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RESUMEN 

La lixiviación con cianuro es actualmente el proceso principalmente utilizado por la 

industria minera para extraer oro y plata. El cianuro es un compuesto tóxico para 

la mayoría de los organismos vivos, sin embargo, muchos microorganismos son 

capaces de tolerarlo e incluso degradarlo.   

En el presento trabajo ha sido caracterizada y analizada, por metagenómica 

dirigida al ADNr, la composición de las comunidades microbianas de suelos y 

aguas, prístinos o contaminados por residuos de cianuro producto de la actividad 

minera en la Región La Libertad.  

Se logró aislar e identificar molecularmente 89 cepas microbianas, siendo los 

géneros Pseudomonas, Bacillus y Alcaligenes los más abundantes. La capacidad  

de degradación del cianuro ha sido establecida en base a pruebas in vitro 

considerando estas cepas, ya sea individualmente o en consorcios.  

El mejor consorcio constituido por 8 cepas de los géneros Pseudomonas, Bacillus 

y Alcaligenes ha permitido una reducción de cianuro en un 97 y  99% tras 15 días 

de tratamiento en laboratorio y 22 días en situación real de biorremediación en el 

campo respectivamente. 

Genes de enzimas degradadores de cianuro (cianasa, cianidasa) y proteínas 

enzimáticas han sido detectados respectivamente por PCR con secuenciación de 

amplicones y por espectrometría de masa MALDI TOF TOF con secuenciación de 

péptidos  

  

 

Palabras clave: cianuro, minería, metagenómica, suelos, Pseudomonas, Bacillus, 

Alcaligenes, cianasa, cianidasa, biorremediación 
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ABSTRACT 

Cyanide leaching process is currently mainly used by the mining industry to extract 

gold and silver. Cyanide is a toxic to most living organisms; however, many 

microorganisms are capable of tolerating and even degrading. 

In the present work we characterized and analyzed, by rDNA targeted 

metagenomics, the composition of microbial communities in soil and water, pristine 

or polluted by cyanide waste product of mining activity in the region La Libertad. 

It was isolated and molecularly identify 89 microbial strains, being the genera 

Pseudomonas, Bacillus and Alcaligenes the most abundant. The ability of cyanide 

degradation has been established based on in vitro assays considering these 

strains, either individually or in consortia. 

Best consortium containing 8 strains of the genera Pseudomonas, Bacillus and 

Alcaligenes has allowed a reduction of cyanide by 97 and 99% after 15 days of 

treatment in laboratory and 22 days of treatment in real bioremediation field 

situation respectively. 

Cyanide degrading enzyme genes (cyanase, cyanidase) and enzyme proteins 

were detected respectively by PCR with amplicon sequencing and by mass 

spectrometry MALDI TOF/TOF with peptide sequencing. 

 

 

 

 

 

 

Keywords: cyanide, mine, metagenomics, soils, Pseudomonas, Bacillus, 

Alcaligenes, cyanase, cyanidase, bioremediation 



 
 

1. INTRODUCCIÓN 

 

En el 2015, la economía peruana se consolidó como una de las más 

dinámicas en la región, lo que le permitió ubicarse en el segundo lugar después 

de Panamá en el ranking de los países hispanoamericanos con las mayores 

tasas de crecimiento económico en los primeros 15 años de este milenio. Dicho 

crecimiento se ha visto reflejado en los diversos sectores productivos, 

especialmente la minería, la cual alcanzó un volumen de producción de 1.7 

millones de toneladas métricas finas (UMF) reflejándose en un crecimiento de 

22.36% respecto al año 2014. Este incremento se debió principalmente al 

incremento en la extracción de plata en las regiones Lima, Ancash, Pasco y del 

oro en las regiones Áncash, Madre de Dios y Cusco. 

 

El Perú es el tercer productor mundial de plata y cobre; así mismo, es el 

primer productor de oro, zinc, estaño, plomo y molibdeno en América Latina. La 

minería aurífera peruana es uno de los sectores extractivo más activo con una 

producción promedio entre los 5 y 6 millones de onzas por año. Es también un 

sector en plena expansión y en estructuración principalmente frente a la 

formalización de la pequeña minería, que representa entre informales e ilegales 

el 20% del oro producido en el país.  

 

La principal técnica empleada para la extracción de oro de las rocas de forma 

eficiente, barata y simple es la lixiviación con cianuro. Los residuos de cianuro y 

sus derivados con varios metales pesados representan así un riesgo enorme 

para los ecosistemas y la salud pública. La producción anual de oro en el Perú es 

aproximadamente de 160TM por año, lo que requiere 24 000TM de cianuro por 

año que deben ser neutralizados. Los residuos de cianuro pueden ser sólidos o 

líquidos y así contaminar el suelo, el agua superficial y subterránea provocando 

grandes alteraciones en el paisaje, alterando con ello el entorno ecológico de los 

microorganismos y subsecuentemente la estabilidad funcional de la comunidad.  
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Varios tipos de tratamientos pueden ser realizados para la remediación del 

cianuro y sus derivados, especialmente al final del período de extracción. 

Actualmente los desechos de cianuro son degradados eficientemente por 

químicos pero los tratamientos son problemáticos, en términos de productos 

segundarios, y casi inconcebibles en términos de costos, en particular en las 

situaciones de cierre de minas y de pasivos ambientales. La búsqueda de 

tecnologías alternativas para degradar el cianuro, que no generen productos 

tóxicos y que sean menos impactantes para el ambiente, ha impulsado las 

investigaciones para sustituir los métodos convencionales ya que estos son 

costosos y corrosivos, además de que generan desechos que a veces son más 

contaminantes que los iniciales, lo que aumenta los costos de operación del 

proceso. 

 

Tratamientos alternativos para la degradación del cianuro y sus derivados 

corresponden entonces a una prioridad para el sector minero, el cual 

actualmente se encuentra en una situación crecientemente más conflictiva con 

las comunidades y poblaciones aledañas a las zonas de influencia de este 

sector. 

 

Los tratamientos biotecnológicos microbiológicos de los residuos de cianuro 

han sido establecidos en base a la capacidad de degradación biológica para su 

utilización como fuente de nitrógeno. Sin embargo, estos tratamientos son 

generalmente empíricos con microorganismos mal caracterizados, en términos 

funcional y molecular y prácticamente no monitoreados in situ por falta de 

herramientas moleculares. 

 

Por consiguiente, el objetivo de la presente investigación es el aislamiento, 

identificación, caracterización y utilización de microorganismos nativos 

degradadores de cianuro para la implementación de un proceso de 

biorremediación de sitios contaminados con cianuro producto de la actividad 

minera aurífera y argentífera en la región La Libertad.



 
 

2. MARCO DE REFERENCIA DEL PROBLEMA: 

2.1. Antecedentes: 

A nivel mundial, la bioremediación del cianuro y sus derivados tóxicos se ha 

beneficiado de los inmensos progresos alcanzados recientemente por la 

biología y biotecnología molecular para identificar, caracterizar, utilizar y 

monitorear microorganismos in situ, preferencialmente nativos, con actividades 

enzimáticas de degradación de los productos contaminantes. Un centenar de 

publicaciones básicas y aplicadas está relacionado con este tema. Sin 

embargo, el sector minero aurífero peruano no dispone hasta ahora de 

tecnologías de bioremediación con bacterias nativas degradadores de cianuro y 

sus derivados. 

 

Los complejos de cianuros con metales (oro, plata, cadmio, zinc, cobre, 

cobalto y hierro) son extremadamente estables pero pueden ser degradados 

por algunas bacterias de los géneros Pseudomonas, Burkholderia, 

Acinetobacter y hongos de los géneros Fusarium, Trichoderma y Penicillium 

(Knowles y Bunch 1986; Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010; Huertas et al. 

2010; Ozel et al. 2010; Deloya 2012; Tuya 2014).  

 

La degradación microbiana del cianuro fue examinada por primera vez a 

mediados de 1950 (Pettet et al. 1954). Mudder y Whitlock (1984) emplearon una 

cepa mutante de Pseudomonas paucimobilis para degradar cianuros, 

tiocianatos y complejos cianurados presentes en aguas residuales y cuya 

primera demostración comercial exitosa fue en la industria minera por la 

Homestake Gold Mine, USA a mediados de 1980 (Akcil y Mudder, 2003).  

 

Varias otras investigaciones de la degradación microbiana del cianuro han 

sido luego reportadas, incluyendo trabajos de laboratorio, pruebas piloto y 

aplicaciones en situación real.  
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Gantzer y Maier en 1988 mostraron la habilidad de Anabaena, una 

cianobacteria fijadora de nitrógeno, para degradar el cianuro, observando 

principalmente que las tasas de degradación del cianuro están relacionadas 

directamente con los valores de pH de los ensayos. 

 

Kunz et al. en 1992 emplearon la cepa Pseudomonas fluorescens NCIMB 

11764 para la degradación de cianuro de potasio (KCN) con la formación de 

productos menos contaminantes como CO2, amonio, formamidas y formiatos en 

proporciones dependientes de las concentraciones iniciales de KCN. 

 

Varias aplicaciones comerciales han sido implementadas, basadas sobre 

procesos aeróbicos como anaeróbicos, para tratamientos de contaminaciones 

activas o pasivas.  

 

Homestake Mining Company fue la empresa minera líder en el desarrollo e 

implementación de sistemas de tratamiento biológico para la destrucción de 

cianuro. La instalación a gran escala ha estado en operación continua para el 

tratamiento de grandes volúmenes de solución de residuos durante casi dos 

décadas en EEUU (Akcil y Mudder 2003).  

 

En México White y Markwiese (1994) potenciaron la capacidad de 

degradación del cianuro in situ de los microorganismos nativos presentes en 

pilas de lixiviación de oro, mostrando que la incorporación de una fuente de 

carbono incrementa significativamente las tasas de degradación del cianuro y 

sus derivados.  

 

En Colombia, Montoya (2001) realizó una propuesta de detoxificación de 

ambientes mineros mediante métodos químicos y biológicos, considerando 

concentraciones extremamente elevadas  de cianuro de sodio, de hasta 700 

ppm.  
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Diversas especies de microorganismos, principalmente del género 

Pseudomonas, son responsables de la asimilación completa del cianuro 

presente en aguas residuales mediante la oxidación de cianuro, tiocianato y 

amoníaco.  

 

Luque-Almagro en el 2005, empleando medios de cultivo suplementados 

con cianuro, logró aislar una cepa de Pseudomonas pseudoalcaligenes 

(CECT5344) capaz de crecer en medios alcalinos, hasta pH 11.5, siendo 9.5 el 

valor de pH óptimo para la degradación del cianuro, asimilado en su totalidad 

debido principalmente a la actividad de la enzima cianasa inducida en presencia 

de cianuro. Este mismo autor en el 2008 comprueba molecularmente que esta 

cianasa cataliza la descomposición del cianato a CO2 y amonio. La enzima 

mostró una actividad óptima a 65°C y pH de 8.5. Mediante la generación de un 

mutante para esta enzima cianasa, se comprobó que los cianatos no son un 

metabolito central en la asimilación del cianuro por parte de esta cepa. 

 

Las investigaciones han permitido, en particular con los recientes progresos 

biotecnológicos en genómica, metagenómica y proteómica, profundizar a nivel 

molecular las bases teórico-científicas de la degradación microbiana del cianuro 

involucrando varias enzimas identificadas en varios grupos microbianos (Meyer 

2010; Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010). 
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2.2. Bases teórico-científicas: 

Los recientes progresos biotecnológicos en genómica, metagenómica y 

proteómica han conducido al desarrollo conceptual y las aplicaciones de la 

biotecnología ambiental, en particular en el monitoreo de los impactos 

ambientales y en los procesos de biorremediación basados en el uso de 

microorganismos biodegradadores (Evans y Furlong 2011).  

La alta toxicidad del cianuro para todos los organismos aeróbicos es 

relacionada a su reactividad con iones metálicos, tales como Fe, Zn y Cu, 

cofactores de enzimas que participan en la cadena respiratoria a nivel 

mitocondrial, específicamente la forma oxidada del citocromo a3 (Dzombak, 

Ghosh y Wong-Chong 2006; Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010). La 

toxicidad y el efecto inhibitorio en la respiración están relacionados con la 

especiación fisicoquímica del cianuro, siendo HCN y CN- las más tóxicas, 

mientras que los complejos con metales Fe(CN)6
3-, Fe(CN)6

4- son relativamente 

menos tóxicos (Dzombak, Ghosh y Wong-Chong 2006).  

La cianogénesis es un proceso natural para varios tipos de organismos y 

microorganismos (Luque-Almagro 2005; Dzombak, Ghosh y Wong-Chong 2006; 

Meyer 2010) así como su degradacion biológica (Knowles y Bunch 1986). La 

cianogénesis es también un proceso artificial asociados a varias prácticas 

industriales, tales como la electrólisis de aluminio, gasificación de carbón, varias 

producciones farmacéuticas, la elaboración de fibras sintéticas y plásticos, etc. 

(Akcil et al. 2003).  

La degradación del cianuro y sus derivados tóxicos presentes en varios 

tipos de desechos está actualmente realizada con buenos resultados por 

tratamientos con métodos físicos y químicos. Se conocen variedad de técnicas 

químicas para la destrucción del cianuro, entre las más usadas se encuentran: 

la cloración alcalina, la destrucción con peróxido de hidrogeno y la destrucción 

con ácido de caro (Dzombak, Ghosh y Wong-Chong 2006). 
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En la cloración alcalina se obtiene como primer producto de la reacción 

cloruro de cianógeno, gas altamente tóxico de solubilidad limitada. Su toxicidad 

puede superar la de concentraciones iguales de cianuro. La cloración alcalina 

es un proceso relativamente rápido, que depende de la constante de 

disociación, que también determina la toxicidad. Esta técnica se enfoca 

únicamente en la oxidación de cianuro que es sensible a la cloración. Los 

complejos de cianuro metálico, como níquel, cobalto, plata y oro, no se disocian 

fácilmente, por lo que la reacción de cloración necesita más tiempo y un exceso 

considerable de cloro. Los cianuros de hierro no se oxidan por cloración porque 

no disocian en absoluto (Dzombak, Ghosh y Wong-Chong 2006).  

Se han desarrollado dos procesos para la oxidación de cianuro con 

peróxido de hidrogeno: uno de ellos se conoce como proceso Kastone, el cual 

utiliza una solución de peróxido de hidrogeno al 41% con pocos mg/L de 

formaldehído y cobre; en el segundo proceso se emplea una solución de 

peróxido de hidrógeno y sulfato de cobre en diferentes concentraciones, 

demostrando que no es necesario el uso del formaldehído. En la oxidación con 

ácido de Caro, también conocida como oxidación con ácido peroximonosulfúrico 

(H2SO5), este degrada el cianuro de los efluentes de cianuración provocando 

que el cianuro se oxide a cianato, compuesto menos tóxico que el cianuro. 

Posteriormente el cianato se hidroliza formando NH3, CO2 y OH-. La 

degradación del cianuro con el ácido de Caro se da a pH 9, debido a que la 

adición del ácido a las colas de las plantas en los procesos de extracción de oro 

en minería, disminuye los valores normales de estas que varían entre pH 10.5 y 

11.5 (Dzombak, Ghosh y Wong-Chong 2006). 

Estos procesos de degradación de cianuro han mostrado resultados muy 

eficientes. Sin embargo, la búsqueda de tecnologías alternativas biológicas para 

degradar el cianuro, que no generen productos tóxicos y que sean menos 

impactantes para el ambiente, ha impulsado las investigaciones para sustituir 

los métodos convencionales (Dasha, Gaur y Balomajumder 2009; Deloya 2012).  
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Los métodos biológicos, y particularmente los microbiológicos, se 

constituyen en alternativas eficientes porque son específicos respecto a los 

focos en los que se pretende que actúen y, luego de estandarizarse, pueden 

resultar más económicos que los procesos químicos  (Knowles y Bunch 1986; 

Dumestre et al. 1997; Akcil et al. 2003; Luque-Almagro 2005; Dasha, Gaur y 

Balomajumder 2009; Huertas et al. 2010;  Ozel et al. 2010; Naveen et al. 2011; 

Li et al. 2014).  

El éxito de la biodegradación depende de la presencia de microorganismos, 

preferencialmente nativos, con capacidades fisiológicas y metabólicas para 

degradar los contaminantes en el medio ambiente (Deloya 2012; Naveen et al. 

2011). En los suelos o las aguas, la disponibilidad de nutrientes, tales como 

carbono, fósforo, oxígeno y ciertos parámetros, tales como la temperatura y el 

pH, pueden afectar la biodegradación de compuestos de cianuro (Luque-

Almagro 2005; Deloya 2012, Mekuto, Ntwampe y Jackson, 2015). 

Dentro de las vías involucradas en la biodegradación microbiana del cianuro 

se incluyen reacciones de hidrólisis, oxidación, reducción, sustitución y 

transferencia correspondientes a genes codificantes para varias enzimas 

(Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010).  

La degradación del cianuro y derivados corresponde, en las bacterias a las 

enzimas cianuro-oxigenasas, cianuro-dihidratasas y nitrogenasas  y en los 

hongos a la enzima cianuro-hidratasa (Luque-Almagro 2005; Gupta, 

Balomajumder y Agarwal 2010; Naveen et al. 2011).  

Las enzimas cianuro oxigenasas, conocidas también como cianasas,  

catalizan la oxidación completa hasta dióxido de carbono y amoníaco. Estas 

enzimas han sido reportadas para Pseudomonas fluorescens NCIMB 11764 

(Kunz et al. 1992; Wang et al., 1996;  Dumestre et al. 1997; Jandhyala et al.  

2003; Fernandez et al. 2004) y para Pseudomonas pseudoalcaligenes 

CECT5344 (Luque-Almagro 2005; Ebbs et al. 2006; Luque-Alamago et al. 2008; 

Luque-Almagro, Moreno-Vivia y Roldán 2016).  
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Las enzimas cianuro-dihidratasa, conocidas también como cianidasa, 

convierten el cianuro a formiato, un compuesto relativamente menos tóxico. 

Estas enzimas han sido reportadas para Alcaligenes xylosoxidans subsp. 

Denitrificans DF3, Bacillus pumilus C1 y Pseudomonas stutzeri AK1 (Ingvorsen, 

Godtfredsen y Hojer-Pedersen 1991; Meyers et al. 1991; Luque-Almagro 2005; 

Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010). 

Las enzima nitrilasa, del grupo de las nitrilasas, catalizan la hidrolisis de 

nitrilos a ácido carboxílico y amonio sin la formación de amidas libres 

intermediarias. Las nitrilasas están involucradas en la biosíntesis de proteínas y 

sus modificaciones post traduccionales en plantas, animales y algunos 

procariotas. Las nitrilasas han sido reportadas en Nocardia sp., Rhodococcus 

rhodochrous J1, R. rhodochrous K22, Rhodococcus rhodochrous PA-34, 

Arthrobacter sp. J1, Alcaligenes faecalis JM3, Acinetobacter sp. AK226, 

Pseudomonas thermophila JCM3095, Klebsiella ozaenae, Fusarium solani y 

Fusarium oxysporum  (Harper 1977; Kobayashi et al.  1990; Bhalla et al. 1992; 

Liu, Wu y Hsu 1992; Kao et al. 2003; Chen, Kao y Chen 2008 y Gupta, 

Balomajumder y Agarwal 2010).  

2.3. Definición de términos básicos:   

 

Atenuación natural: un proceso o método para disminuir la contaminación por 

el uso de mecanismos naturales para la remoción de contaminantes, incluyendo 

la volatilización, biodegradación, adsorción, oxidación y fotodescomposición 

(Álvarez et al. 2004). 

 

Bioaumentación: un método para introducir microorganismos cultivados en 

laboratorio dentro de un ambiente contaminado, a fin de mejorar la 

bioremediación de contaminantes (Kouzuma y Watanabe 2011). 
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Bioestimulación: un método para modificar las condiciones ambientales a fin 

de estimular los microorganismos existentes que son capaces de degradar los 

contaminantes (Kouzuma y Watanabe 2011). 

 

Biorremediación: un método para acelerar la degradación biológica y/o 

precipitación de contaminantes, incluyendo la bioestimulación y bioaumentación 

(Kouzuma y Watanabe 2011). 

 

Consorcio microbiano: conjunto de diversas especies de microorganismos 

que interactúan para su mutuo beneficio, dentro de una comunidad (Brenner, 

You y Arnold 2008). 

 

Exoproteoma: el termino exoproteoma se refiere al conjunto de proteínas que 

pueden ser encontradas en la proximidad extracelular de un sistema biológico 

dado (Armengaud et al. 2012). 

 

Lixiviación: proceso en el cual se extraen solutos de un sólido mediante la 

utilización de un disolvente líquido. Ambas fases entran en contacto y el soluto 

o los solutos pueden difundirse desde el sólido a la fase líquida (SNMPE 2014). 

 

Metagenómica: genómica ambiental, es el estudio del genoma recuperado de 

muestras ambientales, dejando de lado la necesidad del aislamiento y cultivo en 

laboratorio de especies individuales (Kouzuma y Watanabe 2011).  

 

MALDI TOF: MALDI-Matrix-assisted laser desorption/ionization 

(desorción/ionización láser asistida por matriz) y TOF–Time Of Flight (tiempo de 

vuelo) es una técnica de ionización que permite al análisis de biomoléculas y 

moléculas orgánicas mediante la producción de iones intactos en fase gaseosa 

haciendo uso de una matriz, elemento importante para el éxito de método de 

desorción y la ionización, en el cual se basa esta técnica (Hoffmann y Stroobant 

2007).



 
 

3. MATERIALES Y MÉTODOS 

3.1. Localidad y periodo de ejecución:  

La presente investigación se realizó en los laboratorios de la empresa 

INCABIOTEC SAC y la Universidad Nacional de Tumbes durante el desarrollo 

del programa magistral en biotecnología molecular comprendido entre los años 

2014 – 2016. Parte importante del desarrollo de la presente investigación (toma 

de muestra y ensayos in situ) se desarrollaron en dos zonas mineras de la 

Región La Libertad (cerro Urcopongo, del Distrito de Usquil, Provincia de 

Otuzco y el cerro El Toro, Distrito de Shiracmaca, Provincia Sánchez Carrión).  

3.2. Población, muestreo y muestra:  

La lixiviación con cianuro es la principal técnica empleada para la 

recuperación de oro y plata en la mayoría de minas a nivel mundial. En nuestro 

estudio, las muestras de suelo y agua contaminadas con cianuro fueron 

colectadas en el área de concesión de la empresa WF Silva Ingenieros S.R.L 

ubicada en el cerro Urcopongo, del distrito de Usquil, Provincia de Otuzco, 

Región la Libertad.  

 

Las muestras fueron obtenidas siguiendo el plan de muestreo de suelos 

contaminados (MINAM 2014) con algunas modificaciones, además del 

seguimiento de algunas consideraciones de la guía ambiental para el manejo de 

relaves mineros (MINEM s.f.), la guía ambiental para el manejo de cianuro 

(MINEM 1996) y código Internacional para el manejo del cianuro (ICMI 2014). 

Las muestras fueron preservadas y transportadas a los laboratorios de la 

empresa INCABIOTEC SAC en la ciudad de Tumbes, para los análisis 

respectivos. 
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3.3. Material y métodos:  

Las muestras fueron tomadas a 10 cm de profundidad, previa 

homogenización en el caso del agua, las muestras fueron colocadas en bolsas 

y frascos plásticos, éstos fueron sellados herméticamente, rotulados y 

refrigerados a 4°C hasta el momento de los análisis; para cada una de las 

muestras, al momento de la colecta se evaluó temperatura, pH y concentración 

de cianuro usando el medidor portátil de pH/ORP/ISE y Temperatura HANNA HI 

98185-01 y el fotómetro portátil HANNA HI 96714 para la cuantificación de 

cianuro empleando los métodos descritos por el proveedor. Todas las muestras 

fueron trasladadas a la ciudad de Tumbes para los análisis respectivos. 

 

3.4. Procesamiento de las muestras:  

3.4.1. Aislamiento, identificación y caracterización de microorganismos:  

a) Aislamiento de microorganismos:  

Para el aislamiento, caracterización e identificación de 

microorganismos se emplearon técnicas microbiológicas y moleculares 

clásicas, la obtención de colonias puras se realizó mediante diluciones 

sucesivas de las muestras obtenidas las cuales fueron sembradas en 

medio agar (TSA y Cetrimide) incubadas a temperatura ambiente durante 

24 – 48 horas, la purificación de las cepas se llevó a cabo mediante 

siembras sucesivas de las colonias crecidas individualmente y la calidad 

de las mismas se verificó mediante tinción Gram y microscopía. Las cepas 

fueron conservadas a -20°C empleando glicerol 15% como crioprotector. 

 

b) Extracción de ADN de bacterias: 

La extracción de ADN bacteriano se realizó siguiendo el protocolo de 

(Worden 2009) con algunas ligeras modificaciones. Brevemente, los cultivos 

bacterianos fueron centrifugados a 12,000rpm por 5 minutos, se agregó 

695μL del BUFER CTAB 2X seguido de 1.4μL de β-Mercaptoetanol (0.2%) 
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y 3.5μL de Proteinasa K (0.1 mg/ml) y se incubaron las muestras  a 60°C 

por 1 hora, se agregó 700ul de Cloroformo-alcohol Isoamilico (24:1)  y  se 

mezcló por inversión, las muestras fueron centrifugadas por 10 minutos  a 

14000 x g a 4°C y se recuperó el sobrenadante adicionándole isopropanol 

2/3 del volumen y se incubó a -20°C por 2 horas, pasado este tiempo se 

centrifugó por  15 min a 14000 x g a  4°C y se descartó el sobrenadante, el 

pellet fue mezclado con 400μL de etanol al 75% y se centrifugó por  10 min 

a 14000 x g a  4°C, el pellet fue resuspendido en 50µl de T.E pH 8.0 (10 

Mm Tris-HCl 1mM EDTA) y se adicionó  1µl  de RNase (10mg/ml)  

incubándose por 30 minutos a 37°C.  

 

c) Extracción de ADN de hongos: 

Para la extracción de ADN de los hongos se tomó 1 cm2  de micelio, 

lavándose con agua destilada estéril, se adicionó buffer CTAB 10% a 60°C 

y se maceró vigorosamente, se añadió  buffer CTAB 2X (395μL del Pre-

Buffer con 100μL del CTAB 10% y 5μL de β–Mercaptoetanol) y se 

adicionó 2.5μL de Proteinasa K (20mg/ml), las muestras se incubaron a 

55°C por 1 hora. 

 

Pasado este tiempo se adicionó 700μL de la mezcla fenol-Cloroformo-

Alcohol Isoamilico (25:24:1) y se centrifugó a 13,000rpm por 15 minutos, el 

sobrenadante fue transferido a un nuevo microtubo y se adicionó 1 

volumen de la mezcla cloroformo–alcohol isoamílico (24:1), se centrifugó a 

13,000rpm por 15 minutos y el sobrenadante fue recuperado. 

 

Se adicionó 0.1 volumen  de acetato de sodio 3M (pH 5.2) y 500μL de 

Isopropanol helado incubando a -20°C durante 1 hora, las muestras fueron 

centrifugadas a 13,000 rpm por 15 minutos y se eliminó el sobrenadante, 

se adicionó 400μL de etanol al 75% y se centrifugó a 13,000 rpm por 10 

minutos, el sobrenadante fue eliminado y el pellet resuspendido con 50μL 

de TE 1X (Tris-HCl 10 mM pH 8.0 y 1 mM de EDTA pH 8.0), se adicionó 
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1μL de Rnase 10mg/ml y se incubó  a 37°C durante 1 hora. El ADN 

extraído fue alicuotado para evaluar la calidad mediante determinación de 

cantidad y pureza empleando del biofotómetro Eppendorf®, las alícuotas 

restantes fueron conservadas a -20°C para futuros análisis. 

 

d) Identificación y caracterización de microorganismos: 

La identificación y caracterización de bacterias y hongos se realizó 

mediante el análisis de la secuencia del gen rRNA 16S y de la región 

Espaciadora Transcriptora Interna (ITS) respectivamente, mediante 

amplificación por PCR utilizando como moldes el DNA genómico total 

extraído siguiendo los protocolos antes mencionados. Los iniciadores 

universales empleados  se observan en la tabla 1.  

 

Tabla 1. Iniciadores usados para la identificación de los microorganismos aislados de 

muestras contaminadas con cianuro 

Organismo Iniciadores Dirección Secuencia (5´- 3´) 

Bacterias* 
27F Forward AGAGTTTGATCMTGGCTCAG 

1492R Reverse TACGGYTACCTTGTTACGACTT 

Hongos** 
ITS1 Forward TCCGTAGGTGAACCTGCGG 

ITS4 Reverse TCCTCCGCTTATTGATATGC 

* (Lane 1991)   

** (White, Bruns y Tylor 1990) 

 

Las condiciones de PCR para la amplificación de genes taxonómicos 

bacterianos y de fúngicos se observan en las tablas 2 y 3 respectivamente. 

Los productos de PCR obtenidos fueron enviados a secuenciar a la empresa 

Macrogen USA. Las secuencias obtenidas con los iniciadores empleados 

fueron editadas empleando el software MEGA 6 y confirmando su identidad 

por comparación con la base de datos mediante BLASTN 

(http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi?PROGRAM=blastn&PAGE_TYPE=Bla

stSearch&LINK_LOC=blasthome).  

http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi?PROGRAM=blastn&PAGE_TYPE=BlastSearch&LINK_LOC=blasthome
http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi?PROGRAM=blastn&PAGE_TYPE=BlastSearch&LINK_LOC=blasthome
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Tabla 2 condiciones de PCR para la amplificación del gen rRNA 16S para la 

identificación de las bacterias aisladas 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 94°C 6 minutos  

Desnaturalización 94°C 30 segundos 

30 Alineamiento 58°C 45 segundos 

Extensión 72°C 1 minuto 

Extensión final 72°C 4 minutos  

Conservación 4°C ∞  

 

Tabla 3 condiciones de PCR para la amplificación de la Región Espaciadora 

Interna ITS para la identificación de  los hongos aislados 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 94°C 6 minutos  

Desnaturalización 94°C 30 segundos 

35 Alineamiento 54°C 45 segundos 

Extensión 72°C 45 segundos 

Extensión final 72°C 5 minutos  

Conservación 4°C ∞  

 

3.4.2. Análisis de las comunidades microbianas:  

La caracterización comparativa de comunidades microbianas de suelos y 

de aguas contaminadas y prístinas (no contaminadas) por el uso de cianuro 

fue realizada mediante análisis metagenómicos dirigidos (Valenzuela et al. 

2006) (Gong et al. 2013) mediante "secuenciación de próxima generación" 

(NGS "Next Generation Sequencing") haciendo uso del ADN extraído 

directamente de las muestras de suelos y agua en estudio usando 

protocolos previamente estandarizados (Tekere et al. 2011) 
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(CONCEPTOAZUL 2013) y el kit de aislamiento de ADN PowerSoil (Mo Bio 

Laboratories, USA) siguiendo las instrucciones del fabricante.  

 

El ADN extraído fue secuenciado con la tecnología PMG, realizada a 

través de la región variable V4 del gen 16S rRNA, iniciadores 515/806  

(Caporaso et al. 2011) fueron usados en un programa de PCR de 30 ciclos 

usando HotSTart Mix Kit (Qiagen, USA) bajo las siguientes condiciones: 

94°C por 3 Minutos, 94°C por 30 segundo, 53°C por 40 segundos y 72°C 

por 1 minuto, con un paso de elongación final de 72°C por 5 minutos. 

 

El secuenciamiento fue desarrollado en un Ion Torrent PGM siguiendo 

las indicaciones del fabricante. Las secuencias fueron procesadas usando 

un apropiado análisis pipeline (MR DNA, Shallowater, TX, USA). En 

resumen, las secuencias fueron separadas de los códigos de barras e 

iniciadores, las secuencias <150pb, con bases ambiguas y con 

homopolímeros excediendo los 6pb  fueron removidas. La reducción del 

ruido de las secuencias se realizó por agrupamiento con 3% de divergencia 

(97% de similitud) seguido por la remoción de las secuencias no 

ensambladas y quimeras. Los OTUs finales fueron taxonómicamente 

clasificados usando BLASTn frente a la base de datos curada derivada de 

GreenGenes, RDPII y NCBI (www.ncbi.nlm.nih.gov (DeSantis et al. 2006), 

http://rdp.cme.msu.edu).  

 

El servidor MG-RAST (metagenomics Rapid Annotation using Subsystem 

Technology) fue usado como herramienta web accesible para el análisis y 

visualización de los datos metagenómicos obtenidos, el cual en esencia es 

una plataforma web que anota fragmentos de secuencias individuales, 

proporcionando clasificación taxonómica y funcional dentro de un solo 

metagenoma y en comparación entre varios metagenomas. Estos datos se 

presentan usando varios métodos de visualización y son ajustables sobre el 

desarrollo del análisis (Meyer et al. 2008) (Keegan, Glass y Meyer 2016). 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/
http://rdp.cme.msu.edu/
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La diversidad microbiana de los datos fue obtenida usando M5RNA como 

fuente de anotación (97% como el mínimo porcentaje de identidad, 10-5 

como máximo e-valor y 50pb como la longitud mínima de alineamiento). Los 

perfiles taxonómicos basados en todos los fragmentos anotados fueron 

normalizados por la división del número de fragmentos emparejados de un 

organismo con el tamaño de su genoma para corregir el hecho de que, para 

la misma abundancia,  los organismos con genomas más grandes tendrán 

más hits que los organismos con genomas pequeños.  

 

Los perfiles taxonómicos también fueron realizados usando el 

alineamiento de los fragmentos del gene 16S rRNA, para esto las 

secuencias fueron retiradas de MG RAST y clasificadas a nivel de género 

usando el “Classifier” herramienta del Ribosomal Database Project (RDP, 

http://rdp.cme.msu.edu/) con un valor de arranque de 98% (Wang et al. 

2007). Los análisis de similitud se desarrollaron con el método Bray-Curtis 

mediante ANOVA empleando datos paramétricos.  

3.4.3. Determinación de las condiciones optímales de cultivo de las cepas 

aisladas:  

Los microorganismos aislados inicialmente bajo condiciones aerobias en 

Agar Tripticasa Soya (TSA), para bacterias y Agar Potato Dextrosa (PDA) 

con antibióticos para hongos, fueron sometidos a crecimiento bajo 

diferentes parámetros físicos-químicos, esto a fin de entender los efectos de 

estas condiciones en la remoción de cianuro.  

 

Las condiciones de crecimiento de los microorganismos y los parámetros 

químicos se fueron modificando uno a la vez. Los microorganismos aislados 

fueron reactivados en tubos Falcom de 15ml conteniendo medio mínimo M9 

con cianuro de sodio a diferentes concentraciones (25ppm, 50ppm, 100ppm 

y 200ppm) como única fuente de nitrógeno, el pH del medio fue ajustado a 

diversos rangos (8.5, 9.5, 10.5 y 11.5) y se emplearon varios tamaños de 

http://rdp.cme.msu.edu/


- 30 - 

inóculo (0.5%, 1.5%, 2.5% y 3.5%) para la siembra. Los cultivos fueron 

incubados a diferentes temperaturas  (20°C, 25°C, 30°C y 35°C) y bajo 

agitación en shaker a 150rpm. El crecimiento de los microorganismos fue 

evaluado por la medida de la densidad óptica (DO) del cultivo a 600nm. 

3.4.4. Amplificación de genes degradadores:  

Los microorganismos que presentaron tolerancia al cianuro fueron 

seleccionados para la búsqueda por PCR de los genes que codifican para 

las enzimas involucradas en las diferentes rutas de degradación del cianuro 

y sus derivados tóxicos; para lo cual se emplearon iniciadores específicos 

(tabla 4) tomados de investigaciones similares (Brandao, Clapp y Bull 2003) 

(Luque-Almagro 2005) (Meyer 2010) (Coffey et al. 2009) y diseñados 

mediante el alineamiento de las diferentes secuencias presentes en la base 

de datos del banco de genes de la NCBI 

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/). 

 

Tabla 4. Iniciadores usados para la amplificación de los genes que codifican para las enzimas 

degradadoras de cianuro y derivados tóxicos 

Gen Iniciadores Dirección Secuencia (5´- 3´) 

Nitrilo-hidratasa* 
NhyF Forward GTGAACCAGATGTCAGTAACGATCG 

NhyR Reverse GCAGGCTCGAGGTAACCCTCG 

Cianidasa** 
CynF Forward CTGTACTGCCGCAGCCTTGAATTT 

CynR Reverse AGCGATGAAGAGCCAGTCGTTCGG 

Cianasa 

CynCF Forward GACAGGCTACCTGCTGGC 

CynCR Reverse AGGTTGTTCCACTCGTTCCA 

CynSF*** Forward GATTCCAACTGACCCGWYGATGTATCGCTTC 

CynSR*** Reverse CGCTCRMATGATGCCATCGCCAAATTTYC 

Nitrilasa**** 
NitF Forward ATGCCTCTCGTTCATCCGAAA 

NitR Reverse CTACATCTCTTCCCGGTGCG 

* (Brandao, Clapp y Bull 2003) ** (Meyer 2010) *** (Luque-Almagro 2005) **** (Coffeyet al. 

2009) 

 

 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/
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Las condiciones estandarizadas para la reacción en cadena de la 

Polimerasa (PCR) para cada uno de los juegos de iniciadores empleados se 

muestran en las tablas 5 – 9. 

 

 

Tabla 5 condiciones de PCR para la amplificación del gen Nhy para la identificación de  

la enzima Nitrilo-hidratasa 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 95°C 5 minutos  

Desnaturalización 95°C 1 minuto 

35 Alineamiento 55°C 45 segundos 

Extensión 72°C 1 minuto 

Extensión final 72°C 5 minutos  

Conservación 4°C ∞  

 

 

 

 

Tabla 6 condiciones de PCR para la amplificación del gen chy para la identificación de  

la enzima Cianidasa 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 94°C 4 minutos  

Desnaturalización 94°C 30 segundos 

35 Alineamiento 50°C 1 minuto 

Extensión 72°C 1 minuto 

Extensión final 72°C 4 minutos  

Conservación 4°C ∞  
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Tabla 7 condiciones de PCR para la amplificación del gen cyn para la identificación de  

la enzima Cianasa con iniciadores CynC 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 94°C 4 minutos  

Desnaturalización 94°C 30 segundos 

30 Alineamiento 52°C 1 minuto 

Extensión 72°C 45 segundos 

Extensión final 72°C 5 minutos  

Conservación 4°C ∞  

 

 

Tabla 8  condiciones de PCR para la amplificación del gen cyn para la identificación de  

la enzima Cianasa con iniciadores CynS 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 94°C 2 minutos  

Desnaturalización 94°C 30 segundos 

30 Alineamiento 50°C 1 minuto 

Extensión 72°C 1 minuto 

Extensión final 72°C 3 minutos  

Conservación 4°C ∞  

 

 

 

Tabla 9 condiciones de PCR para la amplificación del gen nit para la identificación de  la 

enzima Nitrilasa 

Etapa Temperatura Tiempo # Ciclos 

Desnaturalización inicial 95°C 5 minutos  

Desnaturalización 95°C 1 minuto 

30 Alineamiento 54°C 1 minuto 

Extensión 72°C 1 minuto 

Extensión final 72°C 5 minutos  

Conservación 4°C ∞  



- 33 - 

3.4.5. Identificación y caracterización de las enzimas degradadoras 

mediante espectrometría de masas:  

Para el análisis del exoproteoma las cepas seleccionadas fueron 

sembradas en medio M9 suplementadas con cianuro de sodio, incubadas a 

temperatura ambiente y con agitación constante. Las muestras fueron 

centrifugadas para separar las células de del medio, el sobrenadante 

conteniendo el exoproteoma fue filtrado usando filtros de 0.22µm de tamaño 

de poro a fin de remover células contaminantes. Las proteínas presentes en 

el sobrenadante filtrado fueron precipitadas con acetona helada, en una 

proporción 1:2 y  concentradas por centrifugación, el pellet proteínico fue 

resuspendido en agua grado HPLC con ácido trifluoroacético (TFA) al 0.1% 

y conservadas a -20°C hasta el desarrollo de los análisis respectivos.  

 

Las proteínas recuperadas fueron migradas en un gel de poliacrilamida al 

10% y digeridas para los análisis espectrométricos siguiendo el protocolo de 

(Shevchenko et al. 2006). El análisis por espectrometría de masas se 

desarrolló usando un espectrómetro de masas MALDI TOF/TOF 5800, los 

espectros fueron captados en modo MS Reflector Positivo con un láser 

Nd:YAG de 335nm de longitud de onda, los espectros se obtuvieron con 

500 disparos de láser con un potencial de 3000 unidades internas de 

intensidad de láser. Para el análisis de fragmentos de iones en modo de 

tiempo de vuelo en tándem (TOF/TOF), se aceleraron los precursores a 8kV 

y se seleccionaron en la puerta de entrada de iones. 

 

Además, los fragmentos generados por colisión de los precursores con 

aire en la cámara de disociación inducida por colisión (CID) se aceleraron a 

15kV en la fuente 2 y se analizaron sus masas después de pasar por el 

reflector de iones. El análisis automático de los datos se realizó usando el 

programa informático 4000 Series Explorer versión 3.5.3 (Applied 

Biosystem).  Los datos MS y MS/MS fueron combinados mediante la 

búsqueda en el software ProteinPilotTM 4.0 con ayuda del Paragon™ 
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algoritmo (Matrix Science, Boston, MA) usando el GPS Explorer software, 

Versión 3.6 que permite la búsqueda no redundante de proteínas. Los datos 

obtenidos fueron contrastados contra de la base de datos del Centro 

Nacional para la Información Biotecnológica no redundante (NCBInr). 

 

3.4.6. Formulación de un consorcio microbiano:  

Para la formulación de un consorcio microbiano degradador de cianuro 

se emplearon todas las cepas microbianas que mostraron crecimiento en un 

medio de cultivo suplementado con cianuro de sodio y se probó su 

capacidad degradativa en ensayos individuales, aquellos que presentaron 

degradación fueron sometidas a pruebas de antagonismo a fin de evaluar la 

interacción microbiana.  

 

Aquellas  cepas que presentaron mejores tasas de degradación y no 

presentaron antagonismo fueron seleccionadas para la elaboración de 3 

consorcios microbianos, los cuales fueron evaluados por su capacidad de 

degradación de cianuro, los consorcios CBCN001, CBCN002 y CBCN003 

fueron incubados a temperatura ambiente (30°C aproximadamente) y con 

agitación a 150rpm en shaker con una concentración inicial de cianuro de 

50ppm, el pH del medio se mantuvo entre 9.5 y 10.5 evaluándose el 

proceso de degradación diariamente hasta la desaparición total del 

contaminante.  El consorcio que presentó las mayores tasas de 

degradación fue seleccionado para estudios posteriores. 

3.4.7. Ensayos de degradación:  

Fueron realizadas a nivel de laboratorio en un bioreactor Brunswick 

BioFlo 110 Fermentor con control de pH y temperatura, con una capacidad 

de 5.0 litros de medio y en campo en una zona con las condiciones 
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climatológicas similares a las de a la zona donde se obtuvieron las 

muestras para el aislamiento de microorganismos.  

 

El consorcio  microbiano fue sembrado en medio mínimo con melaza e 

hidrolizado e incubado a 30°C en agitación por 24 horas buscando alcanzar 

una densidad óptica de 0.9 – 1.0 a 600nm; este pre-inóculo se utilizó para 

preparar el inóculo final agregando 5ml en 500ml del medio, el cual sirvió 

para su inoculación en biorreactor conteniendo la muestra a tratar. Se 

colectaron muestras diariamente para realizar pruebas de degradación y 

evaluación de la comunidad microbiana.  

 

De la misma manera se desarrollaron pruebas de degradación in situ en 

pozas de 1m3 aproximadamente conteniendo material de desecho producto 

de la lixiviación con cianuro para la extracción de oro. El procedimiento fue 

desarrollado siguiendo el protocolo desarrollado en laboratorio 

adecuándose a las condiciones del lugar; además, se tomaron muestras 

diarias para evaluar parámetros como temperatura, pH y degradación del 

contaminante.



 
 

4. RESULTADOS  
 

4.1. Parámetros físico-químicos de las muestras de suelos y aguas 

El pH, la temperatura y la concentración en cianuro (CN) son los principales 

parámetros físico-químicos de las muestras en relación a los procesos de 

biorremediación. Se debe mencionar que los límites máximos permisibles (LMP) 

estipulados por la normativa nacional para el cianuro son: 0.9 ppm en suelos 

agrícolas y entre 0.8 – 1ppm para la descarga de efluentes líquidos de 

actividades mineras. 

Las muestras de suelos y aguas contaminadas con cianuro presentan 

valores de concentraciones de CN extremamente altos, respectivamente 21,5 y 

132 ppm, es decir por encima de LMP.  Los valores de pH fueron elevados, 

respectivamente 8.79 y 11.59 (Tabla 10). 

Las muestras de suelo y agua prístinas presentan valores de 

concentraciones de CN extremamente bajos, respectivamente <0.05 y <0.02, es 

decir por abajo de LMP. Los valores de pH fueron neutros, respectivamente 

6.81 y 7.69 (Tabla 10). 

 

 

Tabla 10. Parámetros físico-químicos evaluados para los diferentes tipos de muestras 

seleccionadas para el presente estudio. 

Muestra Código pH 
Temperatura 

°C 

[CN] 

mg/L 

Suelo 
MSCN 8.79 21 21.5 

MSP 6.81 20 <0.05 

Agua 

MACN 11.59 21 132 

MAP 7.69 21 <0.02 

MSCN: Muestra de Suelo Contaminado con Cianuro. MSP: Muestra de Suelo Prístino. MACN: 

Muestra de Agua Contaminada con Cianuro. MAP: Muestra de Agua Prístina. 
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4.2. Estructura de las comunidades microbianas: microbiota y 

metagenómica. 
 

4.2.1. Monitoreo de la comunidad microbiana durante la degradación 

natural del cianuro y derivados tóxicos: 

 

El análisis del proceso de atenuación natural de la contaminación de 

cianuro en muestras de suelos con una cronosecuencia de hasta 5 años de 

antigüedad mostró un total de 451477 secuencias de alta calidad con un 

promedio de 272pb de longitud en promedio. 

 

Se obtuvieron 12414, 26132, 111609, 113462, 114181 y 73677 

secuencias de las muestras MCS01, MCS02, MCS03, MCS04, MCS05 y 

MCS06 respectivamente, las secuencias corresponden a 22 phyla 

bacterianos diferentes, 35 clases, 80 órdenes, 191 familias, 542 géneros y 

aproximadamente 1000 especies fueron identificados en todos los sitios 

evaluados (Tabla 11). 

 

Tabla 11 Metagenomas de la cronosecuencia de la restauración natural de zonas contaminadas 

con cianuro y derivados tóxicos 

  MCS01 MCS02 MCS03 MCS04 MCS05 MCS06 

Secuencias 12414 26132 111609 113462 114181 73677 

Phyla 5 8 9 18 18 17 

Clases 12 15 24 32 40 33 

Ordenes 19 32 42 70 72 69 

Familia 30 67 100 127 140 120 

Géneros  37 114 223 312 314 314 

Especies 70 228 481 594 635 628 

MCS01=suelos de 1 mes; MSC02=suelo de 5 meses; MCS03=suelo de 1 año y 5 meses; 

MCS04=suelo de 3 años; MCS05=suelos de 4 años; MCS06=suelo de 5 años  
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Los análisis filogenéticos indican que los phyla predominantes en todos 

los suelos fueron Proteobacteria (12.91%), Firmicutes (11.32%), 

Bacteroidetes (10.16%), Actinobacteria (11.25%), Verrucomicrobia (8.20%), 

Acidobacteria (5.73%), Planctomycetes (4.34%), Cyanobacteria (3.33%), 

Aquificae (2.61%), Nitrospirae (2.52%), Spirochaetes (2.26%), Thermotogae 

(2.10%), Deinococcus-Thermus (2.04%), Chlamydiae (1.82%), Tenericutes 

(1.53%), Dictyoglomi (1.26%), y con abundancias menores se encuentran 

Chloroflexi (0.73%), Synergistetes (0.59%), Thermodesulfobacteria (0.49%), 

Chlorobi (0.33%), Fibrobacteres (0.001%) y Gemmatimonadetes (0.001%); 

además, se reportaron también secuencias bacterianas no clasificadas, las 

cuales representan el 14.48% del total (Fig. 1). 

 

 
  

Figura 1 Abundancia relativa de los phya bacterianos dominantes en todas las muestras 

analizadas MSC01 Suelos 1 mes, MSC02 suelo 5 meses, MSC03 Suelo de 1 año y 5 meses, 

MSC04 Suelo de 3 años, MSC05 suelo de 4 años, MSC06 suelo de 5 años. 
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4.2.2. Caracterización de la microbiota nativa de los suelos y aguas 

recientemente contaminados con cianuro mediante técnica 

independiente de cultivo in vitro 

Para determinar la composición de las comunidades microbianas de 

suelos y aguas contaminadas por cianuro, la metagenómica dirigida al gen 

16S del ADNr ha sido utilizada ya que permite secuenciar en paralelo miles 

de amplicones obtenidos a partir de los ADNs metagenómicos extraídos 

directamente de las muestras de suelos o aguas. 

Por otro lado ha sido realizado un co-cultivo microbiano directamente a 

partir de las muestras de suelos y aguas contaminados para poder luego 

identificar las especies bacterianas susceptibles de ser cultivadas para uso 

en operaciones de biorremediación presentes por metagenómica dirigida al 

gen 16S del ADNr.  

 

a) Análisis metagenómico de suelos contaminados con cianuro: 

En las muestras de suelos contaminados 13 phyla fueron 

identificados. Las secuencias no clasificadas derivadas de bacterias 

representan en 50.96%. Los principales filos identificados: Proteobacteria 

(19.04%), Firmicutes (16.8%), Actinobacteria (7.15%) y Bacteroidetes 

(5.87%); otros phyla bacterianos representan menos del 1% de 

abundancia (Fig. 2) 

 

 

Figura 2 Abundancia relativa de los principales phyla identificados en muestras de suelos 

contaminados con cianuro 
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El análisis de los suelos contaminados co-cultivados permitió observar 

una disminución de las secuencias no clasificadas del 51% en muestras 

directas a 2.67% y un incremento del phylum Proteobacteria (90.87%) 

(Fig. 3).  

 

Figura 3 Abundancia relativa de los phyla predominantes en muestras de suelos 

contaminados en co-cultivo. 

 

Un análisis a nivel de género de las muestras co-cultivadas mostró 

que la comunidad microbiana que podrían ser aislados está representada 

por Pseudomonas (85.1%), Bacillus (6.06%) y Brevudimonas (5.24%), los 

géneros no clasificados representan el 2.67% y otros géneros el 0.9% 

(Fig. 4).  

 

Figura 4 Abundancia relativa de los géneros bacterianos representativos de muestras 

de suelos contaminados con cianuro en co-cultivo. 
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Así mismo, el análisis a nivel de especie reveló la lista de las posibles 

especies que podrían ser aisladas en diversos medios de cultivo (Fig. 5).  

 

 

Figura 5 Abundancia relativa de las especies predominantes en muestras de suelo 

contaminado con cianuro en co-cultivo. 

 

b) Análisis metagenómico de suelos no contaminados con cianuro: 

En las muestras de suelos no contaminados con cianuro 19 phyla 

fueron identificados por metagenómica directa. Las secuencias no 

clasificadas derivadas de bacterias representan el 47.42%, Proteobacteria 

(11.33%), Actinobacteria (10.88%), Verrucomicrobia (7.65%), 

Acidobacteria (5.72%), Firmicutes (5.60%), Gemmatimonadetes (4.52%), 

Bacteroidetes (2.93%), Planctomycetes (1.75%) y Chloroflexi (1.26%) 

fueron los representantes, otros phyla bacterianos representan menos del 

1% (Fig. 6). 

 

 

Figura 6 Abundancia relativa de los principales phyla identificados en muestras de 

suelos no contaminados 
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El análisis de los suelos no contaminados co-cultivados  se observó un 

incremento en la abundancia del phylum Firmicutes (89.54%) y la 

disminución del phylum Proteobacteria (4.29%) y la disminución de las 

secuencias bacterianas no clasificada (Fig. 7). 

 

 

 

Figura 7 Abundancia relativa de los phyla predominantes en muestras de suelos no contaminados 

en co-cultivo. 

 

Un análisis a nivel de género de las muestras co-cultivadas mostró 

que la comunidad microbiana que podrían ser aislados está representada 

por Bacillus (88.08%), Acetobacter (2.81%), los géneros no clasificados 

representan el 3.2% y otros géneros el 5.9% (Fig. 8) 

 

 

Figura 8 Abundancia relativa de los géneros bacterianos representativos de muestras 

de suelos no contaminados con cianuro en co-cultivo 
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Así mismo, el análisis a nivel de especie reveló la lista de las posibles 

especies que podrían ser aisladas en diversos medios de cultivo (Fig. 9). 

 

 

Figura 9 Abundancia relativa de las especies predominantes en muestras de suelo no 

contaminado con cianuro en co-cultivo 

 

c) Análisis metagenómico de agua contaminada con cianuro:  

En las muestras de agua contaminados con cianuro 17 phyla fueron 

identificados por metagenómica directa, siendo Firmicutes (61.12%), 

Actinobacteria (36.86%) los phyla con mayor abundancia, las secuencias 

no clasificadas derivadas de bacterias representan el 0.84%, dentro de los 
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Planctomycetes (0.007%), Verrucomicrobia (0.007%), Spirochaetes 

(0.003%), Nitrospirae (0.002%), Synergistetes (0.001%), Chlamydiae 

(0.0006%) (Fig. 10). 
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Figura 10 Abundancia relativa de los principales phyla identificados en muestras de agua  

contaminadas 

 

Un análisis a nivel de género de las muestras de agua contaminadas 

mostró que la comunidad microbiana está representada principalmente por 

especies de los géneros Alkalibacterium (30,90%), Staphylococcus 

(14,18%), Leucobacter (13,42%), Bogoriella (8,99%), Bacillus (6,61%), 

Micrococcus (4,85%), Enterococcus (3,57%), Vagococcus (3,56%), 

Rathayibacter (3,42%), Aeromicrobium (3,42%), otros géneros con 

abundancias menores al 1% representan el 7,05% (Fig. 11).  

 

 

Figura 11 Abundancia relativa de los géneros bacterianos representativos de muestras 

de suelos no contaminados con cianuro en co-cultivo 
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La comunidad microbiana en agua contaminada con cianuro está 

representada en las especies Alkalibacterium sp NP13 (30.90%), 

Staphylococcus massiliensis (14.18%), Leucobacter komagatae (13.42%), 

Bogoriella caseolytica (8,99%), Bacillus sp. KSM-K38 (6,53%), 

Micrococcus sp. SMCC ZAT351 (4. 84%), Vagococcus fluvialis (3.56%), 

Aeromicrobium marinum (3.42%), Rathayibacter tritici (3.41%), 

Enterococcus sp. CSL 7544-3 (2.86%), Otras especies representan el 

7.83% de la población (Fig. 12). 

 

 

Figura 12 Abundancia relativa de las especies predominantes en muestras de suelo no 

contaminado con cianuro en co-cultivo 

 

d) Análisis metagenómico de agua no contaminada con cianuro: 
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(16,43%), Bacteroidetes (13,85%), Firmicutes (11,73%), Actinobacteria 

(5,65%), Verrucomicrobia (3,20%), Gemmatimonadetes (1,31%), 

Planctomycetes (1,07%), otros phyla representan el 0,64% (Fig. 13).  
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Figura 13 Abundancia relativa de los principales phyla identificados en muestras de agua  

no contaminadas. 

 

El análisis a nivel de género de las muestras de agua no 

contaminadas mostró que la mayoría de las secuencias corresponden a 

bacterias no clasificadas (45.38%) y en abundancia menores se 

encuentran los géneros Chitinophaga  (4,54%), Microbacterium (3.79%), 

Caulobacter (3.37%), Terrimonas (3.00%), Clostridium, (2.71%), 

Cytophaga (2.18%), Verrucomicrobium (1.62%), Gemmatimonas (1.29%), 

Robinsoniella (1.11%), otros géneros  representan el 29.74% (Fig. 14). 

 

 

 

Figura 14 Abundancia relativa de los géneros bacterianos representativos de muestras de 

suelos no contaminadas con cianuro. 
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La comunidad microbiana en agua no contaminada con cianuro está 

representada en las especies cuyas secuencias no han sido clasificadas 

(43.16%) y en menor abundancia Microbacterium dextranolyticum (3.25%), 

Caulobacter fusiformis (3,23%), Chitinophaga sancti (2.84%), Terrimonas 

ferruginea (2.45%) Chitinophaga pinensis (1.69%), Cytophaga aurantiaca 

(1.53%), Verrucomicrobium spinosum (1.48%), Gemmatimonas aurantiaca 

(1.29%), Rhizobium huautlense (1.23%), Clostridium thermocellum (1.19%), 

Clostridiales genomosp. BVAB3 (1.13%), otras especies con abundancias 

menores representan el (33.99%) de la comunidad (Fig. 15). 

 

 

Figura 15 Abundancia relativa de las especies predominantes en muestras de agua no 

contaminadas con cianuro. 
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embargo, el número de cepas identificadas es muy reducido y represente 

generalmente solamente una fracción tres limitada de los microorganismos 

constitutivos de la microbiota.   

 

A partir de las muestras de suelo y agua contaminadas por cianuro y 

derivados tóxicos ha sido posible aislar 89 cepas microbianas, 77 

bacterianas y 12 fúngicas. Estas cepas han sido identificadas 

molecularmente por amplificación por PCR y secuenciación de la región 

Espaciadora Transcriptora Interna (ITS) del gen 16S ADNr. 

 

Los microorganismos bacterianos aislables de muestras de suelos 

contaminado con cianuro están agrupados en 15 géneros en total, de los 

cuales Pseudomonas, Bacillus y Acinetobacter fueron los más abundantes 

con 19.11%, 17.64% y 11.76% respectivamente. (Fig. 16). 

 

 

 

Figura 16 Abundancia relativa de los principales géneros aislados de muestras de suelos 

contaminados con cianuro y derivados tóxicos. 
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La población cultivable en las muestras de agua estuvo representada 

por los géneros Bacillus y Pseudomonas, los cuales muestran una 

abundancia del 30% cada uno, no habiéndose logrado aislar especies del 

género Acinetobacter (Fig. 17).  

 

 

Figura 17 Abundancia relativa de los principales géneros aislados de muestras de suelos 

contaminados con cianuro y derivados tóxicos 

 

Así mismo, 12 cepas fúngicas han sido identificadas como 

representantes de los géneros Mucor (4 cepas), Trchoderma (2 cepas), 

Penicullum (2 cepas), Weissella (1 cepa), Fusarium (1 cepa), Alternia (1 

cepa) y Aspergillus (1 cepa) (Fig. 18). 

 

 

Figura 18 Abundancia relativa de los géneros de hongos  aislados de muestras de suelo y agua 

contaminadas con cianuro 
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4.3. Efectos del pH, temperatura, tamaño de inóculo y concentración del 

contaminante sobre el crecimiento microbiano:  

Se evaluó la influencia de diversos parámetros sobre el crecimiento 

microbiano, esto a fin de determinar la dinámica de degradación del cianuro 

bajo diferentes condiciones. 

 

El análisis estadístico de cada uno de los ensayos realizados mostró que 

los resultados obtenidos no son consecuencia del azar (P>0.005) y que cada 

uno de los tratamientos experimentales tiene efecto sobre el crecimiento de las 

cepas estudiadas, tanto individualmente como en consorcio. 

 

4.3.1. Efecto del pH sobre el crecimiento microbiano:  

En conjunto la mayoría de cepas analizadas mostraron mayor porcentaje 

de multiplicación cuando el pH del medio se mantuvo en 9.5; esto, 

ligeramente superior a los porcentajes mostrados en los ensayos realizados 

a pH 10.5 (Fig. 19). 

  

 

 

Figura 19 Influencia del pH sobre el crecimiento de las cepas bacterianas analizadas. La gráfica 

representa el crecimiento promedio de las cepas analizadas   
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El porcentaje de las cepas con la capacidad de multiplicarse a diferentes 

rangos de pH puede observarse en la figura 20, en esta imagen se muestra 

que el mayor porcentaje de supervivencia, explicado en la capacidad de las 

cepas analizadas para multiplicarse a pH 9.5 y 10.5 fue de 65.6% y 59.4% 

respectivamente (Fig. 20).  

 

En base a los resultados obtenidos los ensayos de degradación  

realizados posteriormente fueron realizados en este rango de pH. 

 

Figura 20 Porcentaje de las cepas microbianas capaces de multiplicarse bajo diferentes 

niveles de pH 

 

4.3.2. Efecto de la temperatura sobre el crecimiento microbiano:  

De la misma manera, los ensayos para evaluar la influencia de la 

temperatura en el crecimiento de los microorganismos seleccionados 

reflejaron que el mayor crecimiento microbiano es obtenido cuando las 

cepas son incubadas a 25°C.  

 

Los resultados obtenidos bajo este parámetro de crecimiento fueron 

ligeramente superiores a los obtenidos  cuando las cepas seleccionadas se 

incubaron a 30°C (Fig. 21).  
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Figura 21 Influencia de la temperatura de incubación sobre el crecimiento promedio de las 

cepas analizadas. 

 

Además, los resultados de estos ensayos mostraron que los 

porcentajes de las cepas microbianas con la capacidad de multiplicarse a 

25°C y 30°C es de 59.38% y 53.13% respectivamente (Fig. 22); por lo que 

este rango de temperatura fue empleado en los ensayos posteriores. 

 

Figura 22 Porcentaje de las cepas microbianas capaces de multiplicarse a diferentes 

niveles de temperatura de incubación 
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4.3.3. Efecto de la concentración del inóculo sobre el crecimiento 

microbiano y la degradación del cianuro: 

En cuanto a la concentración del inóculo, los resultados de los ensayos 

mostraron que las cepas seleccionadas presentan en promedio mayores 

tasas de supervivencia cuando se empleó como inóculo 2.5% (v/v) del 

cultivo microbiano (Fig. 23). 

 

 

 

Figura 23 Influencia de la concentración de cultivo microbiano inoculado microbiano sobre el 

crecimiento del mismo. 

 

Además, las cepas seleccionadas metabolizan en promedio 32%, 45%, 

25% y 18% de cianuro de sodio, cuando éste se encuentra en 

concentraciones iniciales de 25ppm, 50ppm, 100ppm y 200ppm 

respectivamente. Observándose mayor eficiencia de degradación del 

contaminante cuando se encuentra inicialmente a 50ppm en los diferentes 

ensayos realizados (Fig. 24).  

 

0

0,1

0,2

0,3

0,4

0h 12h 24h 36h 48h 60h

D
O

 

Tiempo 

0,50%

1,50%

2,50%

3,50%



- 54 - 

 
 

Figura 24 Influencia de la concentración inicial de cianuro de sodio sobre el crecimiento de 

las cepas seleccionadas. 

 

4.4. Identificación genómica de enzimas degradadoras de cianuro y 

derivados tóxicos:  

Se estandarizaron diferentes condiciones de PCR para la amplificación de 

las secuencias correspondientes a las enzimas participantes en los procesos de 

degradación de cianuro y derivados tóxicos (Tablas 5 – 9), lográndose obtener 

amplificación positiva con los iniciadores CynC y Cyn en dos cepas del género 

Pseudomonas, obteniéndose productos de 800 y 1200 pares de bases. Así 

mismo, la enzima Nitrilasa mostró amplificación positiva en una cepa del género 

Alcaligenes, mostrando un producto de aproximadamente 1000pb.  

 

El secuenciamiento de los productos de las amplificaciones con los 

diferentes iniciadores mostró para el caso del gen cyn un 98% de similitud con 

la secuencia del gen que codifica para una enzima degradadora de cianuro 

presente en  Pseudomonas stutzeri (Fig. 25).  
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Figura 25 Alineamiento e identificación de una enzima degradadora de cianuro en 

Pseudomonas stutzeri empleando los iniciadores Cyn 

 

De la misma manera, la comparación de la secuencia obtenida con los 

iniciadores CynC mostraron 100% de similitud con una sección del genoma de 

Pseudomonas pseudoalcaligenes y específicamente mostró un 98% de similitud 

con la secuencia del gen cynB que codifica para una sub unidad de la proteína 

transportadora de la membrana interna tipo ABC (Fig. 26), la cual forma parte 

del operón cyn de esta bacterias, el cual juega un papel importante en la 

degradación de cianuro y sus derivados.  

 

Los productos de la PCR para los genes que codifican para las enzimas 

Nitrilo-hidratasa y Nitrilasa no generaron secuencias de calidad, por lo cual no 

pudieron ser alineadas con las secuencias de la base de datos. 
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Figura 26 Alineamiento e identificación de las secuencia de una sub unidad de una proteína 

transportadora tipo ABC presente en la membrana interna de una cepa de Pseudomonas 

empleando los iniciadores CynC 

 

4.5. Análisis proteómico de las enzimas degradadoras de cianuro presentes 

en los microorganismos aislados: 

 

Las cepas que presentaron actividad de degradación y amplificación 

positiva para enzimas de degradación fueron sometidas a ensayos para la 

caracterización del exoproteoma a fin de evaluar la presencia de estas enzimas 

en el medio en el cual estos se desarrollan.  

 

Estos análisis fueron realizados mediante la combinación de técnicas de 

recuperación de proteínas por precipitación, resolución mediante electroforesis 

en gel de poliacrilamida al 10% y análisis espectrométrico con el espectrómetro 

de masas MALDI TOF/TOF.  
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Los análisis MS/MS permitieron la identificación de algunas secuencias de 

algunas enzimas pertenecientes a las diferentes vías de degradación de 

cianuro, Cianasa y Cianidasa, en dos cepas del género Pseudomonas.  

 

En un primer análisis TOF se logró identificar las masas 1326.6527 y 

1326.6337, las cuales fueron seleccionadas para el análisis TOF/TOF (Fig. 27).  

 

 

Figura 27 Espectro de masas generado a partir del análisis del exoproteoma de las cepas 

degradadoras de cianuro 

Las masas seleccionadas como precursoras para el segundo análisis TOF 

generaron una secuencia de 11 aminoácidos HRKMRASVAER la cual con 99% 

de confianza permitió la identificación de la enzima cianuro-dihidratasa o 

cianidasa perteneciente a Paenibacillus alvei como la más próxima a la 

identidad de la enzima presente en la cepa de Pseudomonas stutzeri analizada 

(Fig. 28). 

 

En la sección anexos se muestran las secuencias de otras enzimas que 

participan en el proceso de degradación del cianuro y que fueron identificadas 

en los microorganismos seleccionados en crecimiento individual como en 

consorcio. 
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Figura 28 Identificación de la enzima cianuro-dihidratasa o cianidasa con el software Protein 

Pilot y  la búsqueda en protein blast de la secuencia generada durante el análisis 

espectrométrico. 

 

4.6. Elaboración de un consorcio microbiano para la biorremediación de 

cianuro: 

Los análisis metagenómicos, las evaluaciones en co-cultivo, pruebas de 

degradación y ensayos de antagonismo permitieron la formulación de un 

consorcio microbiano degradador de cianuro. De los tres consorcios formulados 

el consorcio empleado en el ensayo 2, conformado por 8 cepas bacterianas 

pertenecientes a los géneros Pseudomonas, Bacillus y Alcaligenes (C2) y que 

fue denominado CBCN002 mostró mejores tasas de degradación en todos los 

ensayos realizados.  

 

En los ensayos de degradación realizados, este consorcio llegó a degradar 

aproximadamente el 85.3% del cianuro presente; mientras que, los consorcios 

CBCN001 y CBCN003 fueron capaces de degradar el 60.25% y 69.7% del 

cianuro presente respectivamente (Fig. 29). 
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Figura 29 Porcentaje de degradación de cianuro de cada uno de los consorcios 

formulados y evaluados. 

 

Además, se observó que el consorcio CBN002 mostró mejor tasa de 

crecimiento frente a los otros consorcios formulados (Fig. 30). 

 

 

 

Figura 30 Curvas de crecimiento de los tres consorcios formulados y evaluados durante el proceso 

de degradación de cianuro. C1= CBN001; C2= CBN002; C3= CBN003 

0

20

40

60

80

100

C1 C2 C3

d
e
g

ra
d

a
c
ió

n
 C

N
-  
(%

) 

Ensayos 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

1,2

1,4

1,6

1,8

2

0 2 4 7 11 23 31 33 38 44 48 58 70 81 100 119

C
re

c
im

ie
n

to
 (

D
O

) 

Tiempo (H) 

C1

C2

C3



- 60 - 

4.7. Ensayos de degradación en laboratorio a diferentes concentraciones de 

cianuro:  

Los ensayos de degradación de cianuro en laboratorio se realizaron con el 

consorcio formulado anteriormente y que presentó mayores porcentajes de 

degradación de cianuro.  

 

El consorcio CBN002 logró reducir el 99% del cianuro presente en los 

ensayos realizados en aproximadamente 1 semana frente al control (Fig. 31). 

Sin embargo, para esto fue necesario repetir las  inoculaciones diariamente 

durante tres días correspondientes a un proceso de bioenriquecimiento, a fin de 

acelerar el inicio del proceso de biodegradación. 

 

 

 

Figura 31. Ensayos de degradación de cianuro en laboratorio con 3 concentraciones diferentes del 

contaminante. 31A variación de la concentración de cianuro durante el ensayo de degradación en el 

control. 31B variación de la concentración de cianuro durante el ensayo de degradación en el 

tratamiento. 
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De manera complementaria, a fin de evaluar la estabilidad del consorcio 

durante el proceso de degradación del cianuro se realizó el monitoreo 

metagenómico. Este análisis mostró que en los primeros dos días luego de 

inoculado el consorcio microbiano, la población dominante corresponde al 

género Alcaligenes (68.4%), mientras que la abundancia relativa de 

Pseudomonas  y Bacillus  es de 15.78%.  

A los 5 días de iniciado el proceso de biorremediación se observó que el 

género Pseudomonas incrementa su población al 33.3%, disminuyendo la 

abundancia del género Bacillus (11.1%) y Alcaligenes (55.5%).  

A los diez días del proceso de degradación de cianuro, se puede observar 

que la abundancia de los géneros Pseudomonas y Alcaligenes se equilibra en 

un 44.12% aproximadamente, mientras que Bacillus (11.76%) se mantiene 

relativamente estable en comparación con la abundancia mostrada a los 5 días 

de tratamiento (Figura 32). 

 

Figura 32. Monitoreo metagenómico de la estructura poblacional del consorcio 

microbiano degradador de cianuro durante el proceso de biorremediación en laboratorio.  
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4.8. Ensayos de biorremediación in situ:  

Los ensayos de degradación en campo se realizaron en pozas de 1m3 de 

capacidad empleando muestras de relaves mineros sólidos, los cuales son 

retirados de las pozas luego de una semana aproximadamente de lixiviación 

con cianuro de sodio, el cual es empleado para la extracción de oro y plata.  

El proceso de biorremediación In situ mostró que el consorcio microbiano es 

capaz de reducir el 97% de la concentración inicial de cianuro en 

aproximadamente 20 días. 

Los ensayos se desarrollaron con concentraciones iniciales de 25ppm 

(Tratamiento) y 23ppm (control), las cuales luego de 20 días de evaluaciones 

diarias presentaron concentraciones finales de 0.81ppm en la poza tratada y 

18.3ppm en la poza control (Fig. 33). 

Figura 33. Variación de la concentración de cianuro durante los ensayos de degradación en 

muestras de relaves mineros en el cerro El Toro – Huamachuco – La Libertad. 
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Además, el análisis del monitoreo metagenómico del proceso de 

degradación in situ reveló la capacidad de adecuación de los microorganismos 

constituyentes del consorcio microbiano empleado a las condiciones 

ambientales naturales, lo cual se ve reflejado en el mantenimiento de la 

estructura natural de la comunidad de la poza de lixiviación empleada para el 

presente análisis (Figura 34).  

 

 

Figura 34 Monitoreo metagenómico de la estructura poblacional del consorcio microbiano 

degradador de cianuro durante el proceso de biorremediación en pozas de lixiviación. 

 

Así mismo, en la figura 34 se puede observar el incremento en la detección 

de las especies constituyentes del consorcio (Pseudomonas en verde, Bacillus 

en rojo y Alcaligenes en azul) en comparación con la poza control (Figura 35), 

en la cual se puede observar la presencia de las especies constituyentes del 

consorcio como especies presentes naturalmente en ecosistemas 

contaminados con cianuro, aunque con abundancias menores.  

Por lo cual, podemos resaltar que la incorporación del consorcio microbiano 

potencia el funcionamiento de los organismos que existen naturalmente en 

estos ecosistemas para el desarrollo eficiente del proceso de biorremediación 

sin la alteración de la estructura natural de la comunidad bacteriana. 
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Figura 35 Monitoreo metagenómico de la estructura de la población microbiana en pozas de 

lixiviación control. 

 

El monitoreo de la variación de la comunidad microbiana natural en la poza 

control a lo largo del desarrollo del ensayo de degradación de cianuro mostró la 

presencia de muchos microorganismos, representados por los diversos géneros 

bacterianos identificados (Figura 36). Además, en esta figura la variación en 

colores que agrupan los diversos géneros representan los phyla identificados. 

 

Por otro lado, la variación en las barras de color (rojo, verde y azul) 

representan la variación de la abundancia relativa de los diversos géneros 

presentes en la poza control al inicio del ensayos, al día 7 de iniciado el 

tratamiento y al día 19 del mismo respectivamente (Figura 37).  
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Figura 36 Monitoreo metagenómico a nivel de géneros realizado en la poza control lo largo del 

ensayo de degradación de cianuro in situ  
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La figura 37 corresponde a una sección de la figura anterior, en la cual se 

puede observar la dinámica de la variación de la comunidad natural en zonas 

contaminadas con cianuro.  

Algunos géneros bacterianos como Delftia y Taylorella sólo se encuentran 

presentes en muestras de suelos recientemente expuestos a cianuro (barras 

rojas).De la misma manera, algunos géneros bacterianos como Cupriavidus, 

Pelistega, Advenella, Hyphomicrobiu, Ochrobactrum, Bradyrhizobiumy 

Rhodopirellula son ejemplos de algunos de los géneros que se encuentran 

presentes 7 días después y que posteriormente son reemplazados por los 

géneros Albidiferax, Bordetella, Sphingopyrix, Azospirillum, Rhodobacter, 

Mesorhizobium y Pirellula que sólo pueden ser identificados 19 días después.  

 

Figura 37 Representación de la variación en la abundancia relativa de los diversos géneros 

bacterianos identificados en la poza control durante el ensayo de degradación de cianuro in 

situ. 



- 67 - 

Si se analiza de manera particular uno de los géneros de interés para el 

presente estudio y que es mostrado en esta sección y señalado por una flecha 

roja (Alcaligenes), este género es reportado a lo largo del monitoreo (0 - 19 

días), pero con mayor abundancia a los primeros días, mostrando así la 

capacidad de adaptación de algunas especies de este género a este tipo de 

contaminante.  

 

Los resultados anteriores corresponden a sólo una sección analizada de los 

géneros identificados y mostrados en la imagen 36 que corresponden a la poza 

control, por lo cual el análisis de variación de la comunidad microbiana es 

observable en toda la imagen, mostrando además la presencia de 

microorganismos con la capacidad de degradación en los géneros 

Pseudomonas, Bacillus y Alcaligenes, entre otros presentes de manera natural, 

lo cual puede explicar la ligera disminución de la concentración del cianuro en la 

poza control. 

 

De la misma manera, el monitoreo metagenómico de la comunidad 

microbiana al día 7 del ensayo de degradación de cianuro, reveló la diferencia 

en la composición de la comunidad microbiana entre la poza tratada y la poza 

control, los colores que agrupan a los diferentes géneros reportados 

corresponden a los Phyla identificados en ambas pozas, mostrando además la 

variación en la abundancia relativa de cada uno de los géneros en la poza 

tratada, frente a la poza control, representada por las barras de color rojo y 

verde respectivamente (Figura 38).  
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Figura 38 Comparación del monitoreo metagenómico en la poza tratada y control a nivel de 

géneros al día 7 de iniciado el ensayo de degradación de cianuro in situ 
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El análisis de las los géneros de interés nos permite tener una primera 

aproximación de lo que la variación de la composición de la comunidad 

bacteriana en la poza tratada frente a la poza control. 

El análisis del género Alcaligenes  mostró que sólo se pudieron identificar 4 

especies en total, de las cuales sólo dos Alcaligenes sp. T12RB y Alcaligenes 

sp. ´ESPY2 (A-III)´  se encuentran de manera natural en ambas pozas, pero 

que luego en la poza tratada desaparecen para dar prevalencia a Alcaligenes 

sp. 92 y Alcaligenes faecalis, especies que son incorporadas en el consorcio, 

siendo esta última especie la predominante con el 99.99% de abundancia en 

comparación con todas las especies identificadas dentro de este género (Figura 

39).  

   

 

Figura 39 Abundancia relativa de las especies pertenecientes al género Alcaligenes en las pozas 

empleadas para los ensayos de degradación de cianuro. 
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El análisis de las especies identificadas pertenecientes al género Bacillus, 

mostró que las especies incorporadas en el consorcio (Bacillus subtilis, Bacillus 

cereus y Bacillus sp.) se encuentran presentes de manera natural en la poza 

control pero en abundancias muy bajas; por otro lado, estas mismas especies 

presentan abundancias relativamente mayores en la poza tratada, en la cual se 

puede observar la prevalencia de Bacillus cereus con el 59.85% de abundancia 

de todas las especies identificadas dentro de este género (Figura 40). 
 

 

Figura 40 Abundancia relativa de las especies pertenecientes al género Bacillus en las pozas 

empleadas para los ensayos de degradación de cianuro. 
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Así mismo, el análisis de las especies pertenecientes al género 

Pseudomonas identificadas en ambas pozas mostró  una diferencia significativa 

en la abundancia de las especies incorporadas en el consorcio frente a las que 

existen de manera natural en la poza control, siendo Pseudomonas stutzeri la 

más abundante con 62.18% del total de especies identificadas en la poza 

tratada y 14.92% en la poza control (Figura 41).  

 

Figura 41 Abundancia relativa de las especies pertenecientes al género Pseudomonas en las 

pozas empleadas para los ensayos de degradación de cianuro. 
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Finalmente, es importante mencionar que Pseudomona pseudoalcaligenes, 

una especie bacteriana ampliamente reportada y empleada para procesos de 

degradación de cianuro también fue identificada y mostrada como parte 

importante de la comunidad natural de suelos contaminados con cianuro, pero 

cuya abundancia disminuye significativamente en la poza tratada con el 

consorcio microbiano formulado y en la cual la abundancia de las especies de 

este género que fueron incorporadas es mayor en comparación con la 

abundancia de estas mismas especies en la poza control  (Figura 42).  

 

 

Figura 42 Abundancia relativa de las especies pertenecientes al género Pseudomonas en las 

pozas empleadas para los ensayos de degradación de cianuro.



 
 

5. DISCUSION 

Muestras de suelo y agua contaminadas con cianuro producto de la actividad 

minera en la Región La Libertad fueron utilizadas para el estudio de la 

comunidad microbiana presente en este tipo de ecosistema y el aislamiento de 

microorganismos nativos, a fin de obtener aquellos capaces de degradar cianuro 

o sus derivados tóxicos. Las muestras seleccionadas correspondieron a relaves 

mineros que han estado expuestos a altas concentraciones de cianuro durante la 

etapa de lixiviación para extracción de oro y plata.  

Los ambientes contaminados con cianuro han sido ampliamente estudiados 

a fin de obtener la información necesaria para la implementación de estrategias 

de biorremediación (Adams, Komen y Pickett 2001, Akcil y  Mudder 2003; Luque-

Almagro 2005; Dasha, Gaur y Balomajumderb 2009; Deloya 2012, Luque-

Almagro, Moreno-Vivia y Roldán 2016), un factor importante considerado por 

estos autores es la calidad física-química de las muestras en estudio, siendo 

característico de éstas las elevadas concentraciones del contaminante y valores 

de pH extremadamente elevados. Los análisis físico-químicos de las muestras 

empleadas para el presente estudio poseen concentraciones de cianuro más 

altas a los límites máximos permisibles estipulados en los Estándares de Calidad 

Ambiental (ECA) establecidos por la normativa nacional (MINAM 2013) y niveles 

de pH altamente alcalinos. 

En el proceso de extracción artesanal de oro, los suelos son descargados 

directamente al ambiente, luego del proceso de lixiviación para extraer los 

minerales contenidos en él, mientras que el agua es almacenada para 

posteriormente ser recargada con cianuro e incorporarla en un proceso de 

recirculación para continuar lixiviando suelos con mineral, las muestras altamente 

cargadas con este contaminante que son ineficientemente descargadas al 

ambiente constituyen un factor de riesgo importante para la estructura de la 

comunidad existente y la diversidad de las poblaciones microbianas (Baxter y 

Cummings 2006) y cuyo impacto es pobremente conocido debido a la escasez 

de herramientas que permitan evaluar el efecto causado por este contaminante y 



- 74 - 

la búsqueda de estrategias de mitigación. Este vacío de información se observa 

claramente en los estudios de zonas contaminadas con cianuro, de manera 

particular en el Perú, lo que ha limitado los estudios y las estrategias de 

biorremediación. 

Numerosos artículos han resaltado la importancia de la metagenómica como 

una herramienta promisoria para la biorremediación (Cowan y Stafford 2007) 

(Gabor et al. 2007) (George, Bouhajja y Agathos 2011) (Devarapall y Kumavath 

2015) y de manera particular al entendimiento de la estructura, interacción y 

potencial metabólico de las comunidades microbianas degradadoras de cianuros 

(Wang et al.  2015) (Kantor et al. 2015) (Luque-Almagro, Moreno-Vivia y Roldán 

2016). El presente estudio es el primer reporte en presentar un análisis 

comparativo de la diversidad bacteriana de zonas contaminadas con cianuro 

producto de la actividad minera en la región La Libertad – Perú. 

A través de un análisis molecular independiente de cultivo, proporcionamos 

una primera aproximación de recuperación natural de las comunidades 

microbianas de los suelos a los impactos causados por la actividad minera, 

específicamente por la contaminación con cianuro. Los resultados muestran que 

la comunidad microbiana está compuesta principalmente por miembros de los 

phyla Proteobacteria, Firmicutes, Bacteroidetes, Actinobacteria, Verrucomicrobia 

y Acidobacteria, este perfil analizado a nivel de phylum es similar al mostrado en 

otros suelos y ambientes (Rastogi et al. 2010) (Huang et al. 2011) (Li et al. 2014). 

En general, la variación de la comunidad a través de la recuperación natural 

siguió una tendencia específica, la cual está representada por el incremento de la 

abundancia de los diversos niveles taxonómicos analizados a mayor tiempo de 

rehabilitación. 

Independientemente del tiempo de la recuperación de los suelos analizados, 

en promedio el phylum Proteobacteria es el más abundante, resultado que es 

consistente con los resultados mostrados en otras investigaciones en las cuales 

se muestra a este phylum como el más abundante y común en diferentes suelos 

(Kuffner, et al. 2012)(Bastida, et al. 2013) (Li, et al. 2014). 
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En el presente estudio, reportamos una alteración significativa en la 

estructura de la comunidad microbiana, reflejada en la menor abundancia y 

diversidad de la comunidad bacteriana en las muestras de suelos recientemente 

impactadas comparados con la abundancia y diversidad de las muestras de 

suelos con tiempos de recuperación mayores. Resultados similares fueron 

reportados en estudios de recuperación de suelos tras la finalización de las 

actividades mineras (Banning, et al. 2011) (Li, et al. 2014). Estos reportes dejan 

en claro la complejidad y poco entendimiento de la estructura de la comunidad 

microbiana, así mismo, nuestros resultados muestran que la comunidad 

bacteriana de los suelos impactados por cianuro es altamente compleja refejada 

en la gran abundancia de los phyla y especies reportadas. 

Finalmente, el resultado de nuestro estudio muestra el impacto de las 

actividades mineras, principalmente la lixiviación con cianuro, en la fertilidad del 

suelo, reflejado en la disminución de especies, lo que afecta negativamente la 

estructura, función y estabilidad de la microflora de los suelos, especialmente 

durante la recuperación natural temprana.  

Los microorganismos aislables constituyen solo una fracción minoritaria de la 

diversidad microbiana global, la cual puede comprender millones de especies, 

después de un siglo de esfuerzos para mejorar las técnicas de cultivo 

microbiano, alrededor del 70 - 80% de la diversidad microbiana aún permanece 

sin cultivar (Rashid y Stingl 2015), en la búsqueda de solución a estos 

inconvenientes se han desarrollado métodos basados en el secuenciamiento del 

ADN, dando lugar al nacimiento de un nuevo campo de estudio conocido como 

metagenómica (Tringe y Rubin 2005). Uno de los objetivos importantes en todos 

los estudios metagenómicos es poder establecer la estructura de la comunidad 

microbiana en una muestra, un lugar o un ambiental (Tringe y Rubin 2005) 

(Kouzuma y Watanabe 2011) (Cowan et al. 2015).  

Empleando este enfoque se analizaron muestras de suelo y agua 

contaminados y no contaminados con cianuro, a fin de conocer la composición 

de las comunidades microbianas e identificar las especies bacterianas 



- 76 - 

susceptibles a ser cultivadas y empleadas en procesos de biorremediación del 

cianuro y sus derivados tóxicos. Los miembros del phylum Proteobacteria han 

sido frecuentemente reportados en estudios de las comunidades microbianas de 

zonas mineras de oro  (Reis et al. 2013) (Keshri y Mankazana 2014) y en otros 

sistemas conteniendo cianuro (Shange et al. 2013) (Wang et al.. 2015).  

En las muestras de suelos contaminados con cianuro y empleados para el 

presente estudio las secuencias bacterianas sin clasificar fueron las más 

abundantes, representando aproximadamente la mitad de las secuencias 

identificadas, esto probablemente puede deberse a que estas secuencias 

pertenecen a bacterias del suelo con genomas que aún no han sido registrados 

en la base de datos. Por lo tanto esto ofrece una oportunidad de exploración del 

entorno de los ecosistemas contaminados con cianuro.  

Es ampliamente reportado que miembros del phylum Proteobacteria son 

frecuentemente encontrados en suelos de diferentes tipos de minas (Moreels, et 

al. 2008) (Khan, et al. 2013)  (Li, et al. 2014), así mismo, el phylum Firmicutes es 

uno de los grupos bacterianos más comunes en ambientes extremos, ya que 

muchos de sus miembros tiene la capacidad de tolerar una amplia gama de 

condiciones desfavorables (Khan, et al. 2013). Los resultados del presente 

estudio mostrarón que los phyla Proteobacteria y Firmicutes fueron los más 

abundantes en muestras de suelos contaminados con cianuro.  

Los resultados metagenómicos muestran que el género más abundante en 

este tipo de muestras es Pseudomonas, el cual alberga especies distribuidas en 

diversos hábitats, incluyendo zonas ricas en nutrientes y han sido 

particularmente reportadas por su capacidad de degradar una gran variedad de 

moléculas orgánicas complejas (Horner-Devine, Carney y Bohannan 2004) 

(Devarapall y Kumavath 2015). En el presente estudio mostramos que el género 

Pseudomonas es uno de los principales géneros identificados y representa el 

mayor porcentaje de abundancia en muestras de suelo expuesto al cianuro, 

siendo además frecuentemente reportado como uno de los géneros bacterianos 
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más fácilmente aislables en suelos contaminados con cianuro (Akcil, et al. 2003) 

(Luque-Almagro 2005) (Grigor’eva et al. 2008) (Parmar et al. 2012)   

Una de las claves para una rápida y satisfactoria biorremediación es la 

estimulación específica de los microorganismos de rápido crecimiento y 

degradadores de cianuro que se encuentran naturalmente presente en zonas 

contaminadas (Fang, Liang y Li 2013) y con el fin de tener éxito, se necesita un 

mejor entendimiento de la ecología de las comunidades microbiana que habitan 

estos lugares, así como la comprensión de las interacciones intra e inter 

específicas y las que estos tienen con su entorno (Rittman et al. 2006) (George, 

Bouhajja y Agathos 2011). En la búsqueda de la comprensión de estas 

interacciones los suelos contaminados con cianuro fueron sometidos a co-cultivo, 

mostrando que aproximadamente el 30% de la población microbiana total puede 

ser aislable en medio de cultivo, especialmente especies del género 

Pseudomonas y que han sido reportadas por su capacidad de crecer en co-

cultivo interactuando estratégicamente en el tratamiento de altas concentraciones 

de cianuro de plantas metalúrgicas (Grigor´eva et al., 2008). 

Otro género bacteriano identificado como más abundante en muestras de 

suelos contaminados y co-cultivados fue Bacillus, el cual también posee 

miembros que han sido aislados de zonas contaminadas y con la capacidad de 

degradar el cianuro (Meyers et al. 1991) (Arutchelvan et al. 2005) (Perumal, 

Prabakaran y Kamaraj 2013) (Nwokoro y Uju Dibua 2014). Estos resultados nos 

permitieron enfocar el diseño de nuestra estrategia de biorremediación a la 

estimulación de las principales especies identificadas mediante los análisis 

metagenómicos realizados de las muestras contaminadas. 

Es ampliamente conocido que la mayoría de bacterias que habitan sistemas 

contaminados son capaces de desarrollar varios tipos de mecanismos para 

adaptarse y resistir a la toxicidad de estos contaminantes; otro factor de 

importancia para la adaptación de los microorganismos a ambientes hostiles es 

el pH, cuando este es superior a 9 normalmente el crecimiento bacteriano es 

restringido a aquellos organismos conocidos como alcalófilos (Neilson y Allard 
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2013). En las muestras de agua contaminada con cianuro empleadas en este 

estudio y cuya característica principal después de la elevada concentración de 

cianuro fue su alcalinidad, se pudo observar que la diversidad microbiana de esta 

muestra está representada por el género Alkalibacterium, un género bacteriano 

que alberga cepas categorizadas como bacterias ácido lácticas alcalófilas 

halófilas y que han sido ampliamente reportadas por su habilidad de crecer en 

ambientes hostiles (Yumoto, Hirota y Nakajima 2014) y posiblemente sea este el 

primer reporte de la presencia de especies de este género en muestras de agua 

alcalina empleada en minería y con elevada concentración cianuro. 

Una ventaja de utilizar microorganismos nativos de sitios contaminados es 

que éstos ya están adaptados tanto al contaminante así como al entorno 

complicado; por lo tanto, tienen la capacidad de hacer frente a las propiedades 

físicas y químicas de los tóxicos que les rodean. A pesar de su toxicidad el 

cianuro es un compuesto natural ampliamente usado por muchos 

microorganismos (Akcil et al. 2003) (Ebbs et al. 2006) (Tekere et al. 2011)  y 

probablemente su participación en el origen de la vida (Dzombak, Ghosh y 

Wong-Chong 2006) ha posibilitado el desarrollo de mecanismos de tolerancia y 

vías de asimilación en algunos microorganismos.  

La capacidad de degradación de cianuro presentado por algunos hongos y 

bacterias ha sido ampliamente estudiada con fines de bioremediación (Ingvorsen, 

Godtfredsen y Hojer-Pedersen 1991) (Luque-Almagro 2005) (Akcil et al. 2003) 

(Meyer 2010) (Tekere et al. 2011) (Nwokoro y Uju Dibua 2014) (Sujatha 

Kandasamy et al. 2015) y de manera particular, en especies bacterianas 

cultivables pertenecientes a los géneros aislados y reportados con mayor 

abundancia en el presente estudio. 

Diversos factores ambientales afectan el crecimiento y metabolismo de los 

microorganismos, los cuales presentan un rango de tolerancia a estos factores, 

sin embargo, cuando las condiciones ambientales están más allá de este rango, 

la degradación de contaminantes es significativamente menos eficaz y a veces 
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puede afectar la supervivencia de estos en el medio (Shumei, Xilong y Chunyan 

2013).  

Los factores que intervienen en el proceso de biorremediación son variados, 

y entre los más importantes para la biorremediación del cianuro se encuentran el 

pH, la temperatura y la concentración del cianuro (Akcil, Mudder 2003) (Baxter y 

Cummings 2006) (Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010) (Deloya 2012) 

(Shumei, Xilong y Chunyan 2013).  

Los mecanismos de biodegradación del cianuro en los diferentes 

microorganismos se basan en su capacidad de tolerar este contaminante. 

Cuando la concentración de cianuro se incrementa la fase latencia puede 

extenderse y disminuir la tasa de biodegradación o en última instancia inhibir 

completamente el crecimiento celular (Tuya 2014). Los resultados de la presente 

investigación mostraron que una concentración de 50mg/L de cianuro es óptima 

para el crecimiento de las cepas seleccionada; sin embargo, estas cepas 

presentaron crecimiento a concentraciones de hasta 200mg/L con lo cual el 

consorcio demostró tener la capacidad de degradar cianuro, en concentraciones 

mayores a las reportadas en trabajos similares (Hurtado y Berastain 2012) (Tuya 

2014). 

Existe un gran número de reportes de la tolerancia de diversos 

microrganismos al cianuro. Luque-Almagro (2005) reporta que Pseudomona 

pseudoalcaligenes podría crecer en concentraciones de hasta 780 mg/L; 

concentraciones mucho mayores a los reportadas por (Boucabeille, Ollivier y 

Michael 1994) para un consorcio formado por Pseudomonas spp., sin embargo, 

existen especies bacterianas que pueden crecer a concentraciones de hasta 

1200mg/L, pero que tienen un crecimiento óptimo alrededor de 350mg/L 

(Khamar, Makhdoumi-Kakhki y Mahmudy Gharaie 2015).  

Así mismo; Mekuto, Jackson y Ntwampe (2013) reportaron la capacidad de 

un consorcio bacteriano dominado por especies del género Bacillus de soportar 

concentraciones de hasta 400mg/L de cianuro. Sin embargo, la tolerancia a las 
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concentraciones más altas de cianuro han sido reportadas para Alcaligenes 

xylosoxidans subsp. dinitrificans (Ingvorsen, Godtfredsen y Hojer-Pedersen 

1991).  

El pH es un factor clave para la degradación de compuestos cianurados, en 

soluciones con pH<9.2 el cianuro tiende a volatilizarse y perderse como cianuro 

libre en la forma de ácido cianihídrico (HCN) tóxico (Khamar, Makhdoumi-Kakhki 

y Mahmudy Gharaie 2015); aunque el HCN puede ser asimilado y degradado por 

algunos microorganismos, resulta poco claro establecer si la disminución ocurre 

por acción de los microorganismos o por pérdida a través de volatilización 

(Luque-Almagro 2005) muchas investigaciones orientadas a la bioremediación de 

cianuro se han realizado en pH cercanos a la neutralidad (Dursun y Aksu 2000) 

(Kao et al. 2003) (Chen, Kao y Chen 2008), sin embargo, existen algunos 

reportes de degradación de cianuro por diferentes microorganismos a pH 

alcalinos (Adjei y Ohta 2000) (Luque-Almagro 2005) (Gurbuz, Ciftci y Akcil 2009) 

(Huertas et al. 2010) (Mirizadeh, Yaghmaei y Nejad 2014) (Tuya 2014) (Morillo y 

Guevara 2015) (Razanamahandry et al. 2016). Todas las cepas seleccionadas 

mostraron mejores tasas de crecimiento y degradación del cianuro cuando el 

rango de pH se mantuvo entre 9.5 – 10.5. Los altos niveles de tolerancia a las 

condiciones alcalinas pueden explicarse a los elevados valores de pH que 

presentaba las muestras de donde estos microorganismos fueron aislados, 

representando una ventaja frente a la implementación de procesos de 

bioremediación alcalinos, a fin de evitar tratamientos adicionales de reducción del 

pH a niveles neutrales y así evitar la emisión de HCN al medio.  

La temperatura es otro de los factores claves para la degradación de cianuro, 

ya que la mayoría de bacterias mesófilas  productoras de enzimas 

degradadoras/asimiladoras de cianuro tienen una temperatura óptima de 

crecimiento entre 20 – 40°C (Dursun y Aksu 2000) (Akcil et al. 2003) (Luque-

Almagro 2005) (Shumei, Xilong y Chunyan 2013) (Tuya 2014). Todas las cepas 

seleccionadas presentaron mejores tasas de crecimiento en el rango de 25°C a 

30°C, el cual coincide con el rango de crecimiento reportado por Khamar, 
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Makhdoumi-Kakhki y Mahmudy Gharaie (2015) para un co-cultivo conformado 

por dos especies de bacterias aisladas de muestras de tanques de relaves de 

minería de oro contaminados con cianuro.  

El efecto del tamaños de inoculo también fue investigado como uno de los 

parámetros claves para el adecuado crecimiento de los microorganismos y la 

eficiencia en la degradación de cianuro, existen muchos reportes en los cuales el 

tamaño del inóculo empleado para una eficiente degradación de cianuro es del 

10% (v/v) (Akcil et al. 2003) (Huertas et al. 2010) (Tuya 2014), sin embargo, en el 

presente estudio las cepas seleccionadas presentan mayor eficiencia de 

degradación cuando 2.5% (v/v) es empleado como volumen de inóculo. Morillo y 

Guevara 2015 reportan el uso de un inóculo de 4% de un cultivo de 

Pseudomonas sp. para desarrollar ensayos de degradación de cianuro. En 

trabajos como los de (Ingvorsen, Godtfredsen y Hojer-Pedersen 1991) y (Baxter 

y Cummings 2006) un volumen de inóculo de 2% (v/v) fue suficiente para una 

eficiente degradación de cianuro.   

La transformación biológica involucra la degradación y asimilación de cianuro 

en la forma de aminoácidos, tiocianato, beta-cianoalanina y vitaminas por los 

microorganismos y plantas (Baxter y Cummings 2006) (Ebbs et al. 2006) (Gupta, 

Balomajumder y Agarwal 2010). Los microorganismos que degradan cianuro 

poseen varios sistemas enzimáticos y condiciones específicas tipo pH, 

temperatura, concentración de cianuro, etc. que les permiten establecerse y 

desarrollarse en ambientes con alta concentración de cianuro. Varias 

investigaciones han descrito varios organismos que usan diferentes vías para la 

degradación de cianuro  (Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010). Algunas veces 

más de una vía puede ser usada para degradar cianuro por el mismo 

microrganismo. Generalmente cinco vías han sido enlistadas para la 

biodegradación de cianuro, de las cuales tres son vías de degradación en donde 

las enzimas catalizan la conversión de cianuro a moléculas orgánicas e 

inorgánicas simples, las que posteriormente se convierten a amonio, metano, 

CO2, ácido fórmico y ácido carboxílico, las otras dos vías son para la asimilación 
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del cianuro como fuente de nitrógeno y carbono (Gupta, Balomajumder y Agarwal 

2010) (Hernández 2010). Se diseñaron cebadores específicos para algunos 

genes degradadores de cianuro involucrados en las diferentes vías metabólicas. 

Con el objetivo de identificar mediante PCR los genes que codifican las enzimas 

degradadoras a partir de las secuencias consenso. Los resultados mostraron 

amplificaciones positivas en dos cepas del género Pseudomonas, los iniciadores 

Chy diseñados para amplificar el gen que codifica para la enzima cianuro-

hidratasa o cianidasa mostraron un 98% de identidad con la secuencia del gen  

para una enzima degradadora de cianuro en una cepa del género Pseudomonas, 

esta cepa fue identificada como Pseudomonas stutzeri y ha sido ampliamente 

reportada por poseer actividad degradadora de cianuro en el cual la principal 

enzima involucrada es la identificada en el presente estudio (Gupta, 

Balomajumder y Agarwal 2010) (Meyer 2010) (Crum et al. 2015).  

La utilización de iniciadores diseñados para la identificación de las enzimas 

involucradas en la degradación de cianuro en un amplio número de taxones 

permitió identificar con 98% de similitud la presencia de la secuencia del gen 

cynB de Pseudomonas pseudoalcaligenes en una de las cepas aisladas 

perteneciente al género Pseudomonas. El gen cynB en P. pseudoalcaligenes ha 

sido reportado por pertenecer al grupo de genes cyn, el cual codifica para una 

proteína de membrana que en algunas especies de Pseudomonas está 

involucrada en el transporte de nitritos, sulfanatos, bicarbonatos y del cianato 

(Luque-Alamago et al. 2008), la presencia de un miembro del conjunto de genes 

cyn refleja la capacidad de un microorganismo para ser un candidato para la 

degradación de algún compuesto cianurado tal como es el caso del cianato 

reportado ampliamente en diferentes organismos (Sung y Fuchs 1988) (Carepo 

et al. 2004) (Kamennaya y Post 2011).  

La caracterización por perfiles de masa mediante la técnica de MALDI-TOF 

ha venido demostrando en los últimos años su gran capacidad para ser 

empleada en los laboratorios de microbiología, principalmente en el área clínica 

(Carbonnelle et al. 2011) (Lavigne et al. 2013). Sin embargo, esta técnica ha sido 
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empleada para caracterizar microorganismos ambientales como Pseudomonas, 

Enterococcus, Leuconostoc, Lactococcus,  entre otros, los cuales fueron aislados 

de agua de mar, ambientes contaminados y plantas infectadas (Lebedev 2013).  

Asimismo, se reconoce la ventaja de obtener información complementaria a la 

obtenida mediante la secuenciación del gen ARNr 16S, generándose una huella 

digital química para los microorganismos aislados (Mellmann et al. 2008). La 

espectrometría de masas es en la actualidad empleada en la ciencia analítica 

para determinar la presencia de moléculas exactas en una muestra en particular, 

este enfoque biofísico ha tenido amplio impacto sobre la biotecnología ambiental 

para evaluar la presencia de contaminantes o sustratos, monitoreo de sus 

variaciones, procesos de caracterización biológicos de interés biotecnológico, 

además de la interacción y fisiología de los microorganismos (Armengaud et al. 

2012; Armengaud 2016).  

Existen algunos reportes de análisis proteómico de extractos celulares de 

organismos degradadores de cianuro (Jandhyala et al. 2003) (Luque-Almagro, 

Moreno-Vivia y Roldán 2016) (Huertas et al. 2006) así como de los enfocados a 

entender la respuesta fisiológica de la degradación de cianuro (Tang et al. 2010) 

(Chen et al. 2011). En el presente estudio se empleó el enfoque proteómico para 

la identificación de las enzimas involucradas en las diversas vías de degradación 

de cianuro y sus derivados tóxicos, logrando identificar con 99% de confianza un 

fragmento de 11 aminoácidos correspondiente a la enzima cianidasa en la cepa 

identificada como Pseudomonas stutzeri (Watanabe, Yano y lkebukuro 1998) 

(Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010); además, esta secuencia mostró 98% de 

similitud con la secuencia de una enzima degradadora de cianuro presente en 

Pseudomonas stutzeri y reportada en la base de datos de proteínas. Estos 

resultados corresponden al primer reporte de la presencia de enzimas 

degradadoras de cianuro en el medio de cultivo suplementado con cianuro como 

fuente de nitrógeno.  

Varias vías enzimáticas han sido reportadas para la degradación de cianuro 

(Gupta, Balomajumder y Agarwal 2010) existen microorganismos especializados 
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que pueden degradar cianuro empleando más de una vía enzimática haciendo 

más eficiente el proceso de degradación (Mufaddal y Lynch 2012). Los 

consorcios microbianos se han perfilado como una alternativa óptima para la 

biodegradación de diversos compuestos, esto debido al alto grado de 

comunicación e interacción que se da entre sus miembros, permitiéndoles 

soportar fluctuaciones del medio ambiente y el potenciamiento  de las diferentes 

habilidades metabólicas de cada uno de las especies que este alberga (Brenner, 

You y Arnold 2008). La formulación del consorcio degradador de cianuro 

constituido por 8 cepas agrupadas en 3 géneros bacterianos, mostró la 

capacidad de degradar el cianuro presente en el medio de manera más eficiente, 

el cual fue reflejado en el incremento de la biomasa microbiana en los medios de 

cultivo y la disminución del contaminante. 

Los géneros Pseudomonas, Bacillus y Alcaligenes han sido reportados por 

presentar diversa especies bacterianas con capacidad de degradar diversos 

compuestos cianurados. Meyer (2010) logró reducir el 98% del cianuro presente 

en el medio empleando un consorcio microbiano constituido por especies del 

género Bacillus; de la misma manera, Nwokoro y Uju Dibua (2014) formularon un 

consorcio empleando Pseudomonas stutzeri  y Bacillus subtilis el cual redujo el 

88.5% del cianuro presente en muestras de suelo, un nivel superior al reportado 

en ensayos empleando las cepas individuales 72% y 66.9% para Pseudomonas 

y Bacillus respectivamente. Estos resultados son similares a los obtenidos en el 

presente estudio; en el cual, la eficiencia de degradación del cianuro es mayor 

cuando los microorganismos son cultivados en consorcio frente a la eficiencia de 

degradación de las cepas individuales, lo que ratifica que la asociación 

microbiana permite remover en mayor porcentaje la concentración del 

contaminante.  

Los ensayos de degradación en laboratorio mostraron la capacidad del 

consorcio formulado para degradar en promedio el 97% del cianuro presente en 

el medio en aproximadamente una semana y a diferentes concentraciones del 

contaminante, a nivel de laboratorio y de aproximadamente el 99% en 
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aproximadamente 20 días de tratamiento en pruebas en campo, estos resultados 

son similares a los mostrados por (Deloya 2012) en el cual la reducción del 

cianuro en aproximadamente 95% se obtuvo en 15 días de ensayos, la estrategia 

de biorremediación de la investigación de (Deloya 2012) se basó en la capacidad 

de adaptación de los microorganismos al contaminante, el cual fue observado en 

la tercera generación. En la presente investigación se empleó la estrategia de 

bioenriquecer los tratamientos con la incorporación de tres inóculos consecutivos 

cada 24 horas, permitiendo con esto la obtención de microorganismos más 

fuertes y más eficientes para la remoción del cianuro, lo cual fue corroborado con 

el monitoreo metagenómico del proceso de biorremediación, en el cual se 

observa la estabilidad de la comunidad microbiana constituyente del consorcio en 

el 5 día de tratamiento.  

La mayoría de trabajos sobre biodegradación del cianuro han sido realizados 

en condiciones de cultivo con pH cercanos a la neutralidad y empleando glucosa 

como fuentes de carbono. Sin embargo, estas condiciones pueden sobrevalorar 

el rendimiento del proceso degradativo ya que en soluciones con pH < 9,2 el 

cianuro tiende a volatilizarse y perderse en forma de HCN gaseoso (Dzombak, 

Ghosh y Wong-Chong 2006). Aunque el HCN puede ser asimilado y degradado 

por algunos microorganismos, resulta casi imposible establecer si la disminución 

de la concentración de cianuro ocurre por acción de metablismo microbiano o por 

volatilización (Luque-Almagro 2005). En trabajos como los de (Meyers et al. 

1991), (Akcil y Mudder 2003) (Luque-Almagro 2005) (Tuya 2014) y el presente, 

se emplean microorganismos capaces de degradar el cianuro en condiciones 

alcalinas (pH>9,5), para nuestro caso tanto en los ensayos de laboratorio y 

campo. La ventaja de usar microorganismos alcalófilos en procesos de 

biodegradación del cianuro es que los efluentes no requieren de un tratamiento 

previo para reducir sus valores de pH. El mantenimiento de las condiciones 

permitieron la obtención de resultados favorables tanto en ensayos en laboratorio 

como campo.  
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Por último, el presente trabajo constituye el primer reporte del éxito del 

proceso de biorremediación del cianuro en ensayos in situ; sin embargo, existen 

muchos factores que pueden haber restado eficiencia al proceso de 

biorremediación, ya que la concentración de compuestos de cianuro en el suelo y 

el agua tiene un impacto importante en la degradación microbiana (Dasha, Gaur 

y Balomajumderb 2009). Akcil et al. (2003), reportaron que la velocidad de 

degradación de cianuro a diferentes concentraciones por miembros del género 

Pseudomonas fue significativamente diferente cuando se empleó aguas 

residuales como material a tratar, lo cual hace vital el potenciamiento del 

consorcio degradador formulado para la optimización de la eficiencia y rapidez  

de la biorremediación del cianuro en diferentes sustratos y bajo diferentes 

condiciones, especialmente las presentadas en campo. 



 
 

6. CONCLUSIONES 

 

La variación de la estructura de la comunidad bacteriana de suelos 

contaminados con cianuro evaluada durante un proceso de biorremediación 

natural está directamente relacionada con el tiempo de recuperación de los 

suelos. 

Se lograron aislar 89 cepas microbianas 77 bacterianas y 12 fúngicas 

procedentes de ambientes contaminados con cianuro.  

Las cepas bacterianas mostraron mayores ventajas para su implementación 

en procesos de biorremediación, de las cuales 32 fueron seleccionadas por su 

capacidad de tolerar y asimilar el cianuro. 

Se formularon tres consorcios bacterianos, de los cuales el consorcio 

denominado CBCN002 y conformado por 8 cepas pertenecientes a 3 géneros 

bacterianos mostró mayor eficiencia para degradar cianuro bajo diferentes 

condiciones.  

Se logró reducir aproximadamente el 97% del cianuro presente en ensayos 

de degradación a nivel de laboratorio y el 99% del cianuro presente en pozas de 

lixiviación en ensayos en campo, logrando llevar las concentraciones del 

cianuro, en ambos casos, por debajo de los límites máximos permisibles 

estipulados por la normativa nacional.  

Por lo cual, los tres grupos aislados de microorganismos Pseudomonas, 

Bacillus y Alcaligenes tanto individualmente así como en consorcios pueden 

desempeñar un papel vital en la biorremediación de sitios contaminados con 

cianuro producto de la actividad de extracción de oro y plata.



 
 

7. RECOMENDACIONES 

 

Los análisis metagenómicos realizados en la presente investigación nos 

permitieron tener una idea inicial de la diversidad microbiana en ambientes 

contaminados con cianuro; sin embargo, es necesario desarrollar estudios 

dirigidos a explorar la diversidad genética y funcionalidad de estos ambientes, 

permitiendo así, no sólo la reconstrucción de los genomas microbianos, si no 

también proporcionar conocimiento de la estructura y el potencial metabólico 

de esta compleja comunidad. 

 

Cada microorganismo presente en el consorcio formulado juega un papel vital 

en el proceso de degradación de cianuro, sin embargo, los mecanismos de 

cómo lo realizan es aún desconocido; por lo cual, la exploración del genoma 

completo de estos microorganismos se hace necesario a fin de conocer no 

sólo los genes involucrados en la asimilación y resistencia al cianuro en estas 

especies, sino también el descubrimiento de genes con otros potenciales 

biotecnológicos; lo cual sumado a análisis transcriptómicos y proteómicos 

permitirá establecer la base de los mapas metabólicos de estos 

microorganismos, a fin de predecir la fisiología y potencial metabólico de de 

estos para su aplicación en procesos de biorremediación de cianuro. 

 

Finalmente, esta investigación refleja la habilidad de un consorcio bacteriano 

con la capacidad de degradar cianuro tanto en laboratorio como campo. 

Futuros estudios son necesarios para examinar la habilidad de este consorcio 

para degradar este contaminante bajo condiciones ambientales. Si los 

experimentos a escala piloto continúan demostrando la habilidad de este  

consorcio en el tratamiento de residuos cianurados, se debe desarrollar un 

estudio a gran escala para determinar la viabilidad técnica y económica del 

proceso de biorremediación.
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Imagen 1 Poza artesanal empleada para la lixiviación de oro con cianuro 

 

 

 

 

 

 

 

 

Imagen 2 Toma de muestra de suelo contaminado con cianuro 
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Imagen 3 Análisis microbiológico de muestras de suelo y agua contaminadas con 
cianuro 
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Imagen 4 Análisis genómico y proteómico de muestras de suelo y agua contaminadas con cianuro 
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Imagen 5 Ensayos de degradación de cianuro a nivel de laboratorio y campo 
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SECUENCIAS DE LAS ENZIMAS IDENTIFICADAS MEDIANTE 

ESPECTROMETRÍA DE MASAS PRESENTES EN LOS MICROORGANISMOS 

ESTUDIADOS. 

 

 

Tabla 12 Secuencias de péptidos asociados a la identificación de enzimas degradadoras de 

cianuro y derivados tóxicos presentes en el cultivo del consorcio microbiano formulado. 

 

PREC M/Z BEST SEQUENCE 
THEOR 

MW 
PUTATIVE ENZYME 

1078,199 KVDVTTMIR 1077,5852 cyanate hydratase 

1566,259 KHAITTLDTSLIPR 1564,8937 cyanate hydratase  

1585,311 ISAITEQLLAAKKAK 1583,9611 cyanate hydratase 

2310,321 NYGSRLPDSVRVGSVQYKQR 2309,1877 nitrilase/cyanide hydratase 

2886,4919 AGDDMVVADLDLDLLPLCTGRRWIR 2885,4529 nitrilase 

804,0438 NGNGGSLDA 803,3409 aliphatic nitrilase 

1736,26 ARAMENQIYIIGANR 1734,8835 nitrilase/cyanide hydratase 

2886,5139 SVQRLITMAEHNDITILAGLFEKDR 2885,5068 nitrilase 

 

 

Tabla 13 Secuencias de péptidos asociados a la identificación de enzimas degradadoras de 

cianuro y derivados tóxicos presentes en el cultivo Pseudomonas spp. 

 

PREC M/Z BEST SEQUENCE THEOR MW PUTATIVE ENZYME 

1147,076 AFAPRLASSAR 1145,6305 cyanate hydratase 

2758,2859 VAIAQHEIAPTLDEGLRRTEELTR 2757,4521 cyanide hydratase  

1891,23 WAWLVLGTAAHLLAVGGR 1890,0629 nitrilase 

1898,434 VKGADIILNPAMWGIKR 1897,0608 nitrilase 

804,0264 NGNGGSLDA 803,3409 aliphatic nitrilase 

1041,224 GSTFGGFVGGR 1040,5039 nitrilase 

2886,3711 SVQRLITMAEHNDITILAGLFEKDR 2885,5068 nitrilase 
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Tabla 14 Secuencias de péptidos asociados a la identificación de enzimas degradadoras de 

cianuro y derivados tóxicos presentes en el cultivo Bacillus spp. 

 

PREC M/Z BEST SEQUENCE THEOR MW PUTATIVE ENZYME 

1856,92 IISTKVAQGIQWADVAR 1856,0156 cyanate hydratase 

2791,5359 NLAKYLDIDHATLEAQMSGFPDRGK 2790,3647 cyanate hydratase 

2281,333 PIMSKSEAAAHVDSARIRQGR 2280,1758 cyanase 

2791,75 RNDVTEKIITVKVAKGLKWEDVAR 2790,5869 cyanate hydratase 

1078,218 KVDVTTMIR 1077,5852 cyanate hydratase 

1078,189 LGYRMPEGR 1077,5389 nitrilase 

2791,75 LHGIDVGLTICEDLWQQGGPITVAR 2790,46 
NH(3)-dependent NAD(+) 

synthetase 

1517,239 RLDDARLRMKAR 1515,8416 carbon-nitrogen hydrolase 

1891,23 WAWLVLGTAAHLLAVGGR 1890,0629 nitrilase 

1846,2271 VHNTALLIDPNGLELAR 1845,0109 nitrilase/cyanide hydratase  

1846,207 VHNTALLIDPNGLELAR 1845,0109 
apolipoprotein N-

acyltransferase 

1078,218 AIESGYALVR 1077,5819 nitrilase 

2000,333 KRRLTVGLVQMRTGIDR 1999,1473 nitrilase 1-like protein 

804,0264 NGNGGSLDA 803,3409 aliphatic nitrilase 

2886,3711 SVQRLITMAEHNDITILAGLFEKDR 2885,5068 nitrilase 

1898,4771 VKGADIILNPAMWGIKR 1897,0608 nitrilase 

2281,2141 GAQAYTIVANFIGTSYDFKGR 2280,1062 nitrilase 

1807,525 DLWLSSMRHIAHEGR 1806,8948 nitrilase 
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Tabla 15 Secuencias de péptidos asociados a la identificación de enzimas degradadoras de 

cianuro y derivados tóxicos presentes en el cultivo Alcaligenes spp. 

 

 

PREC M/Z BEST SEQUENCE THEOR MW PUTATIVE ENZYME 

2791,5359 NLAKYLDIDHATLEAQMSGFPDRGK 2790,3647 cyanate hydratase 

1078,218 KVDVTTMIR 1077,5852 cyanate hydratase 

1078,189 LGYRMPEGR 1077,5389 nitrilase 

2758,2859 VAIAQHEIAPTLDEGLRRTEELTR 2757,4521 
Nitrilase/cyanide 

hydratase  

1517,239 RLDDARLRMKAR 1515,8416 
carbon-nitrogen 

hydrolase 

1846,207 VHNTALLIDPNGLELAR 1845,0109 
apolipoprotein N-

acyltransferase 

1078,218 AIESGYALVR 1077,5819 nitrilase 

2000,333 KRRLTVGLVQMRTGIDR 1999,1473 nitrilase 1-like 

1041,224 GSTFGGFVGGR 1040,5039 nitrilase 

2447,5701 PLIAGGSVIVGPMGDVLAGPLRGER 2446,3367 nitrilase 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


