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BIODEGRADACIÓN MEDIANTE HONGOS DE CONTAMINANTES 

EMERGENTES: RETARDANTES DE LLAMA Y ANTIBIÓTICOS 

Gisselle D. Ramos M. 

RESUMEN: 

Los contaminantes emergentes comprenden diferentes tipos de compuestos orgánicos, 

recalcitrantes y presentes en distintas matrices ambientales. Los hongos de podredumbre 

blanca (WRF) tienen un elevado potencial de degradación de contaminantes orgánicos 

persistentes mediante la producción de enzimas extracelulares inespecíficos y su sistema 

intracelular citocromo P450. Se evaluó su capacidad degradativa de 4 hongos WRF 

Ganoderma lucidum, Pleurotus ostreatus, Pycnoporus sanguineus, Trametes versicolor) y 2 

ascomicetes (Trichoderma viride y Aspergilius niger) sobre los retardantes de llama 

organofoforados (OPFRs): fosfato de tris (2-etilhexilo) (TEHP), el trietil fosfato (TEP) y el 

tributil fosfato (TBP) en Erlenmeyers. Se evidenciaron dificultades en la cuantificación y en 

el estudio de los OPFRs, en parte debido a las propiedades fisicoquímicas de estos 

compuestos. Ninguno de los hongos mostró capacidad degradativa frente el TEHP y el TEP. 

Por el contrario, el TBP podría atenuarse por algunos WRF, especialmente bajo la presencia 

de Pycnoporus sanguineus, con el cual se obtuvo la reducción del 59% en 4 días. 

 Por otra parte, se estudió la degradación de los antibióticos: oxitetraciclina (OXT), 

sulfadiazina (SFD) y la enrofloxacina (ERF) mediante el hongo Trametes versicolor con 

morfología de pellets en un biorreactor de lecho fluidizado con control de pH a 4.5. La OXT 

y la SFD se atenuaron completamente del medio con concentraciones alrededor de 6 mg L-1 

en menos de 21 y 47 h, respectivamente. Por otra parte, se eliminó un 97% de la ERF. de una 

concentración inicial de 4 mg L-1 en 3d. Por otro lado, los resultados obtenidos de los 

controles de procesos fisicoquímicos de atenuación como hidrólisis, adsorción y 

fotodegradación, demostraron la elevada estabilidad de la ERF y la SFD, sin embargo, OXT 

resultó ser poco estable ya que en 12d cerca del 67% de la concentración inicial se había 

hidrolizado. El estudio del sistema enzimático intracelular no está involucrado en la 

degradación de SFD y ERF, pero parece involucrado en la degradación de la OXT. La lacasa 

puede oxidar los tres antibióticos solo con la presencia de mediadores.   

 

Palabras claves / keywords: White Rot Fungi, Retardantes de llama organofosforados, 

Antibióticos, lacasa, citocromo P450.    

Highlights:  

• TBP es biodegradable por WRF mientras TEHP y TEP son recalcitrantes a la 

degradación fúngica.  



• OXT es inestable debido a la hidrólisis, pero SFD y ERF son estables a los procesos 

de fotodegradación e hidrólisis,   

• Trametes versicolor degrada completamente los antibióticos en reactor de lecho 

fluidizado con pellets  

• Se han detectado 4 productos de transformación intermedios durante la degradación 

fúngica 

• El sistema lacasa/mediador degrada los antibióticos OXT, SFD y ERF.  

 

1. INTRODUCCIÓN 

La globalización, industrialización y crecimiento poblacional dan como resultado la 

masificación del consumo y producción de todo tipo de bienes de interés, lo cual a su vez 

acarrea la generación de residuos sólidos y líquidos que generalmente contienen compuestos 

químicos de diversas procedencias y usos. Entre estos compuestos se encuentran los 

denominados contaminantes emergentes, que son aquellos cuya presencia en el medio 

ambiente se ha reconocido recientemente, que todavía no están regulados y su concentración 

es baja (ng-mg L-1) pero los efectos adversos para el medio pueden ser importantes. entre los 

ejemplos se incluyen fármacos, retardantes de llama (OPFRs), pesticidas, productos de 

cuidado personal y plastificantes. Estos contaminantes llegan al entorno por procesos de 

degradación biológica y ambiental; así como, por procesos de lixiviación, abrasión o 

volatización, escorrentía o vertido en fuentes hídricas que desembocan en ríos, mares y suelos 

(Andresen et al., 2004; Kumar Mehata et al., 2022). Los sistemas de depuración de las aguas 

residuales urbanas no se han diseñado para eliminar este tipo de compuestos, 

consecuentemente, se han detectado reiteradamente en los efluentes de diferentes partes del 

mundo como: Europa, Norteamérica y Asia   (Dou et al., 2022; Pang et al., 2016). En el caso 

particular de España, Dulsat-Masvidal et al., (2023) encontró diversos contaminantes 

emergentes de los mencionados previamente en diferentes partes del país, así como Rodil et 

al., (2012) los detectaron en aguas residuales y potables de Galicia.    

En las últimas décadas se ha generalizado el uso de los retardantes de llama como 

recubrimiento de un sinfín de electrodomésticos, materiales de construcción, elementos 

decorativos, textiles, pinturas (Van der Veen & de Boer, 2012) y en general herramientas de 

usos cotidiano (Zhang et al., 2023); ya que son compuestos que se unen a la estructura 

polimérica del material, retardando la ignición cuando entran en contacto con el fuego. Por 

otro lado, la sustitución de los retardantes de llama halogenados en especial los bromados, 

dada su prohibición en la convención de Estocolmo en el año 2009 (Balasch et al., 2022; 

Brandsma et al., 2013); han acrecentado la producción de los retardantes de llama 

organofosforados o por sus siglas en inglés; “Organophosphate ester flame retardants” 

(OPFR), que se estima en un millón de toneladas anuales a nivel mundial (Dou et al., 2022; 

Pantelaki & Voutsa, 2019). 



Sin embargo, se prevén efectos adversos en la salud humana, tanto debido a los OPFRs, como 

a los esteres organofosforados halogenados, dadas sus características carcinogénicas, 

neurotóxicas y como disruptores endocrinos, así como impactos en el medio ambiente (Dou 

et al., 2022). 

La generación de residuos con recubrimientos de OPFRs, da como resultado su detección en 

matrices ambientales como el agua, suelos, sedimentos y aire (Wang et al., 2015; Li et al., 

2019;He et al., 2023; Zhang et al., 2023). Además, la mayoría de los OPFRs presentan 

propiedades fisicoquímicas, como baja solubilidad y un alto coeficiente de distribución 

octanol-agua (Log KOW) (Wang & Kannan, 2018), que favorecen su bioacumulación en estas 

matrices, así como en tejidos de los seres vivos (Zhang et al., 2023).  

Al igual que los OPFRs, otro tipo de contaminantes emergentes frecuentemente encontrados 

en las fuentes hídricas son los antibióticos de uso agrícola y veterinario de los tipos 

fluoroquinonas, tetraciclinas y sulfonamidas (Sarmah et al., 2006).  La detección de 

antibióticos ha sido ampliamente reportada en fuentes hídricas, sedimentos y suelos (Aydin 

et al., 2019; Wilkinson et al., 2017) y están bajo vigilancia de la Unión Europea (Carvalho & 

Santos, 2016; Chabilan et al., 2023; García-Galán et al., 2010; Gros et al., 2019). En 

consecuencia, también se reportó la presencia de este tipo de fármacos en los efluentes de 

sistemas de depuración de aguas residuales, llegando a encontrarse su presencia en las raíces, 

hojas y semillas de cultivos agrícolas de soja, frijol y maíz, regados con aguas de fuentes 

contaminadas (Marques et al., (2021). Así mismo, se han encontrado relaciones 

significativamente negativas y efectos tóxicos con el uso de agua contaminada de antibióticos 

para el desarrollo de los cultivos de trigo, repollo chino y tomate (Jin et al., 2009).      

Por lo tanto, la presencia de antibióticos en el suelo y en agua de riego de cultivos podría 

provocar la inserción de estos en la cadena alimenticia y trófica, dando como resultado una 

probable inducción de resistencia y/o selección de bacterias resistentes a estos compuestos 

(Jin et al., 2009); ya  que la presencia de antibióticos en el medio favorece el desarrollo de 

resistencia bacteriana y acarrea a largo plazo, riesgos para el equilibrio ambiental, seguridad 

alimentaria y la salud pública (Bengtsson-Palme et al., 2018; Brown et al., 2020). 

Tanto para los OPFRs como para los antibióticos, se han investigado diferentes tecnologías 

de degradación fisicoquímicas y biológicas, tales como la oxidación química por procesos de 

oxidación avanzada tipo Fenton (Yang et al., 2019a), Foto-Fenton (Trovó et al., 2011), 

oxidación con radicales sulfato o persulfato (Xu et al., 2023), radiación ultravioleta (Yuan et 

al., 2015b) (Lian et al., 2019), fotocatálisis (Zekkaoui et al., 2021), hidrólisis  (Loftin et al., 

2008), fotodegradación (Bavumiragira et al., 2022), incineración  (Manohar et al., 1999; Cui 

& Forssberg, 2003) y adsorción en carbón activado (Stoner & Tien, 1993); así como la 

biodegradación en sistemas de depuración requeriría de tiempos de retención hidráulico de 

entre 10 y 15 d, partiendo de bajas concentraciones para el caso particular de los antibióticos 

(Chen & Xie, 2018), siendo estos algunos de los principales métodos fisicoquímicos para la 



eliminación de estos compuestos de las aguas residuales, sin embargo, todos estos pueden 

acarean altos costes económicos e impacto ambiental (He et al., 2023). 

En cuanto a los métodos biológicos empleados en la degradación de estos contaminantes 

emergentes, se han aislado cepas de bacterias capaces de transformar algunos OPFRs como 

la Pseudomonas putida  (Thomas et al., 1997), Klebsiella pneumoniae S3 (Kulkarni et al., 

2014), Providencia sp, Serratia odorífera  (He et al., 2023), Ochrobacterium tritici WX3-8 

( He et al., 2023); así como consorcios de bacterias capaces de flocular e hidrolizar los OPFRs 

por acción de las fosfatasas intracelulares (Nancharaiah et al., 2015). Por otro lado, no se han 

reportado hongos con la capacidad de degradar OPFRs; sin embargo, se ha evidenciado la 

capacidad de degradación de algunos retardantes de llama halogenados por parte de 

Pleurotus ostreatus y Trametes versicolor  (Vilaplana et al., 2013; Wang et al., 2022) 

De igual manera, en las últimas décadas, se ha evidenciado la capacidad de hongos de 

podredumbre blanca en la degradación de compuestos orgánicos como los hidrocarburos 

aromáticos policíclicos (HAPs) (Pointing, 2001; Lin et al., 2022), carbazole, dibenzofurano, 

bifenil y alkanos lineales que fueron degradados por Phanerocheate chrysoporium (Chigu et 

al., 2010; Ichinose, 2013). Así como, algunos herbicidas como la atrazina, la desetilatrazina 

y la desisipropilatrazina fueron degradadas por Pleurotus ostreatus (Lopes et al., 2020); de 

igual manera, se referenció la biodegradación y remoción de la fase acuosa del cloranfenicol 

y la bioadsorción de cadmio por Trametes versicolor (Tan et al., 2023). Mismo hongo que 

ha sido capaz de degradar el ketoprofeno, sulfonamidas como la sulfapiridina (Rodríguez-

Rodríguez et al., 2012), así como la ciprofloxacina y norfloxacina (Prieto et al., 2011), tanto 

por Pycnoporus sanguineus  (Gao et al., 2018).      

De manera, que una alternativa a los tratamientos fisicoquímicos es la biorremediación 

mediante hongos de podredumbre blanca, que son conocidos por su capacidad de degradar 

contaminantes orgánicos gracias a sus sistemas enzimáticos, intracelular citocromo P450 

(CP450) (Xiong et al., 2022)  y extracelular como la lacasa, el manganeso peroxidasa (MnP), 

la lignina peroxidasa (LiP) y otras enzimas. Estas son no específicas para el substrato y por 

tanto facilitan la oxidación de compuestos xenobióticos (Hoyos-Carvajal et al., 2009). 

En el caso del CP450, este sistema comprende una variedad de enzimas oxidorreductasas, 

que oxidan los compuestos, transfiriendo electrones al oxígeno y empleando como 

intermediario el nicotinamida adenina dinucleótido (NAD). Este sistema, estrechamente 

relacionado con la capacidad de estos hongos de eliminar compuestos endógenos que bien 

pueden ser tóxicos para la célula y mediante mecanismos como  hidroxilación, epoxidación, 

dealkilación, sulfoxidación, desulfuración, dehaloganación y nitroreducción, son 

bidegradados permitiéndole mantener el equilibrio o estabilidad celular (Lin et al., 2022; 

Wolfand et al., 2016; Zhuo & Fan, 2021), confiriéndole  esta capacidad adicional a los hongos 

de biodegradar compuestos recalcitrantes y tóxicos.   



El objetivo de este trabajo es evaluar la degradabilidad de contaminantes emergentes, como 

los OPFRs:  fosfato de tris (2-etilhexilo) (TEHP), el trietil fosfato (TEP) y el tributil fosfato 

(TBP), en fase acuosa y empleando como biocatalizadores los hongos Basidiomicetes: 

Ganoderma lucidum, Pleurotus ostreatus, Pycnoporus sanguineus, Trametes versicolor, y 

Ascomicetes como el Trichoderma viride (Hypocrea rufa) (Jaklitsch et al., 2006)  y el 

Aspergilius niger. Por otro lado, se han incluido los antibióticos; oxitetraciclina (OXT), 

sulfadiazina (SFD) y la enrofloxacina (ERF), en la presente investigación, considerando 

diferentes mecanismos fisicoquímicos de atenuación, así como los sistemas enzimáticos 

implicados en la biodegradación de contaminantes recalcitrantes por los hongos.  

 

2. MATERIALES Y METODOS 

 

2.1.Cepas y medios 

Trametes versicolor ATCC 42530 fue adquirida desde la “American Type culture collection”, 

Ganoderma lucidum (Leysser) Karsten FP-58537-Sp suministrada por el “United State 

Department of Agriculture Forest Products Laboratory”. Las cepas de Pleurotus ostreatus 

CECT20311, Aspergillius niger CECT2807 y Trichoderma viride CECT20101 fueron 

adquiridas en la Colección Española Cepas Tipo, Pycnoporus sanguineus fue amablemente 

cedida por el Grupo de Bioprocesos ambientales del Tecnológico de Monterey (México). 

Phanerochaete velutina FBCC941 fue cedida por la Universidad de Helsinki (Finlandia). 

De cada hongo se preparó una suspensión de micelio de acuerdo con (Blánquez et al., 2004). 

Se transfirieron entre cinco trozos de (1 cm2) agar de placas de Petri previamente cultivadas 

en Erlenmeyers de 500 ml con 150 ml de medio de extracto de malta fresco al 2%, se 

incubaron a 25 °C en un agitador orbital a 135 rpm, durante 7 d. Finalmente, la biomasa 

micelial se recolectó y posteriormente se homogeneizó con la dispersora digital ULTRA-

TURRAX® T25 (IKA GmbH, Alemania) en una solución de NaCl al 0,85 % (p/v) en una 

proporción de 1:1 (v/v), se almacenó a 4°C (Hu et al., 2022).  

Los pellets de cada hongo se produjeron en Erlenmeyers de 1 L inoculando 1 mL de la 

suspensión micelial en 250 mL de medio de extracto de malta a pH de 4,5, previamente 

esterilizado en autoclave 30min 121°C, durante 6 d de incubación en condiciones de 

agitación (135 rpm) a 25 °C. Posteriormente los pellets se recogieron con colador, se lavaron 

con agua ultrapura y se almacenaron en solución de NaCl al 0,85% (p/v) a 4 ºC hasta un mes, 

como describen (Blánquez et al., 2004)  

El medio definido estaba compuesto por: glucosa entre 4 y 7.5 g L-1, de tartrato de amonio 

entre 0.5 y 1,6 g L-1, dimetil succinato 1.1 g L-1, macronutrientes 100 ml L-1 y micronutrientes 

10 mL L-1. El medio se ajustó a pH 4.5 con HCl y NaOH 1 M y se esterilizó en autoclave a 

121 °C por 30 min. 



La solución de macronutrientes tenía una composición de fosfato monopotásico (20 g L-1), 

sulfato de magnesio hidratado (5 g L-1) y cloruro de calcio de 1 g L-1. Por otro lado, la 

solución stock de micronutrientes tenía  cloruro de sodio (1 g L-1), sulfato de magnesio 

hidratado (0.1 g L-1), cloruro de calcio hidratado (0.1 g L-1), sulfato de cobre hidratado (0.01 

g L-1), ácido bórico (0.01 g L-1), molibdato de sodio (0.01 g L-1), sulfato de aluminio de 

potasio hidratado (0.01 g L-1), sulfato de zinc hidratado (0.1 g L-1), sulfato de cobalto (0.1 g 

L-1), sulfato de manganeso hidratado (0.5 g L-1), sulfato de hierro hidratado (0.1 g L-1), ácido  

aminopolicarboxilico (1.5 g L-1) (Kirk et al., 1978). 

 

2.2.Reactivos químicos 

Los reactivos  tris-2-etilhexil fosfato (TEHP, pureza ≥ 97 %)), tributil fosfato (TBP, pureza 

≥ 98 %) , trietil fosfato (TEP, pureza ≥ 99.8 %), hidrocloruro de Oxitetraciclina (OXT, pureza 

≥ 95 %) enrofloxacina (ERF, pureza ≥ 99.0 %) , sulfadiazina (SFD, pureza ≥ 99, acetonitrilo 

(pureza ≥ 98 %), metanol (pureza ≥ 98 %), diclorometano (pureza ≥ 98 %), acido fórmico 

(pureza ≥ 98 %), ácido clorhídrico (pureza ≥ 98 %), hidróxido de sodio(pureza ≥ 98 

%),  ABTS- Ácido (2,2'-azino-bis(3-etilbenzotiazolin-6-sulfonico); así mismo los demás 

reactivos empleados fueron de grado analítico y se adquirieron todos a Sigma-Aldrich 

(Barcelona-España).  

 

2.3.Ensayos experimentales     

 

2.3.1. Degradación de compuestos retardantes de llama u OPFRs 

Los experimentos de degradación de TEHP fueron llevados a cabo en Erlenmeyers de 250mL 

los de TEP y TBP se realizaron en Erlenmeyers de 500 mL con 50 y 100mL de medio 

definido, respectivamente. En todos los ensayos experimentales se dopo contaminante para 

obtener 10 mg L-1 en el medio de reacción. Las muestras experimentales fueron filtradas y 

adecuadas mediante la extracción líquido-líquido con diclorometano en relaciones 

volumétricas de 1:0.5, se mezclaron y centrifugaron a 4100 rpm por 20 min, para su posterior 

cuantificación.  

2.3.1.1. Degradación del tris-2-etilhexil fosfato (TEHP). 

La degradación del tris-2-etilhexil fosfato (TEHP) se realizó por duplicados en Erlenmeyers 

de 250 mL con 50 mL de medio definido, con concentraciones:  glucosa (4g L-1), tartrato de 

amonio (0.5 L-1). Se dosificaron los ensayos con una solución patrón del contaminante de 

10000 mg L-1 en metanol para obtener 10 mg L-1 de TEHP en el medio. Finalmente, los 

ensayos se inocularon con pellets de los hongos equivalentes de 2.5 g L-1 peso seco (DCW) 

de Ganoderma lucidum y Trametes versicolor.  

 



2.3.1.2. Degradación del trietil fosfato (TEP) 

La degradación del tributil fosfato (TEP) se realizó en Erlenmeyers de 500 mL con 100 mL 

de medio definido (4 g L-1 de glucosa y 0.5 g L-1 tartrato de amonio). Se dosificaron 10 mg 

L-1 de TEP a partir de una solución patrón del contaminante de 10000 mg L-1 en metanol. 

Finalmente, los ensayos se inocularon con pellets equivalentes a 2.5 g L-1 en peso seco 

(DCW); de cada uno de los hongos: Ganoderma lucidum, Trametes versicolor, Aspergilius 

niger, Pleurotus ostreatus, Pycnoporus sanguineus, Hypocrea rufa  

2.3.1.3. Degradación del tributil fosfato (TBP) 

Se realizaron experimentos con el TBP por duplicados, en Erlenmeyers de 500 mL con 100 

mL de medio definido con 8 gL-1 de glucosa y 3.3 gL-1. Se dosificaron los ensayos con una 

solución patrón del contaminante de 10000 mg L-1 en metanol, para obtener 10 mg L-1 de 

TBP. Finalmente, los ensayos se inocularon con pellets de los hongos equivalentes a una 

relación de 2.5 g L-1 en peso seco (DCW); Aspergilius niger, Pleurotus ostreatus, Pycnoporus 

sanguineus, Hypocrea rufa y Phanerochaete velutina.   

 

2.3.2. Degradación de antibióticos 

 

2.3.2.1.Degradación de Antibióticos en reactor de lecho fluidizado 

Se evaluó la degradación de antibióticos en un reactor de lecho fluidizado formado por un 

cilindro vertical de vidrio conectado a una cabeza diametralmente más ancha, con volumen 

útil de 1,5 L. El reactor fue previamente esterilizado a 121°C y 30 min junto con los demás 

accesorios que estarían en contacto con el medio de cultivo. El reactor dispone de un 

controlador de pH que lo mantiene a 4.5 mediante la adición de ácido clorhídrico (HCl) 1 M 

o 1 M de hidróxido de sodio (NaOH). La fluidización se mantiene mediante pulsos de aire 

regulados mediante una electroválvula (pulso de aire de 1 s cada 4 s) e introducidos desde la 

parte inferior del reactor a través de una placa porosa de cerámica con un caudal de 0,8 Lmin-

1. El reactor fue adecuado con un sistema de toma de muestras e inyección manual de fuente 

de carbono y nitrógeno. Se uso como medio el medio definido sin el tampón dimetil succinato 

y con unas concentraciones de glucosa y tartrato amonio de 4.5 y 0.7 4.5 g L-1, 

respectivamente. El reactor se inoculó con pellets 96 g L-1 de peso húmedo de Trametes 

versicolor equivalentes a 2 g L-1 en peso seco.  El medio se dopó inicialmente a 6 mg L-1 de 

cada antibiótico objetivo (ERF, SFD y OXT), partiendo de una solución madre de 100 mg L-

1 de cada compuesto, disueltos en acetonitrilo. Posteriormente, se adicionó un segundo pulso 

de antibióticos a 7 mg L-1 tras 192 horas, y un tercer pulso a 12 mg L-1 de OXT de 335 horas. 

A lo largo de la operación del biorreactor, se monitoreo la concentración de glucosa y 

contaminantes. Se dosificó glucosa a la tasa de consumo del Trametes versicolor de 1 g de 

glucosa por g-1 DCW·día-1 para mantenimiento (Mir-Tutusaus et al., 2017).  Se tomaron 



muestras rutinariamente, las cuales fueron previamente filtradas y adecuadas en viales ámbar 

para su posterior cuantificación.  

2.3.2.2.Control de mecanismos de atenuación de antibióticos en medios abióticos 

Se realizaron controles abióticos por triplicado para considerar procesos de atenuación como 

la fotodegradación, hidrólisis, como manera de evaluar la estabilidad de los antibióticos. Se 

realizaron los experimentos de control en Erlenmeyers de 500 mL con un volumen de medio 

definido de 100 mL (glucosa 4.5 g L-1 y tartrato de amonio 0.7 g L-1). Los antibióticos se 

dosificaron para obtener 9 mg L-1 de cada uno. Los ensayos de control de hidrólisis se 

cubrieron con papel de aluminio, de manera que se evitase el ingreso de la luz del ambiente 

y descartar la fotodegradación. Finalmente, se mantuvieron a 25°C y en agitación constante 

a 135 rpm, las muestras fueron filtradas y adecuadas para su inmediata cuantificación. Los 

controles abióticos se denominaron:  control C, cuyo objetivo fue evaluar la contribución de 

los procesos de fotodegradación e hidrólisis y control D que evaluó únicamente la estabilidad 

de los fármacos a proceso de hidrólisis.   

2.3.2.3. Control de adsorción de antibióticos por los pellets de Trametes versicolor 

Los ensayos de adsorción se realizaron por triplicado en Erlenmeyers de 500 mL con 100 

mL de medio definido, donde se añadió pellets de hongo esterilizado a 121°C y 30 min, en 

proporción 1.7 g L-1 en peso seco (DCW). Finalmente se dosificaron los medios con los 

antibióticos para obtener una concentración de 9 mg L-1.  Se mantuvieron a 25°C y en 

agitación constante a 135 rpm, las muestras fueron filtradas y adecuadas para la 

cuantificación.  Los recipientes se mantuvieron cubiertos de papel de aluminio. El control 

denominado B hace referencia al experimento que incluyo los procesos de adsorción e 

hidrólisis.  

 

2.3.3. Evaluación del mecanismo enzimático involucrado en la atenuación de antibióticos 

 

2.3.3.1.Actividad enzimática extracelular de la lacasa y el sistema mediador de la lacasa- 

ABTS 

Los ensayos de degradación de los antibióticos mediante la lacasa y el sistema 

lacasa/mediador; con el mediador ABTS (Ácido (2,2'-azino-bis(3-etilbenzotiazolin-6-

sulfonico)), fueron realizados por triplicado e incluyeron los siguientes experimentos:  

control (Sin enzima y sin mediador), lacasa y lacasa- mediador. Se llevaron a cabo en 

Erlenmeyers de 250 mL con 50 mL de medio que contenían solución de dimetil succinato 

(1.68 g L-1) a pH 4.5 ajustada con hidróxido de sodio (1 M) y/o ácido clorhídrico (1 M). Se 

dosificaron los antibióticos para obtener una concentración en el medio de 10 mg L-1, 

partiendo de una solución mezcla stock de 100 mg L-1 de cada antibiótico. Se partió de una 

actividad de la lacasa de 500 UA/L y una concentración de ABTS (0.8 mM). Se mantuvieron 

a 25°C y en agitación constante a 135 rpm. Las muestras de 1 mL se introdujeron en viales 



de cromatografía ámbar, tras lo cual se adicionó 100 µL de ácido clorhídrico (1M) para 

inactivar la lacasa. 

2.3.3.2.Actividad enzimática intracelular del sistema CP450-Inibición  

Los ensayos se realizaron por triplicado, tanto los controles experimentales como los 

controles de inhibición mediante la adición 1-aminobenzotrazol (ABT), un compuesto 

inhibidor del sistema enzimático intracelular CP450. Los experimentos se realizaron en 

Erlenmeyers de 500 mL con 100 mL de medio definido con pellets de Trametes versicolor 

equivalente a 1.7 g L-1 en peso seco. Seguidamente, los controles de inhibición del sistema 

CP450 se doparon con la solución stock de ABT en etanol de concentración 5.9 g L1, para 

obtener una concentración de 5 mM en el medio.  

 

2.4. Métodos analíticos de cuantificación 

 

2.4.1. Actividad enzimática de la lacasa 

La actividad enzimática extracelular de la lacasa fue medida como indicador de la actividad 

biológica del hongo. La muestra fue previamente filtrada con filtro de jeringa de 0.22 µm 

polipropileno hidrofílico (Scharlau, Barcelona, España), considerando la acción oxidativa del 

DMP por acción de la lacasa en ausencia de cofactor. Los cambios en la absorbancia a 468 

nm fueron monitoreados durante 2min en el espectrofotómetro Varian Cary 3 UV/Vis a 30 

°C.  Se definió las unidades de actividad por litro (UA/L) como la cantidad de DMP en uM 

oxidados por minuto. El coeficiente de extinción molar fue 24.8 mM–1 cm–1 (Wariishi et al., 

1992).   

2.4.2. Análisis de glucosa 

La concentración de glucosa fue medida usando Biochemi stry Analyzer (2700 select,  

Yellow Springs Instrument, USA), previo a la filtración de las muestras empleando filtros  

de jeringa Millipore Millex-GV  PVDF  de 0.22 μm. 

2.4.3. Cuantificación de los retardantes de llama organofosforados (OPFRs) 

Las concentraciones de TEHP, TEP y el TBP fueron determinadas mediante cromatografía 

de gases (Agilent HP 6890 Series II) acoplada a espectrometría de masas por ionización de 

electrones (HP5973) usando un detector GC/MS de Agilent Technologies (California, USA).  

El Sistema estaba equipado con un sistema de inyección y muestreo automático (Combi 

PAL®, CTC Analytics, Zwingen, Switzerland). Para la separación de los componentes, se 

usó la columna cromatográfica ZB-5 (30m x 0.25mm x 0.25 µm i.d; Phenomenex, California, 

USA). La temperatura de entrada se ajustó en 310°C, mientras que las temperaturas de la 

fuente de iones en el MS y la del cuadrupolo se establecieron en 230 °C y 150 °C, 

respectivamente. Como gas portador, se empleó helio con un flujo constante de 0,9 mL min-



1. El programa de temperatura del horno se fijó desde 40 °C (1 min de mantenimiento) hasta 

310 °C, con variación de 20 °C·min-1. 

2.4.4. Cuantificación de Antibióticos 

La cuantificación de los antibióticos se realizó mediante cromatografía líquida de alta 

eficiencia (HPLC). Las muestras fueron previamente filtradas usando filtros de membrana 

de difluoruro de polivinilideno (PVDF) de 0.22 μm, seguidamente las muestras se analizaron 

mediante HPLC (Ultimate 3000, Dionex, EE. UU.), equipado con un detector UV. La 

separación cromatográfica se realizó usando como fase móvil una solución acuosa de ácido 

fórmico al 2.5 % (v/v) (A) y ácido fórmico al 2.5 % (v/v) en metanol (B), con un caudal de 

1 mL min– 1 con una relación volumétrica de 80:20%, respectivamente. se usó una columna 

de fase reversa C18 (Phenomenex®, Kinetex® EVO C18 100 Å, 4.6 mm × 250 mm, 5 μm) 

a 30 °C. Se realizó un programa de elución isocrático con un volumen de inyección de 

muestras de 5 µL. La longitud de onda de detección se fijó en 278 nm. El método de análisis 

se adaptó de (Prieto et al., 2011) para medir en el mismo análisis los tres antibióticos 

evaluados (oxitetraciclina, sulfadiazina, enrofloxacina), ya que el método original empleaba 

longitudes de ondas y eluyentes diferentes para la detección de cada contaminante  ( Altunok 

et al., 2016; Kumar Mehata et al., 2022b; Marques et al., 2021b). Con tiempos de retención 

de 3.5 min para la SFD, 4.9 min para la OXT y 7.9 min para la ERF. La calibración del 

método de cuantificación obtuvo un coeficiente de correlación lineal (R2) superior a 0.994 

para todos los antibióticos estudiados. 

2.4.5. Identificación de productos d transformación de antibióticos 

Se uso cromatografía líquida de alta eficiencia (HPLC, 1200RR, Agilent Technologies), con 

un detector de matriz de diodo (DAD) y un espectrómetro de masas micro TOF-Q (Bruker 

Daltonics, Bremen, Alemania). Se extrajo 1 ml de muestra y se filtró a través de un filtro 

Millipore MillexGV PVDF de 0,22 µm. La separación cromatográfica se realizó utilizando 

una columna de fase reversa C18 (Phenomenex®, Kinetex® EVO C18 100 Å,5 μm, 4,6 mm 

× 250 mm) con las siguientes condiciones de operación: 30 ◦C, caudal de eluyente de 1 

mL·min- 1 y volumen de inyección de 10 μL. La fase móvil consistió en una solución de ácido 

fórmico al 0,1% y metanol, la cual se bombeó isocráticamente en una relación de 85:15. 

(Tiempo de ejecución total: 20 min).  Los analitos fueron detectados primero por DAD 

usando una longitud de onda de 278 nm. Posteriormente, el eluyente se dividió utilizando un 

divisor tipo T antes de ingresar al QTOF (división = 1:1). Por tanto, el caudal que llegaba al 

detector ESI-Q-TOF-MS era de 0,5 ml/min. Las muestras se analizaron en el modo de 

electrospray positivo (ESI+). Los datos de MS se adquirieron en un rango m/z de 50 a 1000 

Da. El voltaje capilar de la fuente de iones fue de 5000 V. El caudal de gas seco se fijó en 

8,5 L min−1 a 210 ºC y la presión de gas del nebulizador fue de 4,5 bar. Se usó nitrógeno 

como gas de secado y nebulizado. El tiempo de almacenamiento previo al pulso fue de 6 μs 

y el tiempo de transferencia de la fuente fue de 50,0 μs. La calibración del instrumento se 

realizó utilizando una solución de formiato de sodio 10 mM. 



 

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN   

La Figura 1 y la Tabla 1 muestran respectivamente la estructura química y algunas 

propiedades fisicoquímicas, que pueden influenciar los procesos de degradación, atenuación 

y la estabilidad de los contaminantes emergentes evaluados.  

 

Figura 1.  Estructura química de los contaminantes emergentes considerados en el presente estudio: (A) OXT, (B) SFD y 

(C) ERF, (D) TEHP, (E) TEP y (F) TBP (PubChem, 2023). 

 

Tabla 1. Resumen de propiedades fisicoquímicas de los contaminantes emergentes evaluados en este estudio   

Compuesto Grupo 
Log KOW / 

Kd 

BCF/ 

Log Koc / 

Koc 

Solubilidad en 

agua 
Toxicidad 

 

Referencia 

 

TEHP 

 

OPFR 

 

9.45/ 

N.R.  

 

1 x 106 / 

6.87 

 
 

0.14 µg L-1   

0.6 mg L-1 

 

IC50 > 100 mg L-1  

microorganismos 

acuáticos 

No especificada 

una LC50 

(Saeger et al., 

1976; 

PubChem, 2023; 

ECETOC 

programme, 1992; 

ECHA, 2023; 

van der Veen & de 

Boer, 2012) 

TEP OPFR 
0.8 / 

N.R. 

 

 

 

3.88 / 

1.68 

 

 

500 g L-1 

 

LC50 > 106 mg L-1 

en 96h 

 en invertebrados 

 

 

(OECD SID, 

1998; 

Saeger et al., 

1976; 

PubChem, 2023; 

ECHA, 2023; 

van der Veen & de 

Boer, 2012) 



 

 

 

 

TBP 

 

 

 

OPFR 

 

 

 

4 / 

N.R. 

 

 

 

 

 

1.03 x 103 / 

3.28 

 

 

 

 

 

280 mg L-1 

 

 

LC50 desde 4.8 

hasta 18 mg L-1 en 

algas y otros 

invertebrados 

 

(Environment and 

Health Canada, 

2009; OECD 

SIDS, 2001; 

Saeger et al., 

1976; 

ECHA, 2023; 

van der Veen & de 

Boer, 2012) 

 

OXT Antibiótico 

-0.9 / 

417-3020 

 L Kg-1 

 

N.R. /  

8160 L Kg- -

93317 

313 mg L-1  

 

NR. 

  

(Bavumiragira et 

al., 2022; 

PubChem, 2023) 

       

   
 

  
(Bavumiragira et 

al., 2022; 

ERF Antibiótico 

1.1/ 

260-5612 

 L Kg-1 

  

 

N.R. / 

16510–99980 

L Kg- 

53.9 Mg L-1   N.R.  

Riaz et al., 2018; 

PubChem, 2023) 

 

SFD Antibiótico 

0.5/ 

1.4-2.8 

L Kg-1 

  

 

N.R. / 

37–125 

L Kg- 

77 mg L-1  N.R.  

(Bavumiragira et 

al., 2022 

PubChem, 2023) 

 

N.R. no relacionado en literatura referenciada 

BCF: factor de bioconcentración  

En la Tabla 1, se observan propiedades como el coeficiente de distribución octanol-agua (Log 

Kow) que permite relacionar la hidrofobicidad de un compuesto y se encuentra relacionado 

de manera inversa con la solubilidad en fase acuosa; ya que a medida que se incrementa el 

valor de este parámetro, la solubilidad en agua disminuye.  En consecuencia, los 

contaminantes emergentes estudiados, se organizarán en términos de hidrofobicidad así; 

TEHP > TBP > TEP, siendo este último el compuesto con mayor solubilidad en agua de los 

OPFRS; en el caso de los antibióticos; ERF > SFD > OXT, siendo este último el más 

hidrofílico, cuya cualidad puede favorecer y/o dificultar la biodisponibilidad de los 

contaminantes al hongo (Popek, 2018) 

Por el contrario, parámetros como el factor de bioconcentración (BCF), el coeficiente de 

partición carbono orgánico-agua (Log Koc), se relacionan de manera directa con el Log Kow; 

es decir que a medida que este último se incrementa, también lo hará el potencial de 

bioconcentrar y adsorberse un compuesto en una matriz especifica, y cuyos parámetros están 

especificados en la Tabla 1. En el caso particular de los OPFRs, tanto el TEHP como el TBP 

serían los retardantes con mayor tendencia a bioacumularse y adsorberse, cuyos valores de 

BCF y de Log Koc son los más elevados de ese grupo de contaminantes emergentes. En 

contraposición está el TEP cuyo parámetro tiene un valor de 3.88 y tiene un log Koc de 1.68, 



permitiendo que sea definido como no bioacumulable, no fotodegradable ya que no absorbe 

la luz en el agua y tiene un tiempo de vida medio en el ambiente de 5.5 años (OECD SID, 

1998) .   

No se ha reportado información toxicológica para ninguno de los contaminantes emergentes 

evaluados en hongos; sin embargo, se han reportado parámetros para el TEHP como una 

concentración inhibitoria media (IC50) de 100 mg L-1 para procesos metabólicos en 

microorganismos acuáticos (ECETOC programme, 1992; ECHA, 2023). Para el TEP, se ha 

determinado una concentración letal media o LC50 > 106 mg L-1   para invertebrados, 

(Wagner, 2006; OECD SID, 1998). Sin embargo, es importante mencionar que estos 

parámetros toxicológicos no son equiparables entre especies de organismos.  

En cuanto al TBP, se ha especificado la disminución de producción de biomasa en algas y 

otros invertebrados debido a efectos eco-tóxicos basadas en las concentraciones letales 

medias de (LC50) 4.8 hasta 18 mg L-1, respectivamente (OECD SIDS, 2001). Además, en el 

expediente de clasificación de compuestos vigilados y consolidación de datos de información 

de la OCDE, por sus siglas en ingles “SIDS”; que, bajo recopilación de diversas 

investigaciones realizadas, se ha especificado al TBP como compuesto fotodegradable en un 

80% después de 1 hora de exposición y estable en agua bajo condiciones estériles y a pHs 

entre 3 y 11, (Stoner & Tien, 1993).   

Finalmente, se debe resaltar el mayor carácter hidrofílico que tienen los antibióticos en 

comparación a los OPFRs. En la Tabla 1, se pueden ver los distintos Log Kow, los coeficientes 

de reparto (Kd) y los valores de Koc para cada uno de los antibióticos, en diferentes matrices 

y los cuales están directamente relacionados por la fracción de carbono orgánico presente en 

el biosólido; razón por la cual el fármaco que tendería a ser sujetó de procesos de adsorción 

seria la ERF, seguido por la OXT; por lo cual la SFD, tendería a permanecer en solución 

(Chabilan et al., 2023) 

3.1.Biodegradación de retardantes de llama por hongos 

 

3.1.1. Biodegradación de Tri(2-etillhexyl) fosfato o TEHP: 

En la Fig. 1(D) se observa la estructura química del TEHP que consiste en un triester de 

fosfato con tres cadenas hidrocarbonadas de 2-etilhexil, cuya dosificación al medio de 

crecimiento no supuso aparentemente inhibición metabólica de G. lucidum y T. versicolor; 

en ese sentido, la concentración de glucosa paso de 4.0 g L-1 a menos de 0.07 g L-1 en los 

experimentos bióticos a los 4 d de operación. Se asociaría de manera indirecta con la 

concentración inhibitoria media relacionada en la Tabla 1, referenciada para 

microorganismos acuáticos es considerablemente mayor a la dosis adicionada.  



 
Figura 2.  Variación de la concentración de TEHP. 

 

Así mismo, en la Fig. 2 se observa la concentración del TEHP tanto a tiempo inicial como 

después de 4 d. Se evidenció una variación sustancial entre la concentración esperada de 

TEHP (10 mg L-1) y la obtenida a tiempo inicial, para cada uno de los ensayos 

experimentales. Esto podría deberse principalmente al alto carácter hidrofóbico de este 

compuesto que dificulta su correcta solubilización en el medio acuoso, como se consignó en 

la Tabla 1, con un Log KOW de 9,49 y una solubilidad en agua de 0.14 µg L-1 (ECHA, 2023) 

es uno de los OPFRs más lipofílicos (Van der Veen & de Boer, 2012).  

A pesar de que el TEHP fue previamente solubilizado en metanol (solubilidad de 699 g L-1), 

se habría superado la solubilidad máxima en solución acuosa con la dosificación realizada. 

Esta característica representa una de las limitaciones para procesos de biotransformación de 

este tipo de compuestos, lo que dificulta la interacción del contaminante orgánico con el 

hongo por la transferencia de materia por difusión en el medio (Kaczorek et al., 2016).  De 

igual manera, es posible que el TEHP se haya adsorbido rápidamente tanto a la superficie 

celular del hongo, así como pudo ser absorbido por las paredes de vidrio del Erlenmeyer 

durante la dosificación y/o mezclado; de acuerdo con lo reportado (Rodríguez et al., 2006; 

Brandsma et al., 2013).   

Se ha evidenciado la capacidad metabólica de Trametes versicolor de biodegradar 

compuestos hidrofóbicos como el dicofol y el clorpirifos con valores de Log KOW de 4.3 y 

4.7 y solubilidades en fase acuosa de 1.2 mg L-1y 1.4 mg L-1, (Verschueren, 1983),  pesticidas 

organoclorado y organofosforado, respectivamente y con los cuales alcanzaron remociones 

superiores al 87% y 94% del medio acuoso. Sin embargo, de estos porcentajes de remoción; 

el 90% se debería a la adsorción de los contaminantes en la pared celular del hongo (Fomina 

& Gadd, 2014; Hu et al., 2020). 

0.0 5.0 10.0 15.0

Control abiótico

T. versicolor

G. lucidum

T. versicolor Adsorción

G. lucidum Adsorción

Concentración (g L-1)

4 día  0 día



Finalmente, dada la variabilidad de los datos obtenidos, es imposibles medir con fiabilidad 

el TEHP con el desarrollo experimental empleado en el presente estudio; de manera que 

tampoco es posible sugerir la biodegradabilidad de este OPFR por T. versicolor o G. lucidum. 

Sin embargo, es importante mencionar que la tendencia general de este compuesto es la 

bioacumulación en matrices hidrófobas por procesos de adsorción, dada la mencionada alta 

hidrofobicidad; bien se ha mencionado que puede encontrase frecuentemente en sedimentos 

y tejidos de microorganismos que habitan los medios ambientales contaminados (Hou et al., 

2020), así como lo menciono Dou et al., (2022) es uno de los OPFR más encontrados en los 

sedimentos de fuentes hídricas.   

3.1.2. Biodegradación de trietil fosfato TEP:  

 

 El TEP es el OPFRs más hidrofílico que se ha evaluado y en estudios previos se habían 

obtenido porcentajes de degradación del OPFR; tricloroetil fosfato muy bajos con una amplia 

variedad de hongos. Con el objetivo de comprobar si la baja degradación se justificaba por 

la presencia de cloro en la molécula, se estudió la degradación de la misma molécula sin cloro 

como es el TEP. 

 
Tabla 2. Variación de la concentración de glucosa durante el tratamiento de TEP. 

Hongo 
Tiempo de incubación (d) 

 0 4 

Control Abiótico 3.79 3.71 

G. lucidum 4.67 0.06 

T. versicolor 3.63 0.4 

A. niger 3.52 0.01 

P. sanguineus  4.26 1.25 

P. ostreatus  4.35 4.17 

H. rufa 3.72 0.00 

 

El desarrollo de los experimentos resultó en un consumo total de la glucosa desde una 

concentración inicial promedio de 4.0 g L-1 a los 4 d de operación para los ensayos 

experimentales bióticos (Tabla 2); sin embargo, no se observó depleción alguna en la 

concentración de glucosa en los experimentos realizados con el hongo P. ostreatus, lo cual 

permitiría intuir que la presencia de TEP en el medio inhibió el metabolismo de este hongo, 

contrario a lo observado en los demás ensayos bióticos. Es importante mencionar que la LC50 

reportada para este compuesto (Tabla 1), se encuentra muy por encima de la concentración 

detectada en el medio de reacción para todos los hongos y en particular para P. ostreatus.  

Por otro lado, como se observa en la Fig. 3 la dosificación del TEP permitió obtener 

concentraciones más cercanas a la esperada (10 mg L-1), en comparación al TEHP y al TBP.  

Esta variación experimental se atribuye a la mayor solubilidad este OPFR, en el medio 



acuoso, cuya propiedad la hace no bioacumulable, poco susceptible a proceso de sorción y 

no fotodegradable (OECD SID, 1998).  

Además, cabe destacar que  los elementos usados durante  el  desarrollo experimental y/o 

procesamiento de las muestras podrían contaminar las muestras, ya que es posible este tipo 

de interferencias con los retardantes de llama  como el TEP (Y. Wang et al., 2018), (Pang et 

al., 2016),  Se ha reportado  la presencia  de este tipo de contaminante en los filtros de celulosa 

con los cuales se procesan las muestras previo a los procesos de cuantificación analítica, en 

los puntas plásticas de micropipetas, en los recipientes de plástico, en los septos de silicio 

con capas de teflón o topes de goma y en el abrillantador de suelos en el laboratorio 

(Brandsma et al., 2013; Quintana et al., 2007). 

 

 
Figura 3. Variación de la concentración de TEP 

 

De acuerdo con lo mencionado, se recomienda el precalentamiento y limpieza con solventes 

como diclorometano o metanol, del material de vidrio previo a la manipulación de las 

muestras y/o ensayos experimentales, así como emplear únicamente materiales libres de 

OPFRs (Pantelaki & Voutsa, 2019).  Si bien este tipo de interferencia se propician más con  

aquellos retardantes de llama como el TEP que tiene menor valor de Log KOW (0.8)   en 

comparación con el TEHP (9.49),  esto los hace no bioacumulable en matrices hidrofóbicas 

o sólidas como ya se mencionó y  más bien son detectables en  fuentes hídricas; por lo cual 

su permanencia en la fase acuosa puede favorecer la eutrofización de los cuerpos de agua, ya 

que este  tipo de compuesto aporta al fosforo total en el medio (Yang et al., 2019b). 
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3.1.3. Biodegradación de tributil fosfato TBP:  

 

El TBP es el segundo OPFRs más hidrófobo que se evaluó, después del TEHP y como se 

mencionó previamente, es un compuesto inestable a pHs extremos y fotodegradable (Stoner 

& Tien, 1993).  

 

Tabla 3. Variación de la concentración de glucosa (g L-1) en los cultivos durante la desaparición de TBP. 

Hongo 
Tiempo de incubación (d) 

0 4 7 

Control abiótico 7.50 6.86 6.46 

P. sanguineus  6.96 0.07 0.02 

P. ostreatus  6.98 0.04 0.01 

P. velutina  7.29 0.01 0.00 

  

En los resultados mostrados en la Tabla 3, se puede observar que todos los hongos habían 

consumido toda la glucosa a los 4 d de operación, partiendo de concentración promedio de 

7.11 g L-1, lo cual indicaría que la presencia del contaminante no inhibió el metabolismo de 

ninguno de los hongos empleados, incluyendo el A. niger y H. rufa, con los cuales no se 

observó cambios significativos en la concentración del TBP durante los experimentos, a pesar 

de que se han reportado LC50 de valores cercanos a la concentración cuantificada en el medio 

de los experimentos bióticos, de diferentes microorganismos (Tabla 1). 

 
Figura 4. Comportamiento del TBP en el tiempo 

 

De igual manera, en la Fig. 4., se puede ver la variación de la concentración de TBP en las 

muestras analizadas a lo largo del tiempo y donde se puede observar la desaparición del 51% 

del contaminante para P. velutina y P. ostreatus, así como un 59% para P. sanguineus a los 
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4 d de operación, pero la eliminación no mejoró significativamente a los 7 d.  Cabe mencionar 

que también se evidencio una reducción de la concentración inicial de TBP en los 

experimentos de control abiótico lo cual podría deberse bien a procesos de degradación 

fotocatalíticos del TBP (Environment and Health Canada, 2009; OECD SIDS, 2001), e 

inclusive por una leve contaminación microbiana del control pues también se observa un 

poco de consumo de glucosa. 

Como ya se mencionó, este OPFR tiene la característica de bioacumularse y adsorberse en 

diferentes matrices biológicas y ambientales debido a su hidrofobicidad (Tabla 1.), es posible 

que parte del TBP eliminado de la fase acuosa, se haya dado por la adsorción de este a la 

pared celular del hongo (Hu et al., 2020),  si bien varios factores como la carga iónica del 

medio y de la pared celular, el pH, y el diámetro de los pellets puede afectar este proceso 

(Fomina & Gadd, 2014).  

En este estudio no se identificaron los productos de transformación, aunque se han reportado 

diferentes productos de degradación del TBP, ya que Nancharaiah et al. (2015) evidenció la 

aparición de fosfato inorgánico y n-butanol en cantidades estequiométricas, conforme 

desaparecía el TBP a una tasa de 0,4 mol mL-1 h -1, cuando empleó una biopelícula de biomasa 

granular aerobia para la biodegradación. Así como, Dodi & Verdá, (2001),  relacionó como 

productos de degradación del TBP al dibutil fosfato (DBP) y el monobutil fosfato (MBP) (S. 

Wang et al., 2023) vía desalquilación de los grupos butilo.  En concordancia,  Liu et al., 

(2019), considera que las cadenas de butilo pueden liberarse bajo la acción catabólica de las 

fosfoesterasas provenientes de organismos como Sphingomonas sp., así que el TBP puede 

transformarse en fosfato inorgánico y butanol, obteniendo tanto el DBP y MBP como 

intermediarios metabólicos. De manera que, los productos de transformación dependerán de 

la vía de degradación empleada y las enzimas involucradas. 

  

3.2.Biodegradación de antibióticos   

 

Los antibióticos, a diferencia de los OPFRs, tienen un mayor carácter hidrofílico como puede 

verse en la Tabla 1, con los valores de las diferentes propiedades fisicoquímicas especificadas 

para cada uno de los antibióticos, dado que estas cualidades son es una guía para evidenciar 

el comportamiento de estos contaminantes.  

En la Fig. 5 se puede observar el comportamiento de la concentración de los antibióticos a lo 

largo del tiempo de operación del biorreactor de lecho fluidizado.  Con la primera 

dosificación de fármacos se obtuvo una eliminación total de la OXT antes de las 44 horas y 

cerca de las 75 horas para la SFD y la ERF.  Seguidamente, sobre las 192 horas se adicionó 

una segunda dosis de la cual se eliminó de la fase acuosa la totalidad de la SFD y OXT en 

menos de 47 horas; sin embargo, solo el 17% de la ERF había desaparecido a dicho tiempo. 



Por otro lado, debido a la baja concentración detectada de OXT con la segunda dosis; 

resultado de una posible instabilidad del antibiótico y su rápida desaparición del medio, se 

adicionó una tercera dosis de OXT a las 335 horas de operación para obtener el doble de la 

concentración inicial, la cual se cuantifico en 11.84 mg L-1 y se monitoreo más 

frecuentemente, obteniéndose como resultado una desaparición del medio en menos de 21 

horas. 

Un elemento importante de resaltar es el factor no inhibitorio de la mezcla de los tres 

fármacos al metabolismo del hongo, si bien, a lo largo de la operación se adicionaron 5 

dosificaciones de glucosa, estimándose una tasa de consumo de 1.47 g L.1 día-1; con una 

concentración de partida de biomasa medida en 2.0 g L-1en peso seco (DWC) y finalizando 

la operación con una concentración de 5 g L-1 en peso seco.   

Así como el reactor fue fluidizado mediante pulsos de aire, igualmente fue continuamente 

alimentado con glucosa para obtener la tasa de conservación de la biomasa de 1 (g g-1 DCW 

día-1) reportada en la bibliografía (Mir-Tutusaus et al., 2014), también se adicionó 

semanalmente tartrato de amonio como fuente de nitrógeno para obtener una concentración 

de 0.6 g L-1, la cual es considerablemente menor a la empleada para el crecimiento celular 

(Kirk et al., 1978); ya que se ha reportado bibliográficamente que bajo condiciones de 

limitación de fuente de carbono y de nitrógeno y en presencia de compuestos xenobióticos, 

iones de cobre, T. versicolor puede degradar compuestos orgánicos complejos; ya que se 

favorece la expresión de la lacasa  (Tan et al., 2023; Yang et al., 2017). 

 
Figura 6. Comportamiento de los antibióticos en la fase acuosa, SFD (cuadrados naranjas), OXT (triángulos azules), 

ERF (círculos verdes). Primera dosis (0 horas), segunda dosis (192 horas), tercera dosis (335 horas). 

 

Por otro lado, en la Tabla 5 y la Fig. 6 se observa el ajuste y los parámetros cinéticos 

obtenidos del ajuste a una cinética de primer orden, con valores de 0.238 h-1 para la OXT; 
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siendo este el antibiótico de más rápida desaparición de la fase acuosa, seguido por la SFD 

con una constante de 0.102 h-1 y finalmente la ERF con una constante de 0.022 h-1. De igual 

manera, (Chabilan et al., 2023),  reportaron constates cinética de desaparición de estos 

antibióticos de 0.0036 h-1 para la ERF, 0.0006 h-1 para la SDF y 0.0141 h-1 para la OXT, en 

un mesocosmos, y cuyos valores son sustancialmente menores a los encontrados en la 

presente evaluación.  En la Tabla 4, se muestran los coeficientes de correlación lineal (R2) de 

los ajustes cinéticos obtenidos para los antibióticos en el reactor fluidizado. 

 
Figura 1. Ajuste parámetros cinéticos de primer orden de eliminación de antibióticos en la fase acuosa 

  

Tabla 5. Ajuste cinético de primer orden de la desaparición de antibióticos en fase acuosa del biorreactor 

Ensayo k (h-1) 

Correlación  

y=mx+b R2 

Oxitetraciclina -0.238 y =-0.238 x – 0.046 0.974 

Sulfadiazina -0.102 y =-0.102 x +0.515 0.936 

Enrrofloxacina -0.022 y =-0.022 x +0.212 0.967 

 

Uno de los mecanismos de degradación de compuestos xenobióticos por parte de los WRF 

es la actividad enzimática extracelular. En la Fig. 7 se muestran los resultados obtenidos del 

monitoreo la actividad enzimática de la lacasa durante el tiempo de operación del biorreactor. 

Se detectaron actividades enzimáticas menores a 21 UA/L luego de la primera y la segunda 

dosis de antibióticos que tendió a incrementar, alcanzándose los valores máximos de 88 y 95 

UA/L después de las 300 horas, momento en el cual ya habían desaparecido la mayoría de 

los antibióticos. Por lo cual, en primera instancia no se encontró relación alguna entre la 

actividad enzimática de la lacasa y la desaparición de estos fármacos en la fase acuosa. De 

manera preliminar, estos resultados podrían coincidir con lo encontrado por Mir-Tutusaus et 

al., (2014), quien también evaluaron la degradación de OXT por T. versicolor y evidenciaron 
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la desaparición de 15 g L-1del antibiótico en menos de 2 d, sin embargo, no encontraron 

relación entre degradación de la OXT cuando se empleó el extracto de la lacasa comercial.  

Por el contrario, se ha demostrado que enzimas extracelulares como la LiP y la MnP, estarían 

involucradas en la degradación de este antibiótico; ya que Wen et al., (2009) reportó la 

degradación del 95% de 50 mg L-1de OXT por acción de la LiP en menos de 5 min y la 

degradación del 84% de 50 mg L-1de este fármaco por la acción del extracto de la MnP, en 

menos de 4 horas (Wen et al., 2010), sin embargo, durante el análisis de actividad enzimática 

no se detectaron la MnP y la LiP en los cultivos de T. versicolor.   

En cuanto a la SFD, se ha reportado la degradación de 10 mg L-1de SFD por Phanerochaete 

chrysosporium en 6 d, por la acción de enzimas del sistema enzimático extracelular como la 

LiP y la MnP (Zhang et al., 2019); así como Rodríguez-Rodríguez et al., (2012), reporto la 

degradación del 95% de dos antibióticos del grupo de las sulfonamidas por T. versicolor en 

72 horas partiendo de una concentración de 10 mg L-1. En cuanto a la ERF, no se ha reportado 

información sobre su degradación por hongos.   

 
Figura 2. Actividad enzimática detectada durante la operación del biorreactor 

 

De igual manera, es importante considerar que el proceso de atenuación de los fármacos por 

adsorción se pudo ver intensificado a mediada que la biomasa incrementaba en el reactor; ya 

que como se mencionó anteriormente, la concentración de biomasa (DCW) se duplicó desde 

la inoculación hasta el final de operación. Por lo cual, antibióticos como la OXT y la ERF 

que tienen coeficientes de reparto sólido-líquido (Kd) de hasta 3020 L Kg-1 (Thiele-Bruhn, 

2003)  y  5612 L Kg-1, en diferentes matrices ambientales como lodos de depuradora y suelos, 

respectivamente (Tabla 1), pudieron ser atenuados por dicho mecanismo. Por el contrario, 

para la SFD se han reportado valores de Kd menores a 2.8 L Kg-1 (Sarmah et al., 2006; 

Bavumiragira et al., 2022).  Factores que pudieron acelerar la desaparición de la OXT de la 

fase acuosa, ya que con la primera dosificación de fármacos se adicionaron 5.6 mg L-1 y se 
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eliminaron en menos de 44 horas, frente a las 21 h que tardó en desaparecer la OXT del 

medio cuando se adicionaron 11.8 mg L-1.  

Por otro lado, durante el análisis de las muestras tomadas durante la operación del biorreactor, 

se identificaron algunos picos cuya área de integración variaba a lo largo del tratamiento y 

los cuales podrían ser productos de transformación de los antibióticos, con diferentes tiempos 

de retención como el pico No.1 detectado a los 5.72 min, pico No.2 detectado a los 6.29 min, 

el pico No.3 con tiempo de retención 7.01 min y el ultimo pico detectado ha sido el No. 4 a 

los 10.7 min. En la Fig. 8., se observa que a medida que el área de integración de los picos 

mencionados anteriormente varia a lo largo de la degradación de los fármacos.  

 
Figura 3. Área de los picos detectados como presuntos productos de transformación. Pico No. 1 (triángulos azules), pico No. 2 (estrella 

naranja), pico No. 3 (círculos grises) y pico No. 4 (cuadrados amarillos). 

 

Mediante HPLC–MS se lograron identificar dos compuestos reconocidos como; pico No.2 y 

pico No.3 y los cuales tiene una relación m/z de 334 y 332, respectivamente. Se ha reportado 

a la ciprofloxacina como compuesto de degradación de la enrofloxacina (Trouchon & 

Lefebvre, 2016), y se presume que coincide con los resultados obtenidos en la identificación 

de los productos de transformación detectados en el biorreactor. En primera instancia la 

ciprofloxacina correspondería al compuesto identificado como pico No.3 y con formula 

química C17H18N3FO3; debido a que su relación m/z coincidiría. De igual manera, Cai et al., 

(2023) ha mencionado como indicador de la formación de un producto de transformación de 

la ERF con relación (m/z) de 332, el cual es generado por la acción de radicales hidroxilos u 

otros radicales oxidantes que rompen y oxidan el enlace C-N y subsecuentemente pierde un 

grupo etilo, lo cual coincidiría con la estructura química de la ciprofloxacina (Fig.9).  Por 

otro lado, el compuesto denominado como pico No.2 y con formula química C17H20N3FO3, 
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no se ha logrado relacionar con algún compuesto presente en las rutas de degradación de 

estos antibióticos referenciadas en la literatura.  

 

Figura 9.  Estructuras químicas de la ERF (Izquierda) y la ciprofloxacina (derecha) 

 

3.3. Otros procesos de atenuación de antibióticos 

Se han reportado que algunos fármacos y en particular antibióticos pueden ser susceptibles a 

procesos de adsorción, fotodegradación, hidrolisis y biodegradación (Chabilan et al., 2023),  

por lo cual, se realizaron controles de estos procesos de atenuación y cuyos resultados que se 

muestran en la Fig. 10, para cada uno de los antibióticos evaluados.  

Se relaciona algunas ecuaciones mediante las cuales se estimaron las constantes cinéticas 

para cada uno de los procesos de atenuación diferentes a la biodegradación, y donde el 

subíndice ATB, hace referencia a cada uno de los antibióticos evaluados.  

 

𝑘ℎ_𝐴𝑇𝐵 = 𝑘𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙 𝐷_𝐴𝑇𝐵   (𝐸𝐶. 1)  

𝑘𝑓_𝐴𝑁𝑇 = 𝑘𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙 𝐶_𝐴𝑇𝐵 −  𝑘ℎ𝐴𝑇𝐵
  (𝐸𝐶. 2)  

𝑘𝑎_𝐴𝑁𝑇 = 𝑘𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙 𝐵_𝐴𝑇𝐵 −  𝑘ℎ𝐴𝑇𝐵
  (𝐸𝐶. 3) 

 

Donde los subíndices h, f, a y b indican hidrólisis, fotodegradación, hidrólisis y adsorción 

respectivamente. Se observa en la Fig. 10(a), que la sulfadiazina  es un fármaco estable a 

procesos de hidrólisis a pH acido de 4.5; ya que la variación de la concentración de este 

antibiótico fue de menos del 1%; de igual manera, se podría despreciar las diferencias  entre 

los controles B y C, relacionados con procesos de adsorción a la pared celular del hongo y 

fotodegradación de  la SFD, respectivamente; ya que, se observó una variación menor al 5% 

entre la concentración inicial y la final, en los ensayos experimentales que incluyeron estos 

procesos. De manera que, la SFD tampoco es susceptible a la hidrolisis, adsorción y/o 

fotodegradación bajo las condiciones experimentales empleadas durante un periodo de 12 d. 

Sin embargo, Chabilan et al., (2023)  encontró que la SFD puede atenuarse en un 21% y 13% 

por proceso de adsorción e hidrolisis, bajo las condiciones de un mesocosmos propuesto por 

los autores.   

Radicales oxidantes  



Los resultados mostrados en la Fig. 10(b) evidencian una elevada estabilidad de la ERF frente 

a los procesos de hidrólisis y fotodegradación. Estos resultados concuerdan con los 

reportados previamente (Sukul & Spiteller, 2006) y la SFD, junto con otras sulfonamidas 

pueden ser recalcitrante, de manera que bajo condiciones ambientales son hidrolíticamente 

estables (Loftin et al., 2008). Hay que tener en cuenta que las reacciones de hidrólisis son 

comúnmente catalizadas por protones [H+] e hidróxidos [OH−] por tanto muy dependientes 

del pH del medio, así la tasa de hidrólisis dependerá directamente el pH (Chabilan et al., 

2023). 

 

 

 
Figura 10. Estabilidad de los antibióticos a diferentes mecanismos de atenuación. (a) Controles SFD, (b) Controles para la ERF y (c) 

Controles para la OXT.  Para cada antibiótico se evaluaron los experimentos; B: Adsorción e hidrólisis, C: Fotodegradación e hidrólisis y 

D: hidrólisis. 

 

A diferencia de la elevada estabilidad mostrada por la SFD y la ERF, la OXT resultó ser poco 

estable el medio de reacción, ya que a las 12 d cerca del 67% de la concentración inicial de 

OXT en el medio de reacción del control de hidrólisis, cuyo carácter hidrolítico también ha 

sido evidenciado por Chabilan et al., (2023), quienes comprobaron que el 13% de la 

oxitetraciclina presente en el medio de su desarrollo experimental desapareció por procesos 

de hidrólisis,  a los 7 d a un pH cercano a la neutralidad (7.3 y 8.8).   
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Figura 41. Cinética de primer orden para la atenuación por adsorción, fotodegradación e hidrolisis de la OXT 

 

Tabla 5. Ajuste Cinética de primer orden controles de atenuación de OXT 

Ensayo k (h-1) 

Correlación  

y=mx+b R2 

Control B  -0.0047 y =-0.0047x – 0.08 0.954 

Control C -0.0037 y =-0.0038 x - 0.05 0.977 

Control D -0.0038 y =-0.0037 x - 0.07 0.966 

 

Se encontró una variación menor al 1% entre el control de procesos de fotodegradación (C) 

e hidrolisis (D); en consecuencia, como se observa en la Fig.11 y en  la Tabla 5,  la OXT 

sería poco susceptible a procesos de fotodegradación por absorción de la luz bajo la 

metodología empleada, lo cual a su vez se pone de manifiesto con las constantes de la cinética 

de primer orden obtenidas en los ensayos experimentales tanto para  𝑘𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙 𝐶_𝐴𝑇𝐵  de 

 0.0038 ℎ−1 y 𝑘𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙 𝐷_𝐴𝑇𝐵 de 0.0037 ℎ−1. Obteniéndose una constante cinética de 

fotodegradación (𝑘𝑓_𝑂𝑋𝑇) de aproximadamente 1x10-4 h-1, cuyo valor se estimó mediante la 

(𝐸𝐶. 2) y es menor al reportado de 1.8 x10-3 h-1 (Bavumiragira et al., 2022; Pouliquen et al., 

2007) y cuyo valor de constante de hidrolisis se encuentra entre las constante cinéticas para 

la oxitetraciclina reportadas de 0.016 h-1 - 0.00048 h-1 (Loftin et al., 2008).  De igual manera, 

se estimó una variación del 9% entre el control de adsorción (B) e hidrolisis (D), 

obteniéndose una constante cinética de adsorción (𝑘𝑎_𝐴𝑁𝑇)  de 0.0010 h-1, de acuerdo con lo 

relacionado en la EC.3.  

3.4. Actividad enzimática del sistema enzimático intracelular CP450 en la eliminación de 

antibióticos:  

Para determinar si el citocromo P450 está involucrado en la degradación se realizan dos 

experimentos en paralelo, uno con pellets de T. versicolor y el otro añadiendo además ABT 

que es un inhibidor del sistema enzimático intracelular. Los resultados obtenidos se muestran 

en la Fig. 12, donde se puede constatar que son poco concluyentes para la SFD y la ERF. Por 
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una parte, no se detectó degradación ni con ni sin la presencia del inhibidor, tanto para la 

SFD como con la ERF (Fig. 12 a y c). 

  

 
Figura 12. Comportamiento de los antibióticos durante el ensayo de inhibición del sistema enzimático intracelular CP450. (a) SFD, (b) 

OXT y (c) ERF. 

 

Estos resultados que distan sustancialmente de lo evidenciado en el experimento de 

degradación de estos fármacos en el biorreactor de lecho fluidizado, lo cual se le atribuiría a 

diferencias operacionales entre el uno y el otro; ya que el pH en el reactor fue regulado 

permanentemente mediante la adición de ácido o base, conforme fue variando el pH en el 

medio debido a la acción metabólica del hongo, contrario a los experimentos de intervención 

del sistema CP450 que se realizaron en Erlenmeyer. 

 Finalmente, en relación con la OXT (Fig. 12b), se observó gran discrepancia en la 

cuantificación de este antibiótico, cuyas muestras tenían presencia del inhibidor ABT, de 

manera que, la cuantificación de este fármaco pudo verse afectada por la presencia de este 

compuesto en la fase acuosa; teniendo en cuenta que, el tiempo de retención en el análisis 

por HPLC es de 5.0 min para la OXT y 5.3 min para el ABT, razón por la cual los picos de 

cuantificación se solapan y altera la integración. De igual manera, es importante mencionar 

que con el método de cuantificación analítico empleado no se es capaz de separar 

adecuadamente estos dos compuestos, haciéndose necesario para futuras muestras la puesta 

en marcha de un método que los separe (material suplementario).    
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A pesar de lo enunciado anteriormente, se observó una posible relación entre la degradación 

de la OXT y la inhibición del sistema enzimático intracelular CP450, ya que en el ensayo de 

inhibición la concentración de contaminante no disminuyo; a pesar de que el medio de 

reacción tenía un pH de 4.5 y consistió en el mismo medio de reacción empleado en los 

ensayos de atenuación por hidrolisis de este fármaco, especificado en el apartado 3.3.  Por lo 

cual, la presencia de este compuesto en el medio pudo alterar sus condiciones y/o evitar o 

ralentizar las reacciones de hidrolisis para la OXT. Sin embargo, en el control biótico sin 

inhibidor se alcanzó la remoción de 100% del fármaco a los 4 d.  

Finalmente, es importante mencionar que la concentración de ABT en el medio acuoso tendió 

a disminuir conforme el tiempo experimental incrementaba, debido al proceso de absorción 

hacia el interior de las células y su metabolización e inhibición del sistema CP450.  

 

3.5. Actividad enzimática de Lacasa y el mediador ABTS en la eliminación de antibióticos 

En la Fig. 13, se observan los resultados obtenidos en la degradación enzimática de los 

antibióticos. 

 

 

Figura 13.  Fracción remanente de los antibióticos en los ensayos experimentales de intervención de la lacasa en la degradación de 

antibióticos. (a) Controles para la OXT, (b) Controles para la SFD y (c) Controles para la ERF. 
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En primer lugar, se puede comprobar que la ERF no es oxidada por acción directa de la 

lacasa; ya que como se observa en la Fig. 13c no hubo variación significativa entre la 

concentración del antibiótico al inicio de los experimentos y transcurridos 2 d; por el 

contrario, la degradación incrementó sustancialmente en los ensayos con presencia del 

mediador ABTS y con los cuales se alcanzó la desaparición del 51% a dicho tiempo. Por lo 

cual, este fármaco únicamente será degradado por la lacasa mientras haya presencia de un 

mediador (Hilgers et al., 2018).  

Por otro lado, para el caso de la OXT (Fig. 13a) la fracción remanente disminuyó en todos 

los ensayos experimentales, en el control desapareció de la fase acuosa el 29% del antibiótico 

a los 2 d; posiblemente por procesos de hidrolisis debido al pH acido (4.5) del medio, ya que 

como se vio en los ensayos de otros mecanismos de atenuación de este fármaco (sección 3.3.) 

Adicional a esto, el ensayo experimental con presencia de la lacasa permitió alcanzar a una 

desaparición de 46% del fármaco de la fase acuosa a los 2 d; de manera que, cerca del 17% 

de la degradación de a OXT se podría atribuir netamente a la acción de la lacasa. Por lo que, 

esta enzima interviene en la oxidación directa de la OXT. En cuanto a los ensayos 

experimentales en presencia de la lacasa y el mediador ABTS, se alcanzó la degradación del 

91% del antibiótico, transcurridos los primeros 30 min; esto podría deberse a que tanto la 

lacasa intervino en la oxidación directa de la OXT, así como también fue oxidada como por 

los radicales ABTS, que se pudieron formar rápidamente por la oxidación de la lacasa al 

mediador (Hilgers et al., 2018; Johannes & Majcherczyk, 2000). 

En relación con la SFD no se encontró variación significativa entre la concentración inicial 

y la obtenida al transcurrir los 2 d experimentales en el ensayo de control (Fig. 13b), lo cual 

corrobora la estabilidad de este fármaco. Por otro lado, se obtuvo una desaparición del 14% 

de la SFD en los ensayos experimentales con presencia de la lacasa; de manera que una 

pequeña fracción del antibiótico puede ser oxidado directamente por la acción de esta enzima. 

Sin embargo, la desaparición de la SFD incremento drásticamente cuando se añadió el 

mediador ABTS en el medio; ya que se alcanzó el 97% de la remoción de este antibiótico 

antes de los 30 min de reacción. De manera que al igual que la OXT, la SFD es rápidamente 

oxidada por el sistema lacasa/ABTS. 

De acuerdo con lo anterior, tanto la ERF, como la SFD y la OXT, son más rápidamente 

degradadas y/o desaparecen sustancialmente más rápido cuando en el medio hay presencia 

de un mediador oxidante entre la lacasa y el contaminante, por lo cual la lacasa que es 

excretada por T.versicolor pudo participar en la degradación de estos contaminantes e 

inclusive de manera significativa en presencia de mediadores que pueden ser producidos el 

mismo hongo los cuales pueden favorecer tanto la oxidación de compuestos orgánicos 

(Johannes & Majcherczyk, 2000; Hilgers et al., 2018). Por el contrario, en ausencia de algún 

tipo de mediador, la lacasa que solo puede oxidar una pequeña fracción de SFD y OXT.  

 

 



4. Conclusiones 

 

 

• El TEHP es un compuesto altamente hidrofóbico que tiende a adsorberse en matrices 

sólidas e hidrofóbicas, así como en la pared celular de hongos, su carácter lipofílico 

dificulto la cuantificación de este OPFR en el medio acuoso. 

• El TEP, es el OPFR más hidrofílico de los tres evaluados, lo cual facilito su 

cuantificación, sin embargo, no se detectó eliminación por acción de ninguno de los seis 

hongos probados.   

• El TBP puede atenuarse bajo la presencia de P. sanguineus, P. velutina y P. ostreatus 

con los cuales se obtuvieron reducciones superiores al 50% en 7 días en el medio. 

• La presencia de OXT, SFD y ERF en concentraciones aproximadas de 10 mg L-1de cada 

uno, no inhibió el metabolismo de T. versicolor, además, se logró una eliminación 

superior al 97% para todos los casos, en el biorreactor de lecho fluidizado.  

• La SFD y la ERF, son fármacos estables a proceso de atenuación como la hidrólisis, 

fotodegradación y en menor grado a la adsorción. Por el contrario, la OXT es el 

antibiótico más inestable y puede verse afectado por procesos de adsorción e hidrólisis.  

La OXT puede ser degradada por la lacasa y el sistema CP450, por el contrario, la ERF 

y la SFD únicamente se verían degradadas por las enzimas extracelulares como la lacasa 

en presencia de mediadores. 
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