et al., 2019). 

En 2019, do Canto et al. (2019) utilizaron por primera vez una técnica de 

modelado de homología para analizar la estructura de dos poliuretanasas: 

PueA y PueB. La estabilidad de estas enzimas se confirmó mediante 
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simulaciones de dinámica molecular. Las simulaciones de las enzimas en 

complejos con un monómero de poliuretano demostraron estabilidad 

estructural, estableciendo así las bases para futuros estudios de las 

poliuretanasas. 

 

Figura 2. Mecanismo de reacción de las poliuretanasas, las cuales hidrolizan el enlace 

uretano como también el enlace éster de la estructura. Los productos que ingresan a los 
microorganismos para la asimilación varían dependiendo de la hidrólisis que se realice. 

Modificado de Zhang et al. (2022). 

1.4.3 Alcano hidroxilasas 

Las alcano hidroxilasas pertenecientes a la familia AlkB representan una 

clase esencial de enzimas capaces de descomponer los oligómeros de 

hidrocarburos mediante procesos de oxidación terminal o biterminal, 

(Rojo et al., 2010). En particular, la oxidación terminal conlleva una 

secuencia específica de reacciones que inicia con el ataque selectivo de 

las alcano hidroxilasas al grupo metilo terminal de los alcanos. Este 

proceso da lugar a la formación de alcoholes primarios correspondientes, 

los cuales posteriormente son sometidos a oxidación a través de la acción 

coordinada de alcohol deshidrogenasas y aldehído deshidrogenasas, 

generando ácidos grasos como productos intermedios. La transformación 
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de alcoholes primarios a ácidos grasos marca un paso crucial en la ruta 

catabólica, ya que estos ácidos grasos se incorporan posteriormente en el 

proceso de β-oxidación (Figura 3). 

 

Figura 3. Vías de degradación de alcanos por oxidación terminal y biterminal. La 
oxidación terminal conlleva una secuencia específica de reacciones que inicia con el 

ataque selectivo de las alcano hidroxilasas al grupo metilo terminal de los alcanos 

formando ácidos grasos, que entran en la vía de β-oxidación. Alternativamente, puede 

tener lugar una ω hidroxilación mediante una monooxigenasa de ácido graso, dando 
lugar a ácidos dicarboxílicos, para posteriormente terminar en la vía de β-oxidación. 

Modificado de van Beilen et al. (2003). 

1.4.4 Estireno monooxigenasas y Estireno óxido isomerasas 

Para la degradación del PS, se ha reportado la participación de enzimas 

como las estireno monooxigenasas (SMO). Este mecanismo (Figura 4) se 

inicia al degradar el PS por actividad hidrolítica en monómeros de 

estireno. El monómero de estireno se oxida a óxido de estireno en 

presencia de estireno monooxigenasa.  A continuación, el óxido de 
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estireno se isomeriza en 3-fenil acetaldehído mediante la isomerasa de 

óxido de estireno (SOI). Luego, el 3-fenil acetaldehído se convierte en 

ácido 4-fenilacético mediante la fenilacetaldehído deshidrogenasa. Por 

último, el ácido 4-fenilacético se convierte en 5-fenilacetil coenzima A en 

presencia de la enzima fenilacetil coenzima A ligasa. La 5-fenilacetil 

coenzima A sufre β-oxidación para producir acetil-CoA para el ciclo del 

TCA (Ho et al., 2018) 

 

Figura 4. Vía de degradación del estireno. 1: estireno, 2: óxido de estireno, 3: ácido 
fenil acetaldehído, 4: ácido 4-fenilacético, 5: fenilacetil coenzima A; SMO: estireno 

monooxigenasa, SOI: estireno óxido isomerasa, PAALDH: fenilacetaldehído 

deshidrogenasa, PACoA ligasa: fenilacetil coenzima A ligasa. Modificado de Ho et al. 

(2018). 

1.5 Distribución de microplásticos  

En la actualidad, los MP están distribuidos globalmente contaminando 

aguas, suelos y ambientes atmosféricos, lo que genera un problema 

medioambiental a nivel mundial (Mammo et al., 2020). Los MP presentes 

en los suelos pueden originarse de manera secundaria por la 

descomposición de productos plásticos más grandes, como, por ejemplo, 

la disolución de láminas de PE agrícolas, fertilizantes de lodos de aguas 

residuales contaminados, descargas domésticas, y también de manera 

primaria mediante la producción de MP propiamente tal (Nizzetto et al., 

2016; Mammo et al., 2020). También se han encontrado MP en la 

atmósfera de diferentes entornos, incluidas áreas suburbanas, urbanas y 

remotas (Zhang et al., 2020). La presencia de MP en el ambiente 
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atmosférico fue estudiada por primera vez por Dris et al. (2016), quien 

sugirió que los microplásticos atmosféricos en suspensión pueden ser 

transportados fácilmente por el viento a lugares distantes. Por último, los 

MP pueden llegar a los ambientes acuáticos a través de una contaminación 

deliberada o accidental a través de diversos medios, entre los que 

destacan: el aire, los ríos y los desechos terrestres (Avio et al., 2017; 

Andrady, 2011). 

1.5.1 Distribución de microplásticos en el continente antártico 

Se ha descrito que los MP son ubicuos en todo el mundo en diferentes 

compartimentos marinos (Bergmann et al., 2017), estando incluso 

presentes en ambientes remotos como el Océano Austral que rodea la 

Antártica (Leistenschneider et al., 2021; Waller et al., 2018; Waller et al., 

2017). En un principio se consideraba que el Océano Austral estaba 

relativamente aislado de esta contaminación debido a la Corriente 

Circumpolar Antártica y los vientos polares del oeste, los cuales 

obstaculizarían la dispersión pasiva norte-sur del material a la deriva y de 

la biota (Clarke et al., 2005). Sin embargo, se demostró que la Corriente 

Circumpolar Antártica no es tan impermeable como se pensaba 

anteriormente (Fraser et al., 2017; Waller et al., 2017), lo que ocasiona 

que los MP estén presentes también en la Antártica. De hecho, se han 

encontrado MP en, al menos, sedimentos de aguas profundas en el Mar 

de Weddell (Van Cauwenberghe et al., 2013), en agua y sedimentos de 

lugares cercanos a la costa en el Mar de Ross (Cincinelli et al., 2017 & 

Munari et al., 2017) y también en muestras de nieve en el continente 

Antártico (Aves et al., 2022) 

1.6 Fuentes de contaminación de microplásticos en Antártica 

Los MP en la Antártica pueden provenir tanto de fuentes locales como del 

transporte a larga distancia. Las fuentes directas de microplásticos al 
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medio ambiente antártico pueden incluir la fragmentación de equipos de 

plástico de las estaciones de investigación, la ropa usada por el personal 

de las bases y los investigadores, la mala gestión de los desechos y la 

descarga de aguas residuales. Los MP también pueden ingresar al 

ambiente antártico a través del transporte de largo alcance por las 

corrientes oceánicas (Fraser et al., 2018), el intercambio océano-

atmósfera (Allen et al., 2020) y el transporte atmosférico de corto y largo 

alcance (Evangeliou et al., 2020).  

Teniendo en cuenta estos factores, se atribuye la principal fuente de 

contaminación por microplásticos al impacto antropogénico generado en 

la Antártica. Por ejemplo, los más de 100 estaciones de investigación 

operativas y campamentos locales de los 30 países con presencia en la 

Antártida enfrentan actualmente problemas de descarga de aguas 

residuales. En este contexto, la contaminación plástica en las aguas 

antárticas aumenta paralelamente con la actividad humana (Grondahl et 

al., 2009; Li et al., 2008). 

Otro factor para considerar es el turismo desarrollado en este continente, 

ya que, según datos de la Asociación Internacional de Tours Operadores 

de la Antártica (IAATO), en el período 2022-2023 se presentó un récord 

histórico de aproximadamente 100 mil personas que viajaron hasta la 

zona, superando así temporadas anteriores (IAATO, 2023). Este aumento 

de visitantes conlleva un incremento en la presencia de plásticos, por 

ejemplo, el desgaste general de la ropa y el equipo exterior utilizado en 

el distintas zonas puede introducir plásticos en regiones más remotas, 

alejadas de las bases pobladas. Con respecto a los productos plásticos 

que se utilizan en las bases antárticas, se incluyen materiales de 

construcción, banderines, equipos de seguridad, caucho de neumáticos, 

entre otros que pueden fragmentarse con la exposición ambiental y ser 

una posible fuente local de MP en el medio ambiente. Además, el aumento 
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de los flujos de luz ultravioleta debido al agujero de ozono en la Antártica 

puede acelerar la fragmentación de productos plásticos más grandes en 

MP (Williamson et al., 2019). A modo de ejemplo, se ha detectado la 

presencia de MP cerca de la estación de investigación Machu Picchu (Perú) 

en las Islas Shetland del Sur (Waller et al., 2017) y en la estación de 

investigación Rothera (Reino Unido) en la Península Antártica (Reed et al., 

2018). 

1.7 Efectos de los microplásticos en la Antártica 

Desde un punto de vista ambiental, se considera a los MP una amenaza 

emergente para la biota marina (Castañeta et al., 2020; Miller et al., 

2020), ya que estos contaminantes pueden interferir con su alimentación, 

rendimiento reproductivo y supervivencia (Besseling et al., 2013; Gray et 

al., 2017). Los MP imitan la apariencia de los alimentos, siendo ingeridos 

por la biota y posiblemente obstruyen y comprometen la fisiología de los 

organismos (Gall y Thompson, 2015). En Antártica ya se ha reportado la 

ingesta de alimento por parte de la biota marina, siendo Bergami et al., 

(2020) los que reportan la primera evidencia de ingesta de plásticos por 

el colémbolo antártico Cryptopygus antarcticus, el cual es considerado un 

componente común y central de las redes tróficas terrestres antárticas. 

Por otro lado, en el Océano Austral, las redes tróficas pelágicas, de interés 

para este estudio, se caracterizan por tener como especies clave a las 

diatomeas y al krill antártico Euphausia superba (De Broyer et al., 2014). 

Esta última especie puede ingerir MP en el laboratorio y puede 

fragmentarlos a nanoplásticos (Dawson et al., 2018a; Dawson et al., 

2018b), mientras que para las diatomeas se ha observado cierta 

interacción con los MP (Long et al., 2015). Esto hace que ambas especies 

jueguen un papel crucial en la transferencia de MP a otros organismos de 

la red alimentaria del Océano Austral, la cual está dominada por 
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conexiones directas entre el zooplancton y los peces, las aves y los 

mamíferos marinos (Murphy et al., 2016; Ergas et al., 2023). 

1.8 Pingüinos Pygoscelis 

Los pingüinos conforman un porcentaje importante de la fauna de aves 

marinas antárticas (BirdLife International, 2021). Estas aves transfieren 

nutrientes desde los ecosistemas marinos a los terrestres mediante sus 

excreciones, restos de presas, huevos y cadáveres, entre otros factores a 

considerar (Nie et al., 2012; Bokhorst et al., 2007), estructurando 

mediante esas transferencias la microbiota del suelo (Ramírez-Fernández 

et al., 2019). La comunidad bacteriana de estos suelos impactados por 

pingüinos se caracteriza por presentar una alta abundancia de bacterias 

de la familia Clostridiaceae (filo Firmicutes) (Guo et al. 2018), y de la 

clase Flavobacteriia (filo Bacteroidetes) (Ramírez-Fernández et al., 2021), 

las cuales participan en procesos como la descomposición de la materia 

orgánica y el ciclado de nutrientes (Tscherko et al. 2003, Zdanowski et al. 

2005). 

Los pingüinos del género Pygoscelis, compuesto por las especies P. 

adeliae, P. antarcticus y P. papua, son los más abundantes en la Península 

Antártica y las islas circundantes. La distribución geográfica de este 

género es variada y se ve afectada por el cambio climático. Por ejemplo, 

las poblaciones de las especies P. adeliae y P. antarcticus han disminuido 

en la Península Antártica (Dias et al., 2019; Lynch et al., 2012) y, en el 

caso de P. adeliae, han migrado hacia las zonas más frías del continente 

(Naveen & Humphries, 2019). En cambio, los representantes de la especie 

P. papua, han aumentado en la zona, ya que se beneficiarían por el 

incremento de las zonas libres de hielo (Clucas et al., 2015; Vianna et al., 

2020). Con respecto a la dieta de estos tipos de pingüinos, la literatura 

indica que la ingesta de krill representa casi la totalidad de su dieta, 
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aunque también se alimentan de peces en menor medida (Panasiuk et al. 

2020; Jafari et al., 2021; Tabassum et al., 2022).  

1.8.1 Microplásticos en pingüinos Pygoscelis 

Debido a los hábitos alimenticios de estas aves y que forman parte de la 

trama trófica del Océano Austral, se ha detectado la presencia de MP en 

su dieta. Bessa et al. (2019) detectó que hasta un 20% de las muestras 

de excrementos de P. papua contenían microplásticos, los que consistían 

principalmente en fibras y fragmentos de diferentes tamaños y 

composición de polímeros, entre ellas PS, PE y PET; mientras que Panasiuk 

et al. (2020) observaron algunos fragmentos de desechos plásticos en el 

contenido estomacal recolectado de pingüinos P. adeliae, P. antarcticus y 

P. papua en la Isla Rey Jorge (Islas Shetland del Sur). Recientemente, 

Kim et al. (2023), encontraron restos de MP en el estómago de polluelos 

muertos de P. papua, donde los microplásticos correspondían a PE, PET, 

entre otros. También se ha encontrado la presencia de MP, en particular 

PE y PS, en muestras de excremento de pingüinos del género Pygoscelis 

de la Península Antártica (Fragão et al., 2021). Este último estudio 

especula que estas partículas podrían haber sido ingeridas y absorbidas 

por las aves ya sea por ingestión directa (debido a una identificación 

errónea del microplástico como alimento) o por ingestión indirecta a 

través de presas contaminadas (por ejemplo, el krill antártico) o a través 

del agua. 

Dada la importancia de la biodiversidad de la Antártica y el Océano 

Austral, y las implicaciones que el efecto de los microplásticos tiene sobre 

la biota marina, es necesario realizar estudios para explorar el potencial 

de los microorganismos para degradar estos contaminantes. En este 

proyecto se estudian 54 metagenomas, de los cuales corresponden a 18 

sitios impactados por pingüinos del género Pygoscelis en triplicado 
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biológico. En estos metagenomas se buscaron genes de enzimas 

relacionadas con la biodegradación de MP, específicamente los 

relacionados a la degradación de PET, PUR, PE y PS, ya que, dada la 

evidencia, estos plásticos sintéticos son los que se han encontrado en los 

suelos impactados por Pygoscelis y también se compararon las 

abundancias de estos genes considerando la cercanía a asentamientos 

humanos, para determinar si la cercanía contribuye a la abundancia de 

estos genes. 
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2. HIPÓTESIS 

La abundancia de genes microbianos relacionados con la biodegradación 

de microplásticos en suelos impactados por pingüinos del género 

Pygoscelis aumenta con la cercanía a asentamientos humanos. 

3. OBJETIVOS 

3.1. Objetivo general 

Determinar la abundancia de genes microbianos asociados a la 

biodegradación de microplásticos en suelos antárticos impactados por 

pingüinos Pygoscelis y comparar la abundancia de estos genes en sitios 

cercanos y alejados a asentamientos humanos. 

3.2. Objetivos específicos 

3.2.1. Detectar los genes microbianos que codifican para enzimas 

relacionadas con la biodegradación de microplásticos en metagenomas 

provenientes de suelos impactados por pingüinos Pygoscelis. 

3.2.2. Cuantificar los genes microbianos que codifican para enzimas 

relacionadas con la biodegradación de microplásticos en metagenomas 

provenientes de suelos impactados por pingüinos Pygoscelis. 

3.2.3. Comparar la abundancia de genes microbianos asociados a 

la degradación de microplásticos entre los metagenomas provenientes de 

suelos impactados por pingüinos Pygoscelis que se encuentran cercanos 

y alejados de asentamientos humanos. 
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4. METODOLOGÍA 

4.1 Toma de muestras 

Las muestras de suelo de las diferentes especies de pingüinos Pygoscelis 

se recolectaron durante los años 2019 y 2020 en distintas localidades de 

la Península Antártica y las islas aledañas (Figura 5). En la tabla 1, se 

incluyen los distintos sitios muestreados, donde cada suelo fue 

recolectado en triplicado biológico procurando una distancia aproximada 

de un metro entre cada muestra. Se recolectaron un total de 54 muestras, 

de las cuales seis corresponden a suelo impactados por pingüinos P. 

adeliae, cuatro a P. antarcticus y ocho a P. papua. 

Figura 5. Mapa de los distintos sitios de muestreo alrededor de la Península Antártica y 
las islas circundantes. Las distintas especies de pingüino Pygoscelis están representadas 

por distintas figuras. 
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Tabla 1. Información de los sitios de muestreo. Se presentan los códigos de las muestras 

junto a la especie de pingüinos presentes, el sitio y la región de extracción, la fecha de 

recolección y la georreferenciación de los sitios. 

 

 

Muestra Especie Sitio Región Fecha 
Latitud 

(°) 

Longitud 

(°) 

AAB P. adeliae Arctowski Base 
Admiralty B., King 

George Island 
31-01-19 -62,1628 -58,4617 

AHB P. adeliae Hope Bay 
Trinity P., Antarctic 

Peninsula 
03-02-20 -63,3692 -56,9997 

AKI P. adeliae Kopaitic (hill S) Kopaitic Island 26-01-19 -63,3149 -57,9097 

APC P. adeliae Paulet (coast) Paulet Island 14-01-19 -63,5727 -55,7733 

API P. adeliae 
Penguin Island 

(coast S) 
Penguin Island 12-01-20 -62,1083 -57,9362 

ATP P. adeliae Turret Point King George Island 13-01-20 -62,0857 -57,9429 

CHP P. antarcticus Hanna Point Livingston Island 10-01-20 -62,654 -60,6114 

CKI P. antarcticus 
Kopaitic  

(coast NE) 
Kopaitic Island 26-01-19 -63,3131 -57,9114 

CMB P. antarcticus Miers Bluff Livingston Island 10-01-20 -62,7201 -60,4249 

CPI P. antarcticus 
Penguin Island 

(coast S) 
Penguin Island 12-01-20 -62,1082 -57,9366 

GAP P. papua 
Ardley 

Peninsula 

Fildes P., King George 

Island 
02-02-19 -62,2106 -58,9266 

GCB P. papua 
Copacabana 

Base 

Admiralty B., King 

George Island 
03-02-19 -62,1745 -58,4461 

GDI P. papua 
D'Hainaut 

Island 
Trinity Island 05-02-20 -63,9035 -60,7899 

GHP P. papua Hanna Point Livingston Island 10-01-20 -62,6543 -60,6127 

GKI P. papua Kopaitic (hill N) Kopaitic Island 26-01-19 -63,3141 -57,9112 

GOC P. papua 
O'Higgins Base 

(coast) 

Covadonga R., Antarctic 

Peninsula 
24-01-19 -63,3206 -57,8983 

GYB P. papua Yelcho Base Doumer Island 16-01-19 -64,8757 -63,5798 

GYH P. papua Yankee Harbour Greenwich Island 11-01-20 -62,5315 -59,7707 
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4.2 Extracción de DNA y secuenciación  

Se masaron aproximadamente 0,25 g de cada muestra de suelo para la 

extracción de DNA utilizando el kit PowerSoilTM Plus (Qiagen) según las 

instrucciones del fabricante. El DNA se eluyó en 50 μl, a una concentración 

mayor a 20 ng/μl para su posterior secuenciación. La concentración de 

DNA se determinó fluorimétricamente mediante Qubit (Invitrogen) y la 

calidad mediante electroforesis capilar (Agilent TapeStation). Las 

muestras de DNA fueron secuenciadas por Macrogen Inc. (Corea) 

utilizando la plataforma Illumina HiSeq2500 en dos carriles con formato 

de extremos emparejados de 2 x 150 pb. La biblioteca se preparó con el 

kit TruSeq Nano DNA (Illumina) según las instrucciones del fabricante. 

La remoción del adaptador de lecturas cortas y bases de baja calidad se 

realizaron con fastp (Chen et al., 2018) y el ensamblaje con SPAdes para 

cada una de las tres réplicas por sitio de muestreo (Bankevich et al., 

2020). Posteriormente, los contigs se trataron con la herramienta Prodigal 

v2.6.3 (Hyatt et al., 2010). 

4.3 Creación de base de datos 

Para evaluar el potencial de degradación de plásticos en los suelos 

impactados por pingüinos, se compiló un conjunto de enzimas cuya 

participación en la degradación de plásticos se ha demostrado 

experimentalmente (Danso et al., 2018; Zrimec et al., 2021) y también 

se obtuvieron secuencias de bases de datos, tales como National Center 

for Biotechnology Information (NCBI), UniProt y PlasticDB. Con respecto 

a la degradación del PET, se buscaron genes relacionados a las PET 

hidrolasas (EC 3.1.1.101); para la degradación del PE, se buscaron 

secuencias asociadas a las alcano hidroxilasas (EC 1.14.15.3); para la 

degradación del PUR, se buscaron enzimas pertenecientes a las 
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poliuretanasas; y para la degradación del PS, se buscaron secuencias de 

las estireno monooxigenasas (EC 1.14.14.11) y estireno-óxido 

isomerasas (EC 5.3.99.7). 

4.4 Creación de modelos ocultos de Markov (HMM) 

Con la finalidad de obtener una base de datos más amplia, cada base de 

datos correspondiente a la degradación de cada plástico fue ampliada 

buscando secuencias homólogas con BLAST+ v2.9 (Altschul et al., 1990) 

con la función blastp, donde el query corresponde a la base de datos de 

creación propia analizada contra la base de datos de UniProt TrEMBL 

(Uniprot Consortium, 2023), filtrando las secuencias obtenidas con un e-

value menor a 1e-10. 

Para llevar a cabo el análisis de las secuencias homólogas, se aplicaron 

diferentes pasos y criterios de filtrado (Zrimec et al., 2021). En primer 

lugar, se realizó un filtrado a partir de un umbral de similitud del 60% de 

identidad para asegurar la inclusión de secuencias con suficiente similitud 

para ser relevantes en el análisis. Luego, estas secuencias se separaron 

en rangos de 5% de identidad, lo que significa que se agruparon en 

diferentes categorías según su similitud, por ejemplo 60 hasta menos de 

65%, luego desde 65% hasta porcentajes menores que 70%, y así 

sucesivamente. Cada uno de estos rangos de identidad se sometió a un 

análisis adicional utilizando el programa CD-HIT (Li & Godzik, 2006; Fu et 

al., 2012) con representatividad del 95%. Este paso busca reducir la 

redundancia en el conjunto de datos y seleccionar así clusters más 

representativas de cada rango. Luego, se realizó un alineamiento múltiple 

de los clusters por Clustal Omega v1.2.4 (Sievers & Higgins, 2014), para 

luego generar los modelos ocultos de markov (HMM), por medio del 

programa HMMER v3.3 (Eddy, 2020). 
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4.5 Cuantificación de genes 

Los HMM generados fueron sometidos a un análisis adicional utilizando la 

función 'hmmsearch' del programa HMMER, lo que permite identificar las 

secuencias homólogas presentes en los ensambles de los metagenomas, 

utilizando los HMM como referencia. Se aplicó un filtro con un valor de e-

value menor a 10-3 para determinar si un hit se considera válido o no, 

según lo que se recomienda en el manual del programa (Eddy, 2020). 

Estos pasos de generación de HMM y búsqueda de secuencias homólogas 

se repitieron para cada metagenoma (n=54). 

La normalización de los genes asociados a la degradación de plásticos se 

realizó con la siguiente fórmula: 

𝑯𝒊𝒕𝒔

𝑳𝒂𝒓𝒈𝒐 𝒕𝒐𝒕𝒂𝒍 𝒅𝒆𝒍 𝒆𝒏𝒔𝒂𝒎𝒃𝒍𝒆 𝒑𝒂𝒓𝒂 𝒄𝒂𝒅𝒂 𝒔𝒊𝒕𝒊𝒐 
× 𝟏𝟎𝟔 

, donde los hits son los resultados que se obtienen a través del 

hmmsearch, los cuales se dividen por la longitud total de cada ensamble 

correspondiente a cada sitio. Para que el resultado de esta división sea 

más fácil de interpretar, se multiplicó por 1.000.000 para obtener el 

número de hits por millón de bases en total. La visualización de los 

resultados se realizó en R v3.5.1, utilizando los paquetes ggplot2 v3.4.4 

(Wickham, 2009) y ComplexHeatmaps v2.14 (Gu et al., 2016).  

4.6 Datos de asentamientos humanos 

Las coordenadas de los asentamientos humanos fueron recolectadas 

desde el Consejo de Administradores de Programas Antárticos Nacionales 

(COMNAP), luego las distancias de los asentamientos humanos más 

cercanos a cada sitio fueron calculadas con el método de Vincenty 

utilizando el paquete geosphere v1.5 (Hijmans et al., 2017) en R v3.5.1. 
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4.7 Análisis estadísticos 

Las pruebas estadísticas necesarias se realizaron en R v3.5.1, utilizando 

principalmente funciones implementadas en el paquete vegan (Oksanen 

et al., 2019) y graficadas con el paquete ggplot2 (Wickham, 2009). Se 

emplearon distintas pruebas estadísticas para el análisis del conjunto de 

datos que se tienen en este estudio. En primer lugar, para verificar la 

normalidad del conjunto de datos de abundancia de genes con las 

distancias de los sitios se usó la prueba de Shapiro Wilk. Posterior a este 

análisis y verificando que la distribución de los datos era normal, se realizó 

la prueba Welch para determinar la significancia de las diferencias entre 

las variables en estudio. Además, se calculó el coeficiente de correlación 

de Spearman para realizar correlaciones entre la abundancia de cada gen 

de interés en las muestras de suelo impactadas por los pingüinos y la 

distancia a asentamientos humanos. Dado que puede existir una relación 

significativa incluso si los coeficientes de correlación son cercanos a cero, 

se examinaron los diagramas de dispersión, generados con el paquete 

ggplot2 (Wickham, 2009) de R v3.5.1, para determinar la forma de la 

relación de las variables analizadas. 
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5. RESULTADOS 

5.1 Secuenciación de los metagenomas  

Como resultado de la secuenciación de los metagenomas, en primer lugar, 

se obtuvieron valores estadísticos de los datos sin procesar (Tabla 2), 

como el total de bases, el total de lecturas, los porcentajes GC y AT, y 

también los términos Q20 y Q30, que se utilizan para evaluar la calidad 

de los datos generados durante el proceso de secuenciación. En promedio, 

el número total de bases es de 9.512.135.704 y el total de lecturas de 

62.994.276, mientras que el promedio para Q20 y Q30 es de 97% y 92%, 

respectivamente. 

Tabla 2. Resumen de los resultados de la secuenciación. 

Sitio Total bases 
(bp) 

Total 
lecturas 

GC 
(%) 

AT 
(%) 

Q20 
(%) 

Q30 
(%) 

APC1 9.889.047.984 65.490.384 57,03 42,97 96,19 90,44 

APC2 10.007.431.682 66.274.382 58,84 41,16 97,21 92,97 

APC3 9.925.909.802 65.734.502 55,04 44,96 95,68 89,33 

GYB1 9.825.595.368 65.070.168 50,88 49,12 95,89 89,52 

GYB2 9.457.631.622 62.633.322 48,57 51,43 97,61 93,23 

GYB3 9.759.857.518 64.634.818 53,04 46,96 95,80 89,53 

GOC1 8.796.413.192 58.254.392 51,63 48,37 97,06 92,71 

GOC2 9.426.885.908 62.429.708 49,42 50,58 96,97 92,45 

GOC3 9.145.069.172 60.563.372 51,04 48,96 96,40 91,58 

AKI1 8.698.166.250 57.603.750 51,20 48,80 96,74 92,17 

AKI2 10.040.061.876 66.490.476 53,71 46,29 97,68 93,50 

AKI3 9.943.360.268 65.850.068 55,68 44,32 96,80 92,44 

CKI1 9.228.963.564 61.118.964 50,70 49,30 97,25 92,94 

CKI2 9.209.278.298 60.988.598 53,47 46,53 97,11 92,13 

CKI3 9.765.857.654 64.674.554 52,59 47,41 97,03 92,65 

GKI1 9.370.109.002 62.053.702 51,25 48,75 96,92 92,43 

GKI2 9.931.664.714 65.772.614 48,44 51,56 97,16 92,80 

GKI3 9.780.157.656 64.769.256 48,19 51,81 96,75 92,09 

AAB1 9.414.286.166 62.346.266 38,33 61,67 96,75 90,92 

AAB2 9.211.263.646 61.001.746 56,68 43,32 97,20 92,98 

AAB3 9.455.383.232 62.618.432 58,05 41,95 96,66 92,33 

GAP1 9.373.699.782 62.077.482 52,70 47,30 96,04 90,69 
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GAP2 9.373.679.850 62.077.350 56,74 43,26 97,30 92,58 

GAP3 9.932.042.214 65.775.114 57,38 42,62 97,44 93,10 

GCB1 9.464.867.542 62.681.242 46,42 53,58 96,68 91,28 

GCB2 8.814.181.966 58.372.066 41,82 58,18 97,61 93,01 

GCB3 9.353.296.964 61.942.364 42,02 57,98 96,50 90,77 

CMB1 9.841.044.178 65.172.478 49,73 50,27 96,94 92,28 

CMB2 9.229.714.638 61.123.938 49,24 50,76 96,63 91,78 

CMB3 9.435.297.212 62.485.412 48,10 51,90 96,83 92,10 

CHP1 9.744.850.534 64.535.434 51,41 48,59 96,55 91,99 

CHP2 9.893.069.416 65.517.016 46,05 53,95 96,91 91,56 

CHP3 9.511.634.054 62.990.954 44,19 55,81 96,37 90,53 

GHP1 10.061.871.410 66.634.910 39,18 60,82 96,19 89,98 

GHP2 9.380.123.020 62.120.020 42,22 57,78 96,78 91,98 

GHP3 9.668.176.962 64.027.662 43,07 56,93 97,36 92,88 

GYH1 9.782.081.396 64.781.996 54,93 45,07 96,67 92,06 

GYH2 9.600.512.654 63.579.554 55,32 44,68 97,12 92,94 

GYH3 9.504.878.918 62.946.218 58,96 41,04 97,11 92,93 

API1 9.688.364.756 64.161.356 56,65 43,35 97,15 92,96 

API2 9.500.459.148 62.916.948 56,94 43,06 96,91 92,63 

API3 8.864.215.212 58.703.412 47,99 52,01 96,78 92,14 

CPI1 8.125.034.576 53.808.176 46,79 53,21 97,04 92,37 

CPI2 9.670.065.066 64.040.166 43,55 56,45 95,98 89,69 

CPI3 9.380.493.876 62.122.476 51,67 48,33 96,66 91,85 

ATP1 9.473.630.978 62.739.278 42,40 57,60 96,73 91,25 

ATP2 8.567.436.792 56.737.992 40,32 59,68 97,01 92,29 

ATP3 9.316.538.732 61.698.932 39,83 60,17 96,76 91,17 

AHB1 9.940.572.204 65.831.604 42,95 57,05 96,17 89,98 

AHB2 9.465.066.560 62.682.560 43,81 56,19 96,74 91,30 

AHB3 9.647.700.758 63.892.058 45,48 54,52 97,17 92,63 

GDI1 9.907.497.466 65.612.566 56,83 43,17 96,98 91,94 

GDI2 9.862.233.102 65.312.802 52,80 47,20 96,88 91,81 

GDI3 9.998.601.504 66.215.904 55,52 44,48 96,47 91,09 

Promedio 9.512.135.704 62.994.276 50 50 97 92 

GC (%): Contenido GC, AT (%): Contenido AT, Q20(%): Proporción de bases que tienen un puntaje de calidad 

de phred superior a 20, Q30(%): Proporción de bases que tienen un puntaje de calidad de phred superior a 

30. 

En la Tabla 3, se muestra el largo total del ensamble para cada 

metagenoma, valor que luego es utilizado para la normalización de la 

cuantificación de genes. 
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Tabla 3. Largo total del ensamble de los metagenomas. 

Muestra Largo ensamble (pb) 

AAB1 333.612.115 

AAB2 474.353.808 

AAB3 367.812.495 

AHB1 338.592.847 

AHB2 297.236.832 

AHB3 463.666.805 

AKI1 625.860.252 

AKI2 622.296.351 

AKI3 612.493.270 

APC1 557.562.497 

APC2 621.924.683 

APC3 437.930.378 

API1 491.406.332 

API2 413.398.447 

API3 496.918.413 

ATP1 325.075.221 

ATP2 439.626.228 

ATP3 273.951.492 

CHP1 607.048.697 

CHP2 353.466.773 

CHP3 439.756.622 

CKI1 611.710.938 

CKI2 351.641.180 

CKI3 632.968.110 

CMB1 602.620.563 

CMB2 533.916.433 

CMB3 605.111.510 

CPI1 527.864.301 

CPI2 481.436.820 

CPI3 581.526.382 

GAP1 622.620.175 

GAP2 532.076.622 

GAP3 438.341.373 

GCB1 338.961.103 

GCB2 365.740.079 

GCB3 413.763.780 

GDI1 602.683.017 

GDI2 496.388.067 

GDI3 597.204.799 
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GHP1 438.648.769 

GHP2 552.942.425 

GHP3 582.739.304 

GKI1 737.275.718 

GKI2 736.741.445 

GKI3 681.127.298 

GOC1 678.276.919 

GOC2 479.100.766 

GOC3 622.437.536 

GYB1 424.543.150 

GYB2 502.580.446 

GYB3 445.013.045 

GYH1 477.451.545 

GYH2 599.311.083 

GYH3 572.920.113 

 

5.2 Creación de base de datos  

La base de datos creada para la búsqueda de genes incluye un total de 

48 secuencias que representan PET hidrolasas, alcano hidroxilasas, 

poliuretanasas, estireno monooxigenasas y estireno óxido isomerasas 

(Tabla 4). Para las PET hidrolasas, se seleccionaron 16 secuencias, siendo 

un gran porcentaje de ellas relacionadas al filo Actinobacteria; además, 

se encontraron secuencias relacionadas a los filos Proteobacteria y 

Bacteroidetes, y dos secuencias que aún no se han asignado a un filo 

específico. Para las poliuretanasas, se seleccionaron siete secuencias 

codificantes de enzimas conocidas para la degradación del PUR, todas 

relacionadas con bacterias del filo Proteobacteria. Con respecto a la 

degradación del PE, se escogieron nueve secuencias correspondientes a 

alcano hidroxilasas relacionadas con los filos Actinobacteria y 

Proteobacteria. Y, por último, para el PS, se incluyeron nueve secuencias 

conocidas relacionadas con las estireno monooxigenasas, relacionadas 

con Actinobacteria y Proteobacteria; y siete secuencias conocidas 
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relacionadas con las estireno óxido isomerasas, asociadas a los filos 

Actinobacteria y Proteobacteria.  

 

Tabla 4. Base de datos de enzimas conocidas y parcialmente caracterizadas asociadas 

con la degradación de plásticos. 

Enzima ID Organismo Gen Fuente 

PET 
Hidrolasas 

D4Q9N1 Thermobifida alba est1 Hu et al., 
2010 

E9LVH9 Thermobifida 
cellulosilytica 

cut2 Herrero 
Acero et al., 

2013 

F7IX06 Thermobifida alba est2 Hu et al., 

2010 

G8GER6 Thermobifida fusca cut_1 Hegde et 

al., 2013 

E9LVH8 Thermobifida 

cellulosilytica 

cut1 Herrero 

Acero et al., 

2013 

Q47RJ6 Thermobifida fusca TfH Silva et al., 

2011 

Q6A0I4 Thermobifida fusca cut2 Chen et al., 

2008 

Q47RJ7 Thermobifida fusca N.D. Then et al., 

2015 

W0TJ64 Saccharomonospora 

viridis 

cut190 Kawai et al., 

2014 

WP039353427 Kaistella jeonii PET30 Zhang et 

al., 2022 

WP111881932 Aequorivita sp. PET27 Zhang et 

al., 2022 

A0A0K8P6T7 Ideonella sakaiensis ISF6_48

31 

Yoshida et 

al. 2016 

R4YKL9 Oleispira antarctica 

RB-8 

lipA Danso et 

al., 2018 

A0A0G3BI90 Polyangium 

brachysporum 

N.D. Danso et 

al., 2018 

G9BY57 No identificado N.D. Sulaiman et 
al., 2012 

C3RYL0 No identificado lipIAF5-
2 

Danso et 
al., 2018 

Poliuretanasas Q9X3C0 Pseudomonas 
chlororaphis 

pueA Stern et al., 
2000 

Q9R9H2 Pseudomonas 
chlororaphis 

pueB Howard et 
al., 2001 

A1Z374 Pseudomonas 
chlororaphis 

pueA Howard et 
al., 2007 
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Q9LAB9 Pseudomonas 

fluorescens 

pulA Vega et al., 

1999 

Q4KBS6 Pseudomonas 

protegens Pf-5 

pueA Hung et al., 

2016 

Q4KBS3 Pseudomonas 

protegens Pf-5 

pueB Hung et al., 

2016 

Q9WX47 Comamonas 

acidovorans TB-35 

pudA Nomura et 

al., 1998 

Alcano 

hidroxilasas 

A0A3G2VUJ0 Paenibacillus sp. alkB Bardaji et 

al., 2019 

A0A1L4AAB5 Pseudomonas 

aeruginosa E7 

RubB Jeon & Kim 

2015 

I7AVB4 Pseudomonas 

aeruginosa 

alkB1 Heera et 

al., 2012 

Q9I0R2 Pseudomonas 

aeruginosa PAO1 

alkB1 Marin et al., 

2003 

C0ZWY5 Rhodococcus 

erythropolis 

alkB Takarada et 

al., 2005 

P12691 Pseudomonas 

oleovorans 

alkB Kok et al., 

1989 

Q0VKZ3 Alcanivorax 

borkumensis 

alkB1 Zadjelovic 

et al., 2020 

WP_240687430.1 Alcanivorax sp. 24 alkB Zadjelovic 

et al., 2022 

Q6H941 Pseudomonas 

aeruginosa PAO1 

alkB2 Marín et al., 

2003 

Estireno mono-

oxigenasas 

O06834 Pseudomonas 

fluorescens 

styA Beltrametti 

et al., 1997 

O50214 Pseudomonas sp. styA Panke et 

al., 1998 

A0A076JVU4 Rhodococcus opacus styA Oelschlägel 

et al., 2014 

G3XEX5 Rhodococcus sp. 

ST-5 

styA Toda & Itoh 

2012 

G3XEX2 Rhodococcus sp. 

ST-10 

styA Toda & Itoh 

2012 

A0A0A7PAQ5 Sphingopyxis 

fribergensis 

styA Oelschlägel 

et al., 2015 

C7ACG1 Rhodococcus opacus styA2B Tischler et 

al., 2009 

AZN65426 Acinetobacter 

johnsonii 

alkB Kim et 

al.,2021 

Q0H7E8 Pseudomonas 

putida 

styA Park et al., 

2006 

Estireno óxido 

isomerasas 

O06836 Pseudomonas 

fluorescens 

styC Beltrametti 

et al., 1997 

A0A076JZC7 Rhodococcus opacus styC2 Oelschlägel 
et al., 2014 

A0A076JZD2 Rhodococcus sp. 
5.3_2_1 

styC Oelschlägel 
et al., 2014 

A0A076K0M9 Sphingopyxis 
fribergensis 

styC Oelschlägel 
et al., 2015 
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A0A076JZU4 Rhodococcus opacus styC Oelschlägel 

et al., 2014 

BAL04134.1 Rhodococcus sp. 

ST-5 

styC Toda & Itoh 

2012 

Q0H7E6 Pseudomonas 

putida 

styC Park et al., 

2006 

N.D.: no determinado. 

5.3 Generación de secuencias homólogas 

Para la base de datos relacionada a las PET hidrolasas se obtuvieron 8.000 

secuencias homólogas; para los modelos de poliuretanasas se obtuvieron 

4.406 secuencias; para las alcano hidroxilasas que degradan PE 4.503 

secuencias; y para las enzimas que degradan el PS son 4.500 secuencias 

para las estireno monooxigenasas (SMO) y 1.128 secuencias para las 

estireno óxido isomerasas (SOI). Posterior a estos resultados, se aplicó el 

filtro a las secuencias otorgadas por blastp para obtener secuencias con 

identidad de secuencia aminoacídica mayor al 60%. Posterior a este filtro, 

las secuencias para PET hidrolasas fueron 4.070, para las poliuretanasas 

1.835, para las alcano hidroxilasas 2.118, para las SMO son 590 y para 

las SOI 70 secuencias. Luego, a estas secuencias se les aplicó la 

herramienta CD-HIT, obteniendo para las PET hidrolasas 658 clusters, 

para las poliuretanasas 259 clusters, para AlkB 536 clusters, para SMO 

179 clusters y para SOI 45 clusters (Tabla 5). 

Tabla 5. Número de secuencias para cada enzima. 

Enzima B.D. BLAST+ B.60% CD-HIT 

PET hidrolasas 16 8.000 4.070 658 

Poliuretanasas 7 4.406 1.835 259 

AlkB 9 4.503 2.118 536 

SMO 9 4.500 590 179 

SOI 7 1.128 70 45 

B.D.: Base de datos de creación propia, B.60%: BLAST+ con porcentaje de identidad mayor a 60% de 

identidad en secuencias aminoacídicas. AlkB: alcano hidroxilasas, SMO: estireno monooxigenasas, SOI: 

estireno óxido isomerasas. 
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5.4 Distancia de los asentamientos humanos a los sitios de 

muestreo  

Las coordenadas obtenidas desde la CONMAP asociadas a asentamientos 

humanos relacionados con los sitios de muestreo se utilizaron para el 

cálculo de las distancias. Se calculó la distancia de los sitios de muestreo 

hacia cada una los asentamientos humanos y luego a cada muestra se le 

asignó el asentamiento con la menor distancia. Los sitios de muestreo se 

clasificaron como cercanos a un asentamiento humano si la distancia es 

menor a 5.000 metros y como lejanos si la distancia es sobre los 5.000 

metros. De esta manera, los 18 sitios se separan en 9 cercanos y 9 lejanos 

(Tabla 6, Figura 6). 

Tabla 6. Distancia del asentamiento humano más cercano a los sitios de muestreo. 

Muestra Especie Sitio Distancia (m) Cercanía 

GOC P. papua Base O’Higgins 7,5 Cercano 

GYB P. papua Base Yelcho 191 Cercano 

GAP P. papua Península Ardley 427 Cercano 

AAB P. adeliae Base Arctowski 693 Cercano 

AKI P. adeliae Isla Kopaitic colina S 818 Cercano 

GKI P. papua Isla Kopaitic colina N 934 Cercano 

CKI P. antarcticus Isla Kopaitic costa NE 1.034 Cercano 

GCB P. papua Base Copacabana 2.169 Cercano 

AHB P. adeliae Bahía Esperanza 3.095 Cercano 

CMB P. antarcticus Miers Bluff 6.593 Lejano 

GYH P. papua Puerto Yankee 8.066 Lejano 

CHP P. antarcticus Punta Hanna 11.493 Lejano 

GHP P. papua Punta Hanna 11.556 Lejano 

ATP P. adeliae Punta Turret 23.817 Lejano 

CPI P. antarcticus Isla Pingüino costa S 23.980 Lejano 

API P. adeliae Isla Pingüino costa S 24.000 Lejano 

APC P. adeliae Isla Paulet 25.088 Lejano 

GDI P. papua Isla D’Hainaut 29.257 Lejano 
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Figura 6. Mapa de los distintos sitios de muestreo alrededor de la Península Antártica y 

las islas circundantes. Se señalan los sitios que se encuentran cercanos a algún 

asentamiento humano (amarillo), como también los que se encuentran alejados de algún 

asentamiento humano (blanco). Las distintas especies de pingüino Pygoscelis están 

representadas por distintas figuras. 

 

5.5 Cuantificación de genes 

Se cuantificaron los genes relacionados con la degradación de plásticos 

en los 18 metagenomas correspondientes a suelos impactados por P. 

adeliae (triplicados obtenidos desde los seis sitios AAB, AHB, AKI, APC, 

API y ATP), de los 12 metagenomas de suelos impactados por P. 

antarcticus (triplicados obtenidos desde los cuatro sitios CHP, CKI, CMB y 

CPI) y los 24 metagenomas de los suelos impactados por P. papua 

(triplicados obtenidos desde los ocho sitios GAP, GCB, GDI, GHP, GKI, 
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GOC, GYB y GYH). El número de hits por muestra fue normalizado y 

calculado como hits por Mb (hits por millón de bases). 

Los genes relacionados con las PET hidrolasas, considerando todos los 

sitios, variaron desde 97 hasta 976 hits, dependiendo del suelo estudiado; 

cuando estos resultados son normalizados se presenta una variación de 

0,29 hits/Mb hasta 1,4 hits/Mb. Los sitios con una mayor frecuencia 

promedio de hits por millón de bases corresponden a los sitios GKI, API y 

CMB. De estos, solo GKI pertenece a un sitio que está cercano a un 

asentamiento humano, a diferencia de API y CMB, que son sitios que son 

alejados a algún asentamiento humano (Figura 7A). 

El análisis correspondiente a las poliuretanasas presenta una variación 

desde los 12 hasta 283 hits, mientras que con su respectiva normalización 

los valores van desde 0,04 hits/Mb hasta 0,5 hits/Mb. Los sitios con un 

mayor promedio de hits/Mb corresponden a los sitios de GYH, GKI y AKI. 

Donde GYH, corresponde a un sitio que se considerada alejado de 

asentamientos humanos, mientras que GKI y AKI son considerados sitios 

cercanos a asentamientos humanos (Figura 7B). Al igual que para los 

resultados de las PET hidrolasas, se observan distintas frecuencias para 

cada sitio. 

Los análisis para las alcano hidroxilasas muestran que los hits van desde 

los 202 hasta los 510, mientras que los datos normalizados varían desde 

0,5 hits/Mb hasta 1,0 hits/Mb, donde los sitios que presentan un mayor 

promedio de hits/Mb corresponden a los sitios APC, AHB y GAP. Solo APC 

corresponde a un sitio alejado de asentamientos humanos, mientras que 

AHB y GAP, son considerados sitios que están cercanos a asentamientos 

humanos (Figura 7C). A diferencia de los otros resultados, la 

normalización de los hits muestra valores similares entre los diferentes 

sitios.  
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Los resultados para las estireno monooxigenasas indican la presencia 

mínima de 16 hits, hasta un máximo de 275 hits para todos los sitios. Con 

la normalización de los resultados, se determinó un promedio mínimo de 

0,05 hits/Mb y un máximo de 0,4 hits/Mb. Los sitios que presentan un 

mayor promedio de hits/Mb corresponden a los sitios GKI, CMB y AKI 

(Figura 7D), donde GKI y AKI corresponden a sitios cercanos a 

asentamientos humanos, mientras que CMB es considerado un sitio que 

está alejado de asentamientos humanos. 

Con respecto a los análisis correspondientes a las enzimas estireno óxido 

isomerasas, en ningún sitio se encontraron hits para generar la respectiva 

normalización, por lo tanto, en los resultados siguientes solo se van a 

analizar los resultados para las cuatro enzimas descritas en la Figura 7 en 

este tipo de suelos.  

En la Figura A1 en anexos, se observan estos mismos gráficos de barra, 

pero coloreados para las distintas especies de pingüinos (P. adeliae, P. 

antarcticus, P. papua), no observándose ninguna tendencia de que alguna 

muestra impactada por las especies tenga mayor promedio de hits/Mb. 
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Figura 7. Gráfico de abundancias promedio de hits por millón de bases para cada sitio 

impactado por pingüinos Pygoscelis. En rojo se muestran los sitios cercanos a 

asentamientos humanos y en azul los lejanos a asentamientos humanos. Las barras de 
error indican la desviación estándar entre los triplicados de los sitios, los que se 

representan con un punto negro. (A) Promedio de abundancias para las PET hidrolasas. 

(B) Promedio de abundancias para las Poliuretanasas. (C) Promedio de abundancias para 

las alcano hidroxilasas (AlkB). (D) Promedio de abundancias para las estireno 

monooxigenasas. 

 

Los datos de abundancia también se muestran en un mapa de calor 

(Figura 8), en el cual los hits por millón de bases (hits/Mb) fueron 

normalizados considerando la desviación específica de la cuantificación de 

cada enzima para cada muestra de suelo. Además, para cada muestra se 

indica la especie de pingüino y su correspondiente cercanía a algún 

asentamiento humano. Los resultados revelan una mayor abundancia de 
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hits/Mb para las PET hidrolasas. Esta tendencia se evidencia en varios 

sitios, donde también abundan las Poliuretanasas y las estireno 

monooxigenasas. En contraste, la presencia de las alcano hidroxilasas 

varía en distintos sitios, con una tendencia opuesta a las otras enzimas. 

Es relevante señalar que, para las diferentes especies de Pygoscelis, se 

observa una variación en la abundancia de hits/Mb; por ejemplo, algunos 

suelos impactados por una especie de pingüinos no presentan genes 

relacionados con la degradación, mientras que otro sitio impactado por la 

misma especie sí exhibe genes asociados a alguna degradación. Por otro 

lado, el mapa de calor muestra que la clasificación por distancia al 

asentamiento humano más cercano también varía y no presenta una 

tendencia clara; por ejemplo, hay sitios cercanos que presentan una alta 

abundancia para tres enzimas, pero no presentan una alta abundancia 

para otra enzima. Además, hay sitios que se consideran alejados de 

asentamientos humanos que presentan una mayor abundancia de 

enzimas que algunos sitios que se consideran cercanos. 
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Figura 8. Mapa de calor representando la abundancia de los genes que codifican las 

enzimas relacionadas con la degradación de plástico en cada sitio. La lejanía o cercanía 

de los sitios a asentamientos humanos y la especie de Pygoscelis que impacta cada 

muestra están representados con un color de acuerdo con lo que se muestra en la 

leyenda de la derecha. AlkB: alcano hidroxilasas, SMO: estireno monooxigenasas. 

 

 



37 
 

5.6 Variabilidad de la abundancia de genes entre especies, sitios 

y cercanía a asentamientos humanos. 

Para analizar si la abundancia de los genes representados en hits/Mb 

difieren entre especies o por la cercanía a asentamientos humanos, se 

realizó un análisis de componentes principales (PCA). Para ellos, primero 

se evaluó la variabilidad entre las réplicas de un mismo sitio (Figura A2, 

en anexos), observándose que las réplicas de un mismo sitio tienden a 

agruparse, indicando que la abundancia de genes en hits/Mb varía en 

mayor medida según el sitio de recolección más que entre las réplicas. En 

el PCA de la Figura 9 se observa que las especies de pingüinos, 

representadas cada una con una figura geométrica diferente, se 

encuentran dispersas en el gráfico, al igual que los sitios cercanos o 

lejanos a un asentamiento humano, representados con diferentes colores. 

Para corroborar estos resultados se realizó un análisis mediante 

PERMANOVA, donde la abundancia de genes no es distinta 

significativamente entre las especies de pingüinos evaluadas ni tampoco 

cuando consideramos la lejanía o cercanía de los sitios a un asentamiento 

humano, pero sí es diferente entre los sitios de recolección de la muestra. 
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Figura 9. Análisis de componentes principales (PCA) de la abundancia de genes 
(hits/Mb) que codifican enzimas relacionadas con la degradación de microplásticos. Los 

círculos representan a la especie P. adeliae, los triángulos a P. antarcticus y los 

cuadrados a P. papua. El color rojo representa a los sitios cercanos a un asentamiento 

humano y el azul a los lejanos. El análisis estadístico se realizó mediante la prueba 

PERMANOVA para ver la significancia de las variables en la agrupación de las muestras. 

 

5.7 Correlación entre la abundancia de genes en suelos 

impactados por pingüinos y la distancia a asentamientos 

humanos. 

Para comparar la abundancia de genes asociados a la degradación de MP 

entre los metagenomas provenientes de suelos impactados por pingüinos 

Pygoscelis que se encuentran cercanos y alejados de asentamientos 

humanos, primero se aplicó la prueba de Shapiro Wilk para evaluar la 

normalidad del conjunto de datos. Para ello, la abundancia de cada enzima 

fue analizada en los 18 sitios, arrojando todas ellas valores de p > 0,05, 

por lo que podemos asumir que los datos siguen una distribución normal. 

Posterior a estos resultados, se aplicó la Prueba de Welch, indicándose el 
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valor de p de esta prueba en los diagramas de cajas de la Figura 10. Como 

se puede observar, no hay diferencias significativas en la abundancia de 

los genes al comparar los sitios clasificados de acuerdo con la distancia al 

asentamiento humano más cercano (p > 0,05).  

También se analizó el coeficiente de correlación de Spearman (ρ), el cual 

relaciona la abundancia de cada gen presente en los sitios y la distancia 

a los asentamientos humanos. Para el análisis de este coeficiente se 

utilizaron dos conjuntos de datos, el primero corresponde a un conjunto 

de datos que incluye las abundancias de cada sitio en triplicado y un 

segundo conjunto de datos que contienen los promedios de las 

abundancias en las réplicas de cada sitio (Tabla 7). 
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Figura 10. Gráficos de cajas que representan el promedio de abundancia (hits/Mb) para 

cada grupo de enzimas en los sitios cercanos (rojo) y lejanos (azul) de asentamientos 

humanos. Las barras de error indican la desviación estándar entre las muestras, las que 

se representan con un punto negro. (A) PET hidrolasas. (B) Poliuretanasas. (C) Alcano 
hidroxilasas. (D) Estireno monooxigenasas. El análisis estadístico para cada abundancia 

genética asociada a un sitio se llevó a cabo mediante la prueba de Welch. Las diferencias 

significativas son consideradas con un p < 0,05. 

 

Tabla 7. Coeficientes de Spearman correspondientes a la relación de la abundancia de 

cada enzima analizada en las réplicas de todos los sitios en triplicado (n=54) y el 

promedio de las réplicas de cada sitio (n=18), en relación con la distancia al 

asentamiento humano más cercano. 

Enzima ρ (n=54) ρ (n=18) 

PET Hidrolasa -0,1229 -0,1269 

Poliuretanasas -0,1382 -0,1909 

AlkB -0,0640 -0,1765 

SMO -0,2438 -0,3230 

 

Los coeficientes calculados para los datos de las abundancias de los sitios 

en triplicado (n=54), para todas las enzimas, son negativos, siendo 

consideradas correlaciones negativas débiles. El menor valor de ρ 

corresponde a las estireno monooxigenasas (ρ = -0,2438) y las que 

presentaron un valor ρ con tendencia nula son las alcano hidroxilasas (ρ 

= -0,0640) (Tabla 7 y Figura A3, en anexos). 

Cuando se analizan los gráficos de dispersión para los promedios de 

abundancia de los triplicados para cada sitio (n=18), mejora el coeficiente 

de Spearman para todas las enzimas, siendo la enzima Estireno 

monooxigenasa la que tiene una correlación negativa moderada (ρ=-

0,3230), a diferencia de las otras enzimas que todavía presentan una 

correlación negativa débil (Figura 11).  

También se evidencian los sitios para cada punto, pudiendo determinar 

qué sitios son los que afectan a la correlación. Por ejemplo, para las PET 
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hidrolasas que presentan un ρ= -0,1269, los sitios cercanos GCB Y AHB 

afectan esta correlación presentando una baja abundancia de genes, 

mientras que el sitio lejano API afecta a esta correlación presentando una 

abundancia promedio mayor que el resto de los sitios lejanos. Para las 

Poliuretanasas que tienen un ρ= -0,1909, el sitio GCB afecta a esta 

correlación siendo un sitio con bajo promedio de abundancia a pesar de 

estar cercano a un asentamiento humano, mientras que, de los sitios 

lejanos, el sitio APC no contribuye a la correlación negativa. Analizando el 

gráfico de dispersión para las alcano hidroxilasas, cuyo ρ es de -0,1765, 

se observa que el sitio alejado APC y los sitios cercanos GOC y GKI afectan 

la correlación negativa. Por último, en el análisis de las estireno 

monooxigenasas que presenta una correlación negativa moderada, se 

aprecia que hay tres sitios cercanos que afectan a esta correlación, los 

cuales corresponden a AAB, GCB y AHB. 
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Figura 11. Gráficos de dispersión que representan el promedio de abundancia (hits/Mb) 

para cada grupo de enzimas respecto a la distancia de los sitios a asentamientos 

humanos. (A) PET hidrolasas. (B) Poliuretanasas. (C) Alcano hidroxilasas (AlkB). (D) 

Estireno monooxigenasas (SMO). Se representa el coeficiente de Spearman con la letra 

rho (ρ); si ρ>1 se considera una correlación positiva entre las variables, si ρ = 0 es una 

correlación nula y si ρ < 0 se considera una correlación negativa entre las variables.  
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6. DISCUSIÓN 

La producción de plásticos crece a nivel mundial, lo que ocasiona un 

aumento de contaminación por estos polímeros (Amaral-Zettler et al., 

2020). La degradación de plásticos puede generar microplásticos (MP), 

los cuales están distribuidos globalmente contaminando aguas, suelos y 

aire (Lamichhane et al., 2023). Sitios remotos como el continente 

antártico no están exentos de la contaminación por MP (Waller et al., 

2017; Aves et al., 2022) y su presencia ha afectado diferentes entornos, 

como también a la fauna antártica. Por ejemplo, se han encontrado 

residuos de MP en suelos impactados por pingüinos del género Pygoscelis 

(Bessa et al., 2019; Panasiuk et al., 2020; Kim et al., 2023; Fragão et al., 

2021). 

En este trabajo se determinó la abundancia de genes microbianos 

asociados a la biodegradación de MP en suelos antárticos impactados por 

pingüinos Pygoscelis, estudiando los metagenomas obtenidos desde las 

muestras de suelo a partir de la generación de una base de datos que 

incluye secuencias de genes que codificaban enzimas capaces de degradar 

los distintos plásticos que se han encontrado en el continente antártico. 

Asimismo, se comparó la abundancia de estos genes en sitios cercanos y 

alejados de asentamientos humanos. 

6.1 Cuantificación de genes relacionados con la degradación de 

microplásticos en metagenomas de suelos antárticos. 

Diversas investigaciones han utilizado la creación de base de datos de 

búsqueda manual para encontrar genes de interés que se asocien a la 

biodegradación de plásticos (Danso et al., 2018; Zrimec et al., 2021), 

incluido el continente antártico (Blázquez-Sánchez et al., 2022). Para el 

presente trabajo se seleccionaron cinco enzimas para la cuantificación de 

los genes que están asociados a la biodegradación de MP. La selección de 
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estas enzimas se realizó en base a la presencia de los plásticos en el 

continente antártico y también a los plásticos que se encontraban 

presentes en los suelos impactados por pingüinos Pygoscelis, donde los 

plásticos que tienen una mayor abundancia fueron PET, PUR, PS y PE 

(Lacerda et al., 2019; Fragão et al., 2021).  

El primer conjunto de enzimas se relaciona con las PET hidrolasas. Para 

este tipo de degradación se decidió agrupar el conjunto de enzimas en un 

solo grupo debido a la variedad de hidrolasas que pueden degradar PET. 

No se consideró en este grupo de enzimas la MHETasa, ya que 

particularmente esta enzima participa en la hidrólisis del ácido mono(2-

hidroxietil) tereftálico (MHET) intermedio del PET (Yoshida et al., 2016). 

Además, en la búsqueda de secuencias para crear la base de datos, solo 

existía una secuencia disponible. Para las enzimas que degradan PUR, se 

reúne un grupo de enzimas esterasas que degradan PUR, denominadas 

poliuretanasas. Contrario a esto, las alcano hidroxilasas son todas 

representadas por el mismo gen (alkB), y ocurre lo mismo con las enzimas 

para la degradación del PS, las estireno monooxigenasas y las estireno 

óxido isomerasas que están representadas por un único gen cada una 

(styA y styC, respectivamente). 

La ampliación de la base de datos se llevó a cabo utilizando el programa 

BLAST+, utilizando específicamente la función blastp cuyo query 

corresponde a la base de datos de creación propia analizada contra la 

base de datos de UniProt TrEMBL, la cual es una base de datos que 

contiene una alta cantidad de secuencias no revisadas manualmente 

(Uniprot Consortium, 2023). Si bien la elección de una base de datos que 

contenga secuencias no revisadas manualmente puede inducir a errores 

(Junker et al., 2000), la cantidad de secuencias extras favorece a este 

trabajo, ya que de todas formas luego de utilizar BLAST+, hay ciertos 

criterios de filtrado. Por ejemplo, se filtra por un 60% de identidad de las 
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secuencias como mínimo, con incrementos de 5% para generar archivos 

específicos para cada porcentaje de referencia y así asegurar la precisión 

del método (Zrimec et al., 2021). Luego se seleccionan los clusters 

representativas por CD-HIT al 95% (Li & Godzik, 2006; Fu et al., 2012) y 

se realiza un alineamiento múltiple de los clusters por Clustal Omega 

(Sievers & Higgins, 2014), para finalmente generar los modelos ocultos 

de markov (HMM), por medio del programa HMMER v3.3 (Eddy, 2020).  

Para realizar la cuantificación de los genes obtenidos a través de los HMM, 

estos fueron utilizados contra los metagenomas en estudio (n=54) a 

través del programa HMMER, donde los criterios de filtrado fueron en base 

al manual del programa (Eddy,2020). Luego, para cada sitio se obtuvieron 

hits o eventos significativos, los cuales permiten identificar la probabilidad 

de que se encuentren el gen en los metagenomas. Los hits posteriormente 

se normalizaron siguiendo la metodología empleada en Danso et al. 

(2018), para lo cual se utiliza el largo total de los ensambles y se expresa 

en millón de bases para una mejor visualización de los resultados.  

En esta tesis encontramos que las PET hidrolasas son las enzimas que 

presentan una mayor abundancia de genes si las comparamos a las otras. 

Este fenómeno se respalda por la cantidad de secuencias utilizadas en 

este trabajo y porque las PET hidrolasas son una de las enzimas más 

estudiadas para entender el efecto de biodegradación de MP (Yoshida et 

al., 2016; Danso et al., 2018). Por lo tanto, se explica la alta cantidad de 

secuencias obtenidas ante la ampliación de la base de datos por BLAST. 

Además, en el continente antártico se han encontrado una cantidad 

considerable de MP de PET tanto en agua (Jones-Williams et al., 2020; 

Lacerda et al., 2019) como en suelo (Aves et al., 2022). 

En el análisis de las alcano hidroxilasas, se observó una abundancia 

similar entre los sitios estudiados. Esto indica que en todos los sitios existe 
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una alta probabilidad de encontrar este tipo de enzimas. La similitud en 

la abundancia podría deberse a la posible contaminación de los sitios por 

PE u otros tipos de hidrocarburos presentes en la Antártica (Préndez et 

al., 2011; Martins et al., 2021). Esto se explica porque, aunque 

inicialmente se seleccionaron manualmente enzimas con evidencia 

experimental que indicaba su capacidad para degradar PE, durante la 

búsqueda de secuencias homólogas mediante BLAST, se identificaron 

secuencias relacionadas con la degradación de otros tipos de 

hidrocarburos, ya que las alcano hidroxilasas, en general, tienen la 

capacidad de degradar diferentes alcanos (Van Beilen et al., 2007). 

Por último, la presencia de Estireno monooxigenasas y la ausencia de 

estireno óxido isomerasas en los suelos estudiados señala la diversidad 

de las comunidades microbianas presentes en los suelos impactados por 

pingüinos (Ramírez-Fernández et al., 2019). La vía de biodegradación del 

PS más estudiada considera una vía predominante que implica la 

oxidación del estireno a fenilacetil coenzima A, que luego se convierte en 

acetil-CoA mediante β-oxidación para el ciclo del TCA. Son dos las enzimas 

específicas para esta vía; en primer lugar, actúa la Estireno 

monooxigenasa, cuyo producto es el óxido de estireno, el cuál 

posteriormente se isomeriza mediante la SOI (Ho et al., 2018). El ciclo del 

éster en el óxido de estireno se puede abrir mediante varios métodos, 

incluida la luz ultravioleta y la oxidación química. Las investigaciones han 

demostrado que la oxidación fotoquímica del estireno, un precursor del 

óxido de estireno puede ocurrir bajo irradiación ultravioleta en presencia 

de ciertos compuestos como H2O2 o TiO2 (Manríquez et al., 2020). De 

manera similar, la oxidación del propio óxido de estireno se puede lograr 

mediante métodos químicos y fotoquímicos utilizando catalizadores bajo 

luz ultravioleta (Lachheb et al., 2017). Estos estudios demuestran que la 

luz ultravioleta puede facilitar la apertura del ciclo de los ésteres en el 
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óxido de estireno mediante procesos de oxidación fotoquímica. Aunque 

en este contexto no se encontraron referencias específicas a la apertura 

del ciclo de éster en el óxido de estireno, la luz ultravioleta y los métodos 

fotoquímicos pueden contribuir a la apertura del ciclo de éster en el óxido 

de estireno, ofreciendo vías alternativas a la isomerización enzimática, lo 

que podría explicar por qué no se encontró la isomerasa de óxido de 

estireno en las muestras estudiadas. Sin embargo, no se puede descartar 

que en las muestras estudiadas existan variantes de estas enzimas aún 

no reportadas. 

6.2 Variabilidad de la abundancia de genes entre especies, sitios 

y distancia a asentamientos humanos. 

Para estudiar las variables que se relacionan con la abundancia de los 

genes de interés en suelos impactados por pingüinos Pygoscelis, en 

primer lugar, se realizó un análisis para determinar la variabilidad de las 

réplicas de los sitios de recolección de muestras, encontrando que la 

mayor variabilidad está dada por los sitios más que por las réplicas. 

Posteriormente, mediante un análisis de componentes principales (PCA), 

se determinó la influencia de dos variables: (i) la especie de pingüino y 

(ii) la cercanía/lejanía del sitio de recolección al asentamiento humano 

más cercano. 

La dispersión de las muestras en el PCA no mostró relación con la especie 

de pingüinos que están impactando los suelos, lo que se confirmó por el 

análisis de PERMANOVA. Este fenómeno se puede explicar debido a que 

las tres especies de Pygoscelis se alimentan principalmente de krill 

antártico (Jafari et al., 2021; Tabassum et al., 2022), constituyendo casi 

la totalidad de su ingesta. De igual forma, se ha observado que también 

consumen peces, aunque en proporciones menores (Panasiuk et al., 

2020). Además, la composición microbiana del suelo impactado por estas 
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tres especies de pingüinos es similar entre sí (Ramírez-Fernández et al., 

2019). Por ende, esto sugiere una similitud en la composición de genes 

en términos de degradación de plásticos entre las diferentes especies de 

pingüinos. 

Por otra parte, si bien algunos estudios han encontrado que las 

comunidades bacterianas de los suelos impactados por pingüinos 

Pygoscelis difieren según el nivel de impacto humano en la zona de 

muestreo (Wang et al., 2015; Chong et al., 2010; Pan et al., 2013), en el 

presente estudio no se observó una relación significativa entre la 

cercanía/lejanía de asentamientos humanos y la abundancia de genes 

relacionados con la biodegradación de MP.  

Esto sugiere que la cercanía/lejanía de la presencia humana no es un 

factor determinante en la variabilidad de genes en términos de 

degradación de plásticos, ya que la adaptación microbiana a la 

contaminación plástica es un fenómeno más complejo, influenciado por 

factores ambientales y ecológicos relacionados con las características de 

cada sitio (Strycker et al., 2020; Gallagher et al., 2023; Ramírez-

Fernández et al., 2021). También se debe considerar que hay un factor 

migratorio de estas aves, ya que los sitios impactados por pingüinos 

pueden tener la influencia de pingüinos que no permanecen 

constantemente en ese sitio (Naveen & Humphries, 2019; Clucas et al., 

2015; Vianna et al., 2020). 

Para profundizar sobre la influencia de la distancia a asentamientos 

humanos sobre la abundancia de los genes de interés, primero se 

determinó la normalidad del conjunto de datos de abundancia de genes 

mediante la prueba Shapiro-Wilk. Los resultados indican que los datos 

siguen una distribución normal, lo que permite el uso de la prueba de 

Welch. Esta prueba se utilizó para comparar la abundancia de genes entre 
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suelos impactados por pingüinos Pygoscelis en sitios que son cercanos o 

lejanos a asentamientos humanos. Los diagramas de caja no revelan una 

relación clara entre la abundancia de genes y la cercanía o lejanía de los 

sitios, siendo los valores p mayores a 0,05, lo que indica que no hay 

diferencias significativas entre las medias de los dos grupos. 

Posteriormente, se analizó el coeficiente de correlación de Spearman para 

determinar la relación entre la abundancia de los genes de interés y la 

distancia a los asentamientos humanos, pudiendo determinar, además, 

qué sitios se desvían de lo esperado (i.e., que los sitios cercanos a 

asentamientos humanos presenten una alta abundancia de genes y que 

los sitios alejados de asentamientos humanos presenten una baja 

abundancia de los genes de interés). Los coeficientes sugieren una 

correlación negativa moderada para los genes que codifican las enzimas 

estireno monooxigenasas y una correlación negativa débil para los genes 

que codifican las demás enzimas. 

Hay distintos sitios que presentan un comportamiento diferente al 

esperado cuando se observan los gráficos de dispersión. Por ejemplo, dos 

sitios cercanos a asentamientos humanos presentan valores bajos de 

abundancia de los genes que codifican para las PET hidrolasa, 

Poliuretanasas y las estireno monooxigenasas. El primero es el sitio GCB, 

cercano a la Base Copacabana e impactado por P. papua. Es relevante 

señalar que, a pesar de la proximidad de GCB a la Base Copacabana, esta 

última no se considera oficialmente un asentamiento humano según la 

lista de la COMNAP. La exclusión de la Base Copacabana como 

asentamiento humano se fundamenta en la información proporcionada 

por la Secretaría del Sistema del Tratado Antártico (ATS), que indica su 

uso exclusivo como base de investigación de aves marinas. En 

consecuencia, la lista de asentamientos humanos seleccionados desde la 

COMNAP considera la Base Arctowski como el asentamiento humano 
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cercano relevante para el sitio GCB, cuya distancia es de 2.150 metros 

aproximadamente. 

A pesar de esta exclusión, GCB se clasifica como un sitio cercano a un 

asentamiento humano. Y que, a pesar de su proximidad a una base, GCB 

presenta un bajo impacto antropogénico en la zona por las condiciones 

mencionadas anteriormente, siendo así esta observación fundamental 

para comprender la baja abundancia genética de enzimas responsables 

de la degradación de ciertos plásticos en este sitio en particular. 

El otro sitio es AHB, ubicado en Bahía Esperanza y cuyo suelo es 

impactado por P. adeliae. Este sitio también presenta una baja 

cuantificación para las enzimas PET hidrolasas, Poliuretanasas y estireno 

monooxigenasas. Este sitio se encuentra aproximadamente a 3.000 

metros del asentamiento humano Base Antártica Esperanza de Argentina, 

la cual cuenta con una infraestructura importante que sirve de 

alojamiento para la dotación de verano o invierno y a la cual llega una 

importante cantidad de barcos (Haene & Reggio, 2003). Por lo tanto, el 

efecto antropogénico en esta base es bastante elevado y se podría esperar 

que esté altamente contaminado. No se encontró información que indicara 

específicamente el tratamiento de residuos en esta base, el cual podría 

ser altamente eficiente en evitar la contaminación de los suelos. 

Adicionalmente, se han identificado dos ubicaciones cercanas a un 

asentamiento humano donde se ha observado una escasa presencia de 

genes que codifican para las alcano hidroxilasas, específicamente GKI y 

GOC. A pesar de ello, es importante señalar que el promedio de hits/Mb 

para las alcano hidroxilasas no es despreciable si lo comparamos a otras 

enzimas analizadas en este trabajo, siendo de 0,65 para GKI y 0,69 para 

GOC. Estas cifras sugieren que existe una probabilidad de encontrar 

enzimas que codifiquen para las alcano hidroxilasas en estas áreas, pese 
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a que los valores son inferiores para esta enzima. Ambos sitios están 

cercanos a la Base O’Higgins, administrada por el Ejército de Chile; GKI 

corresponde a la Isla Kopaitic y GOC es el sitio que está más cercano a 

un asentamiento humano (7 m). Se han llevado a cabo diversos estudios 

relacionados con diferentes contaminantes, donde se ha identificado la 

presencia de hidrocarburos en la Base Antártica O'Higgins. La operación 

de carga y descarga de combustibles es la que permite dar la energía 

necesaria durante el funcionamiento de las bases (Rojas, 2009), dando 

cuenta de la presencia de hidrocarburos cercano a esta base. También se 

ha estudiado la presencia de contaminantes orgánicos persistentes 

(Rudolph et al., 2016) y de metales pesados (Espejo et al., 2014) en 

suelos impactados por Pygoscelis cercanos a esta base. 

A la inversa, hay dos sitios alejados de asentamientos humanos que 

presentan altos niveles de los genes de interés. El primero es el sitio API, 

situado en la Isla Pingüino e impactado por la especie P. adeliae, el cual 

presenta altos niveles de abundancia de genes que codifican para las 

enzimas estireno monooxigenasas y PET hidrolasas. El segundo es el sitio 

APC, ubicado en la Isla Paulet e impactado por la especie P. adeliae, el 

cual presenta alta abundancia de las enzimas alcano hidroxilasas y las 

Poliuretanasas. Si bien ambos sitios están alejados de asentamientos 

humanos, presentan una alta presión antropogénica ligada al turismo que 

se desarrolla en ambas islas (Pfeiffer & Peter, 2004; Bender et al., 2016; 

Yevchun et al., 2021; OCEANWIDE, 2024). Según datos de la Secretaría 

del ATS, en ambos sitios se realizan desembarques de hasta 100 turistas 

cada vez, por lo que esta actividad podría explicar la alta abundancia de 

genes relacionados con la degradación de MP. 
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6.3 Proyecciones del enfoque bioinformático para el análisis de 

metagenomas. 

Como se evidencia en este trabajo, el análisis de información 

metagenómica implica la aplicación de diversas herramientas para 

comprender los contextos microbiológicos presentes en los 

metagenomas. Además, se requieren distintas metodologías del ámbito 

bioinformático para abordar su estudio de manera adecuada (Simon & 

Daniel, 2011). Mediante análisis basados en la homología de secuencias 

y el uso de Modelos Ocultos de Markov, es posible desarrollar modelos de 

predicción de genes que permiten generar información para, en un futuro, 

hacer frente a los efectos de la contaminación en un entorno extremo 

como la Antártica, y así nos puede interesar determinar la existencia de 

vías metabólicas que asimilen los MP para biodegradar y entender a las 

comunidades de microorganismos antárticos, pudiendo dar cuenta de una 

adaptación evolutiva de estos microorganismos para biodegradar los MP. 

Además, estos resultados nos ayudan para el futuro desarrollo de 

estrategias relacionadas con la biorremediación en este continente. 

Pudiendo así sentar bases para el desarrollo de modelos predictivos más 

eficientes y comprender los ecosistemas afectados por la contaminación. 

Otra idea para desarrollar gracias a este trabajo es que se pueden cultivar 

los microorganismos, previo a un análisis para identificar cuáles son los 

probables microorganismos que degraden MP en estas muestras, para 

evaluar posibles efectos de biodegradación in vitro. También se pueden 

utilizar estos mismos sitios para evaluar la cantidad de microplásticos que 

está presente en cada sitio impactado por pingüinos, de tal forma de ver 

más directamente si hay una correlación de cantidad de microplásticos 

con la abundancia de genes para cada sitio. 
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Junto a todo estos hechos, se podrían explorar no solo genes que 

codifiquen enzimas capaces de degradar microplásticos, sino también con 

otros tipos de contaminantes presentes en la Antártica u otros ambientes 

de interés.  
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7. CONCLUSIONES 

Los resultados de este trabajo muestran que es posible encontrar genes 

que codifiquen para enzimas potencialmente relacionadas con la 

degradación de microplásticos en los suelos impactados por pingüinos 

Pygoscelis, encontrándose una mayor cantidad de genes que codifican 

enzimas capaces de degradar el PET en comparación con genes que 

codifican enzimas para descomponer otros tipos de plástico. Esto sugiere 

que el PET es más abundante en las muestras de suelo o que es más 

susceptible a la degradación microbiana en comparación con los otros 

plásticos. 

La abundancia de estos genes no se relacionó con la especie de pingüino 

impactando el suelo ni con el hecho de que el sitio se considerara cercano 

o lejano a un asentamiento humano. Sin embargo, al correlacionar la 

abundancia de los genes asociados a la degradación de microplásticos con 

la distancia de los sitios a los asentamientos humanos, se presenta una 

leve correlación negativa entre estas variables, lo que permite concluir 

que mientras más alejado esté el sitio de muestreo de un asentamiento 

humano, menor será la abundancia de genes que codifican para enzimas 

relacionados a la degradación de microplásticos. Dado que las 

correlaciones no son fuertes, es probable que existan otras variables que 

pueden influir, como la migración de los pingüinos o el turismo, las cuales 

no se consideraron en este estudio. 
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9. ANEXOS 

Figura A1. Gráfico de abundancias promedio de hits por millón de bases para cada sitio 

impactado por pingüinos Pygoscelis. En azul P. adeliae, en verde P. antarcticus y en café 

P. papua. Las barras de error indican la desviación estándar entre los triplicados de los 

sitios, los que se representan con un punto negro. (A) Promedio de abundancias para 

las PET hidrolasas. (B) Promedio de abundancias para las Poliuretanasas. (C) Promedio 

de abundancias para las alcano hidroxilasas. (D) Promedio de abundancias para las 

estireno monooxigenasas.  
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Figura A2. Análisis de componentes principales (PCA) de la abundancia de genes 

(hits/Mb) que codifican enzimas relacionadas con la degradación de microplásticos. Los 

colores representan las réplicas de cada uno de los sitios de recolección. El análisis 

estadístico se realizó mediante la prueba PERMANOVA para ver la significancia de las 

variables en la agrupación de las muestras. 
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Figura A3. Gráficos de dispersión que representan el promedio de abundancia (hits/Mb) 

para cada grupo de enzimas respecto a la distancia de cada una de las réplicas de los 

sitios (n=54) a asentamientos humanos. (A) PET hidrolasas. (B) Poliuretanasas. (C) 

Alcano hidroxilasas (AlkB). (D) Estireno monooxigenasas (SMO). Se representa el 

coeficiente de Spearman con la letra rho (ρ); si ρ>1 se considera una correlación positiva 

entre las variables, si ρ = 0 es una correlación nula y si ρ < 0 se considera una correlación 

negativa entre las variables. 


