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R������. La cantidad de antibióticos vertidos en ecosistemas acuáticos va en aumento y repercute 
negativamente en la salud del ambiente y del ser humano. Entre los métodos que se usan para removerlos 
está la fitorremediación, una metodología basada en usar plantas y microorganismos de la rizosfera para 
remover contaminantes del medio. La tecnología que utiliza esta estrategia es el humedal artificial, compuesto 
principalmente por plantas, agua y sustrato. El objetivo de esta revisión es colectar, organizar y analizar la 
información disponible acerca de la interacción entre bacterias y macrófitas en el proceso de remoción de 
antibióticos. Inicialmente, se describe la contaminación por antibióticos en los cuerpos de agua, así como los 
efectos tóxicos en los seres vivos, y se mencionan las características físicas y químicas de los antibióticos que 
influyen en su posibilidad de remoción. Asimismo, se describe el proceso de biodegradación de antibióticos por 
las bacterias y la interacción planta-bacteria que se da sobre todo a nivel de las raíces de la planta (ectorizosfera, 
endorizosfera y el rizoplano), proceso responsable de la remoción de compuestos antibióticos del medio acuático. 
Este trabajo busca contribuir a lograr un mejor entendimiento del proceso de interacción planta-bacteria, a fin 
de ayudar a optimizar el diseño de un humedal para tratar los residuos de antibióticos del medio acuático, 
incluyendo una revisión exhaustiva del conocimiento actual.
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A�������. Biotransformation of antibiotics in artificial wetlands: Role of microorganisms. The amount of 
antibiotics being released into aquatic ecosystems is increasing, with negative repercussions for the environment 
and human health. Among the methods used to remove them is phytoremediation, a methodology based on 
using plants and microorganisms in the rhizosphere to remove pollutants from the environment. The technology 
that uses this strategy is the artificial wetland, composed mainly of plants, water and substrate. The objective 
of this review is to collect, organize and analyze the available information related to the interaction between 
bacteria and macrophytes in the antibiotic removal process. Initially, antibiotic contamination in water bodies 
and the toxic effects on living organisms are described, and the physical and chemical characteristics of antibiotics 
that influence their removal capacity are mentioned. Likewise, the process of antibiotic biodegradation by 
bacteria is described, as well as the plant-bacteria interaction that occurs mainly at the level of the plant roots 
(ectorizosphere, endorizosphere and rhizoplane), a process responsible for the removal of antibiotic compounds 
from the aquatic environment. This work aims to contribute to a be�er understanding of the plant-bacteria 
interaction process, in order to help optimize the design of a wetland to treat antibiotic residues from the 
aquatic environment, including a comprehensive review of the current knowledge.
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I�����������
La producción, el uso y la descarga de re-

siduos antibióticos ha crecido en el mundo, 
tanto que al año se producen miles de tone-
ladas para consumo humano y animal (Liu 
et al. 2013). Por ejemplo, en Europa, cada año 
se consumen 10000 t (Harrabi et al. 2019), 
mientras que el consumo mundial excede las 
100000 t (Danner et al. 2019). Gran cantidad 
de estos residuos se vierten al ambiente, ya 
que en general sólo se asimila un 25%, y el 
75% restante se elimina a través de las heces 
y la orina (Li et al. 2014). Estos residuos llegan 
hasta las plantas de tratamiento, en las que 

son parcialmente degradados, vertiéndose el 
diferencial a los ecosistemas acuáticos (Car-
valho and Santos 2016). Este hecho genera 
una inquietud creciente, dado que representa 
riesgos para el ambiente y la salud humana 
(Ginebreda et al. 2010; Berglund et al. 2014).

Los antibióticos pueden afectar negativa-
mente a los ecosistemas y provocar riesgos ec-
otoxicológicos para los diferentes organismos 
que los habitan (Martínez-Alcalá et al. 2020). 
Las especies tolerantes a la contaminación 
los bioacumulan en su estructura, mientras 
que las menos tolerantes son afectadas fisi-
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ológicamente o, incluso, pueden ocasionarles 
la muerte (Barra Caracciolo et al. 2015), per-
turbando así la estructura de la comunidad 
biológica. En las poblaciones microbianas se 
alteran las características genéticas, lo cual 
genera resistencia bacteriana a antibióticos 
(Huang et al. 2017). Esta resistencia ocurre 
a través de la modificación de la estructura 
del antibiótico, la expulsión del mismo, la 
defensa inmunológica y la desviación del 
compuesto, así como destrucción enzimática 
(Wright 2010). Estas capacidades pueden 
transferirse a otras bacterias por diferentes 
mecanismos (e.g., transferencia horizontal y 
vertical) (Acevedo-Barrios et al. 2015; Knöppel 
et al. 2017). Se observó una marcada relación 
entre los residuos de antibióticos en sistemas 
acuáticos y el aumento de bacterias resistentes 
a ellos en el medio ambiente (Acevedo-Barrios 
et al. 2015). Este tipo de bacterias hace que la 
eficiencia de los antibióticos descienda (Santos 
et al. 2019a), por lo que nuestra capacidad de 
combatir las enfermedades infecciosas se ve 
amenazada. En consecuencia, resulta de gran 
interés eliminar los residuos de antibióticos de 
los medios acuáticos, no sólo por su toxicidad 
intrínseca, sino también por la resistencia bac-
teriana que pueden generar.

Existen diversas metodologías de trata-
miento, tales como los lodos activados, 
procesos de oxidación avanzada, biodegra-
dación anaeróbica, bio-absorción, lagunas 
de oxidación y biodegradación anaeróbica 
(Müller et al. 2013), pero suelen ser costosas 
y requieren de un entrenamiento especializado 
para aplicarlas. Sin embargo, la fitorremedi-
ación acuática ha mostrado ser una tecnología 
eficiente para remover compuestos tóxicos del 
ambiente (Carvalho et al. 2014), y accesible 
por su bajo costo de instalación, operación y 
mantenimiento (Carvalho et al. 2013; Li et al. 
2014). Existen más de 150 macrófitas que son 
aplicadas en esta tecnología (Wu et al. 2015), 
siendo alentador su rol en la remoción de an-
tibióticos (Hijosa-Valsero et al. 2011; Carvalho 
et al. 2013; Liu et al. 2013; Dordio and Carvalho 
2013; Berglund et al. 2014; Li et al. 2014; Bôto 
et al. 2016; Ferreira et al. 2017; Huang et al. 
2017; Santos et al. 2019ª; Tharp et al. 2019; 
Man et al. 2020). A la vez, esta tecnología 
incluye diferentes componentes biológicos, 
químicos y físicos que contribuyen a mejorar 
la calidad de agua (Wu et al. 2015) (e.g., lo 
microorganismos que favorecen la remoción 
de contaminantes).

La interacción de los microorganismos con 
las plantas contribuye al proceso de remoción 

de residuos de antibióticos (Barra Caracciolo 
et al. 2015; Chen and Xie 2018). El objetivo 
de este trabajo es realizar una revisión y un 
análisis de estudios relacionados con la in-
teracción de planta-bacteria en el proceso de 
remoción de antibióticos, lo que se da sobre 
todo a nivel de las raíces. También se destacan 
los mecanismos de respuesta bacteriana a los 
antibióticos, y cómo estos contribuyen en la 
degradación de los residuos de antibióticos 
en ambientes acuáticos.

La búsqueda de información se realizó 
considerando las palabras ‘biodegradación 
de antibióticos’, ‘biotransformación’, ‘hume-
dales artificiales para degradar antibióticos’, 
‘relación de bacteria planta en la degradación 
de antibióticos’ y ‘simbiosis bacteria planta’. 
Los años considerados en la búsqueda com-
prendieron desde el 2000 hasta el 2021. Se 
consideraron artículos originales y revisio-
nes acerca del tema de interés, de los que se 
seleccionaron 98 artículos para los fines de 
esta revisión. Se utilizaron diferentes fuentes 
de artículos científicos, como ScienceDirect, 
Web of Science, Google Scholar y páginas 
individuales de las revistas.

P�������� �� ������������ �� 
����������� ���������

Los antibióticos son compuestos que se usan 
para eliminar o inhibir el crecimiento de bacte-
rias (Barra Caracciolo et al. 2015). Los residuos 
de estos compuestos llegan a los ecosistemas 
acuáticos (Figura 1). Las fuentes de residuos de 
antibióticos son diversas, tales como las aguas 
residuales domiciliarias, la acuicultura y las 
agrícola-ganaderas e industriales (Kümmerer 
2009; Carvalho and Santos 2016). El ineficiente 
tratamiento de las aguas residuales en las plan-
tas de tratamiento influye en la presencia de 
residuos de antibióticos en los ecosistemas 
acuáticos (Berglund et al. 2014; Ferreira et al. 
2017; Huang et al. 2019). Además, otra fuente 
de este tipo de contaminación proviene de la 
acuicultura y la ganadería, actividades en las 
que se usan antibióticos para tratar enferme-
dades y para engordar a los animales (Küm-
merer 2009), cuyos residuos también llegan 
a los ecosistemas acuáticos por el ineficiente 
manejo de los residuos sólidos y líquidos de las 
granjas. La agricultura también contribuye con 
este tipo de residuos debido al tratamiento de 
enfermedades de los cultivos (Carvalho et al. 
2013). Las diversas fuentes de contaminación 
con estos compuestos hacen que sea difícil 
lidiar con este problema ambiental. 



₁₀₅₆                                                       I M�������� � N B�����������                                                                   A����������� �� ��������� ������������                                                           ₁₀₅₇Ecología Austral 32:1054-1069

Los ambientes acuáticos son los principales 
destinos de los residuos de antibióticos, 
habiéndose reportado los mismos en diversos 
estudios realizados en cuerpos de agua 
impactados por aguas residuales (Tabla 1). 
Los antibióticos presentes en el agua afectan 
la capacidad natural de autodepuración, 
alterando factores como la estructura de 
la comunidad biológica, la capacidad de 
adsorción en los sedimentos y los sólidos 
suspendidos, así como los procesos de 
degradación química y biológica (Carvalho 
and Santos 2016). Asimismo, algunos de sus 
metabolitos de degradación también pueden 
ser tóxicos (Jiang et al. 2014), por lo que tienen 
efectos negativos en el ambiente.

E������ �� ������������ �� �� 
���������� �������� � �� ����� 

������
Los efectos negativos de los antibióticos 

en el ambiente repercuten principalmente 
en los productores y descomponedores, 
lo que altera la base del funcionamiento 
de la vida, incluyendo la cadena trófica de 
microorganismos acuáticos (Carvalho and 
Santos 2016). En este sentido, estudios de 
toxicidad mostraron que concentraciones 
<0.05 mg/L de sulfametazina y sulfametoxazol 

fueron asimiladas y removidas del medio 
por Scenedesmus obliquus, mientras que 
concentraciones entre 0.15-0.5 mg/L tuvieron 
efectos tóxicos, alterando la producción de 
clorofila y el contenido de carbono (Xiong et al. 
2019). Esto evidencia que los antibióticos tienen 
efectos tóxicos en los productores primarios, 
dado que afecta al proceso de fotosíntesis (Rico 
et al. 2018; Kurade et al. 2019). No obstante, la 
toxicidad se incrementa ante una mezcla de 
antibióticos (Wang et al. 2019a) debido a que, 
en conjunto, generan efectos sinérgicos que 
aumentan su toxicidad en las plantas (Nguyen 
et al. 2019). En algunos casos, los efectos 
antagónicos contribuyen a la disminución 
de la toxicidad, como lo muestra un estudio 
entre el cobre y las tetraciclinas (tetraciclina, 
oxitetraciclina y clortetraciclina); se observó 
que elevadas concentraciones de cobre y 
tetraciclinas disminuyeron los efectos tóxicos 
de los antibióticos en la planta, lo cual puede 
deberse a la complexación de los antibióticos 
con los metales (Lu et al. 2014). Sin embargo, 
no siempre es así, dado que en algunos casos 
pueden tener efectos tóxicos sobre otros 
organismos (Kumar et al. 2019). Por ejemplo, 
en un estudio en el que se analizaron los 
efectos de los antibióticos en Spirulina platensis 
se observó que la mezcla de clortetraciclina 
y oxitetraciclina tuvo efectos antagónicos 

Figura 1. Fuentes de antibióticos en el ambiente acuático y su ciclo desde que son consumidos hasta que ingresan al 
ambiente.
Figure 1. Sources of antibiotics in the aquatic environment and their cycle from consumption to entry into the 
environment.
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en la producción de las materia orgánica 
extracelular disuelta, lo cual es necesario 
para la colonización bacteriana extracelular 
(Zhou et al. 2021).

Los antibióticos fueron diseñados para ser 
poco biodegradables y solubles en agua, y por 
ello persisten en el ambiente (Bôto et al. 2016) y 
ocasionan impactos ambientales severos (e.g., 
generación de bacterias con genes resistentes a 
antibióticos) (Reis et al. 2014). La existencia de 
este tipo de bacterias disminuye la eficacia de 
tratamientos con antibióticos, por lo que cada 
vez se requieren antibióticos más potentes 
(Santos et al. 2019a) cuyos residuos también 
llegan al ambiente (Figura 1). Asimismo, 
estas bacterias son capaces de transmitir sus 
genes resistentes a otras bacterias, incluso en 
ausencia de residuos antibióticos (Knöppel 
et al. 2017), lo cual incrementa la cantidad de 
bacterias resistentes en el ambiente y ocasiona 
enfermedades más peligrosas en el ser 
humano (Carvalho and Santos 2016). Existe la 
probabilidad de que estas bacterias, así como 

restos de antibióticos, lleguen a los alimentos 
y al agua de consumo, representando riesgos 
para la salud (Carvalho and Santos 2016; Rico 
et al. 2018).

H�������� ������������ � �� 
�������� �� ������������

Los humedales artificiales son diseñados 
y construidos para controlar los mismos 
procesos biológicos que ocurren en un am-
biente natural, pero en este caso, en un en-
torno controlado (Ferreira et al. 2017). Estos 
sistemas ofrecen una oportunidad para tratar 
aguas residuales, y su aplicación permite 
tratar diferentes tipos de efluentes sin dejar 
residuos ni efectos secundarios (Arslan et al. 
2017). Están conformados principalmente 
por cuatro componentes (i.e., la vegetación, 
los microorganismos, el medio acuático y el 
sedimento) cuya interacción mantiene en equi-
librio el ecosistema a través de procesos como 
la fitorremediación, la biodegradación y otros 

Antibióticos/ Autor
Zhang 
et al. 
(2012)

Huang 
et al. 
(2019)

Lei et al. 
(2019)

Xu et al. 
(2013)

Al Aukidy 
et al. 
(2012)

Zhao 
et al. 
(2016)

Duwig 
et al. 
(2014)

Archun-
dia et al. 
(2017)

Shao et al. 
(2009)

Amoxicilina 31
Azitromicina 22.3 5.2 44
Cefalexina 1
Ciprofloxacina 101 242 30 14.3 25 92.7
Claritromicina 5 102 22.7
Cloranfenicol 61.8 23.7
Enoxacina 116
Enrofloxacina 10.6 62.3 6.7 10.7 8.8
Eritromicina 62.1 76.4 6.7 10.2 14.9
Kitasamicina 7.1
Lomefloxacina 2.8
Norfloxacina 118 1000 56.7 10 28.1 127.3
Ofloxacina 9.9 99.5 46.1 10.1 180.9
Oxytetraciclina 1.3 12.8 76.9
Roxitromicina 37.9 7.5 62.4 4.1 12 2.7
Sulfadiazina 1.7 44.8 9.1
Sulfadimetoxina 4.2
Sulfametazina 12.8 33.6
Sulfametoxidiazina 3.2
Sulfametoxazol 62.8 13.1 97 6499.6 18.8
Sulfanilamida 28.2
Sulfapiridina 26.9
Tetraciclina 1.8 9.7 152.3 21.9
Trimetoprima 1133 71.8 1438.2
Tilosina 6.43

Tabla 1. Concentración media de residuos de antibióticos (ng/L) hallados en muestras de aguas superficiales tales 
como ríos y lagos.
Table 1. The mean concentration of antibiotic residues (ng/L) found in surface water samples such as rivers and 
lakes.
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(Matamoros et al. 2012; Dordio and Carvalho 
2013). Las plantas usan diferentes mecanismos 
para remover compuestos tóxicos, tales como 
la absorción, la adsorción, la fitoextracción, la 
fitoacumulación y la fitovolatilización (Fahid 
et al. 2020). Estos mecanismos dependen de 
varios factores, como el tipo de compuesto, la 
especie vegetal (Ferreira et al. 2017), la velo-
cidad de crecimiento de las plantas (Tai et al. 
2017) y las características fisicoquímicas de 
los antibióticos. Por ejemplo, los compuestos 
con valores altos de coeficiente de distribución 
(Kd) indican la tendencia a adsorberse en los 
materiales del suelo (Díaz-Cruz and Barceló 
2007).

Aunque los beneficios del uso de humedales 
son diversos, también existen desventajas, 
relacionadas principalmente con el uso para 
poblaciones pequeñas debido al extenso es-
pacio requerido (Dordio and Carvalho 2013) 
y a la disminución de la eficiencia en épocas 
de baja temperatura (Jiang et al. 2014; Tharp 
et al. 2019). Por ello, su uso se recomienda 
para actividades puntuales como depurar 
aguas residuales provenientes de la agricul-
tura, las granjas de cerdos (Carvalho et al. 
2013; Huang et al. 2017) o para el tratamiento 
secundario o terciario de aguas residuales 
(Li et al. 2014). Asimismo, su eficiencia en 
invierno disminuye, tal como lo demostraron 
Hijosa-Valsero et al. (2011), quienes hallaron 
bajos niveles de remoción de antibióticos a 
bajas temperaturas. Por lo tanto, en los hu-
medales artificiales de zonas frías se suele 
recurrir al uso de la energía geotérmica o de 
especies resistentes a estaciones frías (Tharp 
et al. 2019), lo cual permite extender el período 
de funcionamiento.

Lo que hace eficiente a esta tecnología es la 
interacción entre sedimento, planta y micro-
organismos, que contribuye hasta un 99% en 

la remoción de antibióticos (Bôto et al. 2016). 
Después del proceso de secuestración, que 
consiste en que las plantas acumulan estos 
compuestos tóxicos en las vacuolas a través 
de un mecanismo de detoxificación (Shitan 
and Yazaki 2020), se crean metabolitos resid-
uales que son exportados a otras partes de la 
planta, o incluso eliminados en forma de CO2 
(Shitan and Yazaki 2020; Kurade et al. 2021). 
Estos mecanismos de respuesta contribuyen 
con el proceso de remoción de residuos de 
antibióticos del medio acuático.

F������� ������� � �������� ��� 
������� ��� ����������� �� 

����������� 
Existen diferentes clasificaciones de 

antibióticos. Por ejemplo, considerando la 
función como bactericida o bacteriostático 
(Jafari et al. 2020). La clasificación usada por 
algunos autores se da por las características 
físicas y químicas (Díaz-Cruz and Barceló 
2007) (Tabla 2). En el caso de la biodegradación 
de antibióticos, distintos factores físicos 
y químicos controlan el proceso. Algunos 
de los más importantes se describen a 
continuación.

Coeficiente de reparto octanol-agua Kow

La remoción de antibióticos depende de su 
lipofobicidad, dado que con valores de log Kow 
entre 0.5-3.5 son absorbidos por las plantas 
(Dordio and Carvalho 2013), mientras que con 
valores por encima no se translocan a las hojas 
y sólo son aprovechados por la rizosfera (Ijaz 
et al. 2016; Tai et al. 2017). Esto se debe a que 
compuestos con un alto valor de Kow muestran 
afinidad por el sedimento o el suelo a través 
de la adsorción en los rizo-sedimentos (Díaz-
Cruz and Barceló 2007; Dordio and Carvalho 

Grupos de 
antibióticos

Antibióticos Log 
KOW

PKA Solubilidad 
(mg/L)

Kd
(L/kg)

Vida media 
biológica (H)

Toxicidad

Macrólidos Eritromicina 0.41 8.88 1.437 230.14 2.4 y 3.1 DL50=9272 mg/kg (ratones)
Tetraciclinas Tetraciclina -1.3 3.3 231 855.93 6 a 12 LD50=678 mg/kg (ratones)
Cloranfenicol Cloranfenicol 1.14 2.5 1.5 - 3.5 EC50=780 ug/L en 72 h (algas)
Sulfonamidas Sulfametoxazol 0.48 5.81 610 89 EC50=0.03 mg/L en 96 h (algas)
Fluoroquinolona Ciprofloxacino 0.28 6.09 30000 264 4 40 a 80 ug/mL
Aminoglucósidos -8/-1 6.5-8.5 1-4/5-4

Glucopéptidos -1/1.6 2.5 -
β-lactamicos 0.9/-3 2.5 20/-1-4

Tabla 2. Principales grupos de antibióticos, características fisicoquímicas y toxicológicas. H=horas. datos obtenidos de 
Díaz-Cruz y Barceló (2007), Kümmerer (2009) y PubChemDatabase (2021).
Table 2. Main groups of antibiotics, physicochemical and toxicological characteristics. H=hours. Data obtained from 
Díaz-Cruz y Barceló (2007), Kümmerer (2009) and PubChemDatabase (2021).
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2013), lo que indica que la remoción de estos 
compuestos es inversamente proporcional a 
Kow (Kurade et al. 2021).

Constante de disociación pKa
Es la constante de un compuesto que mide 

la capacidad de separarse o disociarse (Díaz-
Cruz and Barceló 2007). Cuanto mayor 
disociación tiene un compuesto, más soluble 
es en el agua; a mayor disociación menor 
bioacumulación en las plantas, como es el 
caso de triclosán (pKa=7.8) (Matamoros et al. 
2012). Esto puede deberse a que algunas 
moléculas poseen carga negativa proveniente 
de los aniones, lo cual encamina a la repulsión 
eléctrica de la membrana celular, que también 
posee carga negativa (Trapp 2009), por lo que 
es difícil el paso del medio hacia el interior 
de la planta.

Coeficiente de distribución (Kd)
Conocido también como el coeficiente de 

partición o sorción, usado a fin de caracterizar 
el intercambio de absorción de antibióticos 
entre la fase acuosa y las partículas sólidas 
(Huang et al. 2017). Los compuestos con 
mayor Kd son absorbidos por sedimentos, 
mientras que compuestos con menor Kd son 
más solubles en agua y, por lo tanto, tienen 
mayor distribución (Jafari et al. 2019). Es 
un factor que influye en la transferencia y 
la transformación de antibióticos durante el 
proceso de tratamiento de aguas residuales 
(Huang et al. 2017).

B��-�������� �� ������������

Rol de las bacterias resistentes a antibióticos
Las bacterias sometidas a antibióticos 

desarrollan resistencia de diferentes maneras, 

lo que se da por medio de cuatro mecanismos 
(Figura 2): 1) a través de la inactivación o 
modificación del antibiótico por medio de 
enzimas bacterianas, 2) por expulsión o 
eliminación de la célula bacteriana (bomba de 
salida TolC en E. coli), 3) generando inmunidad 
y desviación de la sustancia, y 4) por la 
destrucción catalítica por enzimas (Wright 
2010; Kumar et al. 2019). La modificación de 
la estructura del antibiótico o sus metabolitos 
se da a través de cientos de enzimas como 
las ribosiltransferasas y glicosiltransferasas 
(Kumar et al. 2019; Shao et al. 2019). Por 
ejemplo, en el caso de la oxitetraciclina y 
tetraciclina, las enzimas encargadas de su 
biodegradación son la lacasa, la manganeso 
peroxidasa, las glutatión S-transferasas y 
la monooxigenasa inactivadora (Shi et al. 
2021). También son capaces de generar genes 
resistentes a los antibióticos, los cuales se 
desarrollan en función del incremento de 
antibióticos en el ambiente (Cheng et al. 
2020). Knöppel et al. (2017) indican que esta 
resistencia puede darse, incluso, en ausencia 
del antibiótico, ya que las bacterias son capaces 
de trasferir esa capacidad a otras bacterias a 
través de plásmidos e integrones (Wright 2010; 
Huang et al. 2017) mediante la transformación, 
la transducción y la conjugación bacteriana 
(Furuya and Lowy 2006), incrementándose la 
cantidad de bacterias resistentes.

Se vio que bacterias resistentes a antibióticos 
mostraron mejores resultados de remoción 
de antibióticos en medios acuáticos que las 
bacterias normales (Alexandrino et al. 2017; 
Fahid et al. 2020), ya que esa resistencia al 
antibiótico les da la capacidad de sobrevivir 
y, a la vez, las faculta para remover antibióticos 
de ecosistemas acuáticos como estuarios 
(Santos et al. 2019b), pues transfieren grupos 
funcionales que modifican la estructura de 
antibióticos (e.g., la hidrólisis de betalactamasas 

Figura 2. Mecanismos de acción de la célula bacteriana en el proceso de generación de resistencia. Modificado de 
Wright (2010).
Figure 2. Mechanisms of bacterial cell action in the process of resistance generation. Modified from Wright (2010).
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en ampicilina y penicilina como vía de 
biotransformación) (Zumstein and Helbling 
2019). Los procesos de remediación en los 
que se emplearon estas bacterias muestran 
el potencial de degradación de antibióticos 
(Kumar et al. 2019), lo cual indica que la 
mayoría de los antibióticos son propensos a 
la biotransformación microbiana (Reis et al. 
2018). Sin embargo, su uso se debe tratar con 
gran precaución, principalmente en relación 
con su manejo, pues de liberarse en un medio 
abierto representaría un riesgo para la salud.

Biodegradación por bacterias
En los procesos de biodegradación se usaron 

microorganismos tales como bacterias, 
hongos y microalgas, que poseen diversos 
mecanismos de degradación con resultados 
prometedores (Alexandrino et al. 2017; Liang 
and Hu 2019; Xiong et al. 2019). En particular, 
se resalta la biodegradación bacteriana 
aeróbica y anaeróbica; el tratamiento aerobio 
demostró ser más eficiente, teniendo como 
fuente principal de energía al carbono 
(Jiang et al. 2014; Chen and Xie 2018). Las 
bacterias anaeróbicas tienen la capacidad de 
metabolizar algunos compuestos antibióticos 
en ausencia del oxígeno, utilizando, por 
ejemplo, el sulfato como aceptor de electrón 
en el caso de la trimetoprima (Liang et al. 
2019), así como el carbono y el nitrógeno en el 
caso del sulfametoxazol (Liang and Hu 2019). 
Asimismo, este proceso de biotransformación 
se da a través de diversos mecanismos como la 
hidrólisis, la desmetilación, la hidroxilación de 
compuestos farmacéuticos (Leng et al. 2016), 
así como la degradación enzimática con lacasa 
en el caso de las tetraciclinas (Shi et al. 2021).

Estas bacterias con capacidad de degradar 
antibióticos corresponden a diversos grupos 
taxonómicos (Liang et al. 2019). Algunos 
filos más representativos de bacterias 
degradadoras pertenecen a Proteobacteria, 
Bacteroidetes, Firmicutes y Actinobacteria 
(Harrabi et al. 2019; Santos et al. 2019a,b); 
entre ellas, Acinetobacter y Pseudomonas, que 
pertenecen al filo Proteobacteria, representan 
el mayor grupo de bacterias aisladas de lodos 
activados (Yang et al. 2016), y Pseudomonas 
psychrophila (Jiang et al. 2014), cuya exposición 
a antibióticos dio buenos resultados.

Los mecanismos usados por las bacterias 
en el medio acuático a fin de biodegradar 
antibióticos son diversos; algunos de ellos 
se muestran en la Tabla 3. Cabe señalar que 
también se vienen estudiando bacterias en 

humedales, no sólo para degradar antibióticos, 
sino también para producir electricidad 
simultáneamente, lo cual significa que las 
bacterias transfieren los electrones que 
producen en el proceso metabólico a un 
electrodo, en lugar de un aceptor natural 
de electrones como el oxígeno (Xue et al. 
2019). Esto representa una doble ventaja, ya 
que permite obtener una fuente de energía y 
reducir las concentraciones de antibióticos de 
las aguas residuales.

A��������� ������ �������� �� 
�� �������� �� ������������ 

Las plantas y las bacterias coevolucionaron 
provocando vínculos e interacciones entre 
ambos dominios (Ijaz et al. 2016). Estas 
interacciones están reguladas por diferentes 
factores, tales como la especie vegetal y 
las condiciones ambientales (Clairmont 
et al. 2019). Las plantas cumplen el rol de 
aprovisionar un área con nutrientes, lo que 
incide en la bioestimulación para el crecimiento 
de poblaciones autóctonas de bacterias (Dordio 
and Carvalho 2013; Karthik et al. 2017; Harrabi 
et al. 2019). Asimismo, a pesar de la toxicidad 
de los antibióticos sobre las bacterias, éstas son 
capaces de soportar mínimas concentraciones 
después de un proceso de adaptación, 
como sostienen Weber et al. (2011). Estos 
autores hallaron que la actividad catabólica 
bacteriana disminuye en las primeras 
semanas de exposición, recuperándose 
luego de 2-5 semanas. Con actividades como 
estas, las bacterias contribuyen con la planta 
disminuyendo el tóxico mediante diferentes 
mecanismos como la biotransformación (e.g., 
el caso de la amoxicilina y la ampicilina, que 
fueron biotransformadas por enzimas intra 
y extracelulares bacterianas en diferentes 
subproductos [Amo_TP_430, Amo_TP_384_1, 
Amo_TP_384_2, Amo_TP_366, Amp_TP_368_
1, Amp_TP_368_2 y Amp_TP_367]) (Zumstein 
and Helbling 2019), la biosorción (e.g., en el 
caso de residuos de antibióticos [oxitetraciclina 
y enrofloxacina] en las células bacterianas) 
(Harrabi et al. 2019), la bioacumulación (e.g., 
en el caso de los compuestos no volátiles que 
son acumulados en los tejidos de la planta 
[Trapp 2009]), y la biodegradación (e.g., 
la sulfonamida [Chen et al. 2020]). Estos 
mecanismos reducen la biodisponibilidad de 
los antibióticos en el ambiente (Karthik et al. 
2017; Harrabi et al. 2019), y se evidencia que 
este tipo de simbiosis es eficiente en el proceso 
de remoción de antibióticos (Tabla 4).
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Bacteria Antibiótico Mecanismo Concentración Referencia

Proteobacteria y Bacteroidetes Enrofloxacino Defluoración 2 y 3 mg/L Santos et al. 
(2019b)

Xantobacter Sphingobium, 
Comamonas Variovorax, Acinetobacter, 
Pseudomonas Stenotrophomonas 
Fluviicola Flavobacterium Fusibacter

Enrofloxacino y 
oxitetraciclina

Adsorción celular 1 mg/L Harrabi 
et al. (2019)

Pseudomonas psychrophila HA-4 Sulfametoxazol Hidrolización, 
desulfuración y 
aminación

- Jiang et al. 
(2014)

Klebsiella sp. SQY5 Tetraciclina Oxidación, hidrólisis, 
descarbonilación, 
desaminación y 
deshidroxilación

- Shao et al. 
(2019)

Acinetobacter y Pseudomonas sulfametoxazol, 
sulfadimetoxina, 
sulfametazina

Mineralización 200 mg/kg Yang et al. 
(2016)

Photobacterium damsela, Serratia 
liquefaciens, Escherichia coli, 
Porphyromonas asaccharolytica y 
Acinetobacter baumannii

Ampicilina, cefalexina, 
cefuroxima, cefotaxima, 
ceftazidima y ceftriaxona.

Hidrolización 
enzimática

- Ni�an et al. 
(2002)

Microbacterium sp. Sulfametoxazol, 
sulfadiazina, 
sulfametazina, 
sulfametizol y 
sulfadimetoxina

Ipso-hidroxilación 126.5 mg/L Ricken et al. 
(2013)

Stenotrophomonas maltophilia DT1 Tetraciclina Hidrólisis, 
deshidrogenación

100 mg/L Leng et al. 
(2016)

Microbacterium sp. strain BR1 Sulfametoxazol Ipso-sustitución, 
oxidación enzimática y 
procesos biocatalíticos

- Ricken et al. 
(2015)

Acromobacter denitrificans strain PR1 
y Leucobacter sp. strain GP

Sulfametoxazol Hidroxilación, 
hidroximetilación, 
hidroxilación y 
oxidación enzimática 

- Reis et al. 
(2018) 

Bacillus subtilis, Pseudomonas 
fluorescens y Escherichia coli

Amoxicilina Descarboxilación, 
hidrólisis del anillo 
betalactámico 

- Emy et al. 
(2020)

Arthrobacter nicotianae OTC-16 Oxitetraciclina Descarbonilación, 
reducción de enlaces 
C=C y deshidratación 
en el anillo C

- Shi et al. 
(2021) 

Achromobacter sp. JL9 Sulfametoxazol Uso del 
sulfametoxazol como 
fuente de carbono y 
nitrógeno

- Liang y 
Hu (2019) 

Achromobacter denitrificans PR1 Sulfametoxazol,ácido 
sulfanílico, 
sulfadimetoxina, 
sulfapiridina y 
sulfametoxipiridazina

Uso del 
sulfametoxazol como 
fuente de carbono

- Reis et al. 
(2014) 

Tabla 3. Mecanismos de biodegradación de antibióticos y efectos tóxicos en bacterias.
Table 3. Biodegradation mechanisms of antibiotics and toxic effects on bacteria.
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R�������������� �� ���������
La raíz es un lugar muy adecuado para ser 

habitado por bacterias, pues la planta libera 
compuestos orgánicos, inorgánicos, material 
viscoso, oxígeno, protones, iones de nutrientes 
y exudados; esto favorece el crecimiento de 
biopelículas en el rizoplano y el bombeo de 
oxígeno hacia la rizosfera, mejorando la activi-
dad bacteriana en el proceso de degradación 
en este microhábitat (Hijosa-Valsero et al. 2011; 
Martin et al. 2014; Santos et al. 2019b). La raíz 
está activamente influenciada por procesos 
fisiológicos que ocurren dentro de la planta 
(Clairmont et al. 2019) y que contribuyen con 
la rizoremediación a través de cinco mecanis-
mos: 1) la degradación directa, que se da en los 
exudados de la raíz de la plantas (Martin et al. 
2014); 2) el cometabolismo, como en el caso del 
sulfametoxazol (i.e., gracias al cometabolismo 
de una sustancia añadida se pudo incrementar 
el porcentaje de remoción del medio acuático 
[Oliveira et al. 2016]); 3) la degradación di-
recta por enzimas extracelulares que secretan 
las raíces (Zhi et al. 2019); 4) el aumento de la 
biodisponibilidad del compuesto por los exu-
dados de la raíz, que incluyen, por ejemplo, 
azúcares, ácidos orgánicos, lípidos, flavonoi-
des, enzimas, aminoácidos, proteínas, alifáti-
cos y aromáticos que contribuyen a mejorar la 
degradación de antibióticos (Nazir et al. 2016), 
y 5) el incremento de la actividad microbiana 
(Martin et al. 2014; Zhi et al. 2019). Por estos 
mecanismos, la degradación de los compues-
tos tóxicos ocurrirá con mejor eficiencia en 
las zonas cercanas de la raíz, sobre todo por 
la presencia de los microorganismos (Trapp 
2009).

Las bacterias de la rizosfera que están expu-
estas a contaminantes muestran mayor capa-
cidad degradadora. Por ejemplo, Santos et al. 

(2019) usaron microorganismos provenientes 
de rizo-sedimento de dos macrófitas (Phrag-
mites australis y Juncus maritimus) expuestas 
a una concentración de enrofloxacino previo 
al estudio; estas bacterias mostraron mayor 
capacidad de degradación que las que no 
habían sido expuestas. Resultados similares 
se encontraron con microorganismos aislados 
de la zona radicular (Alexandrino et al. 2017; 
Santos et al. 2019a,b), hallándose con frecuen-
cia mayor riqueza, diversidad y eficiencia de 
remoción de antibióticos con microorganismos 
en humedales vegetados que en humedales sin 
plantas (Man et al. 2020). Asimismo, Carvalho 
et al. (2012) observaron que la tetraciclina fue 
mejor absorbida por las raíces, principalmente 
debido a la acción bacteriana. La interacción de 
la planta en la zona radicular contribuye con 
el desarrollo de las bacterias y la capacidad 
degradadora de antibióticos, y estas interac-
ciones se dan principalmente en tres zonas 
de la raíz: el rizoplano, la ectorizosfera y la 
endorizosfera (Figura 3).

Asociación en la ectorizosfera

La ectorizosfera es una parte de la rizosfera 
ubicada en la zona externa de la raíz de la 
planta; se extiende desde el rizoplano hasta 
el suelo (Nazir et al. 2016; Choudhary et al. 
2018). Los mecanismos que se dan en ella 
incluyen la rizodegradación, la adsorción y 
la rizofiltración. Al respecto, en un estudio en 
el que se evaluó la remoción de antibióticos 
en el medio acuático, las rutas de remoción 
por la rizosfera fueron la adsorción en las 
raíces>la actividad rizobacterial>la absorción 
en las plantas (Tai et al. 2017). Ello evidencia el 
rol importante que cumple la zona rizosférica 
en el proceso de remoción de residuos de 
antibióticos.

Figura 3. Mecanismos de interacción entre planta y bacteria en la biotransformación de antibióticos.
Figure 3. Mechanisms of plant-bacteria interaction in antibiotics biotransformation.
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Asociación en el rizoplano
Esta asociación se refiere al biofilm formado 

por microorganismos en la parte superficial 
de las raíces (Clairmont et al. 2019), especí-
ficamente sobre la epidermis de la planta, 
lo que incluye el mucilago que existe sobre 
ella (Choudhary et al. 2018). Estas bacterias 
suelen ser facultativas debido a que en esta 
zona son predominantemente arqueas (Wang 
et al. 2019c), que toleran mínimas concentra-
ciones de oxígeno, teniendo como aceptor de 
electrones otros compuestos como el sulfato, 
nitrato y el ion férrico (Wang et al. 2019c; Li-
ang et al. 2019). Tal es el caso del estudio en 
el que se hallaron bacterias en el rizoplano de 
Eichhornia crassipes; estas bacterias tuvieron 
mayor capacidad de formar biofilm, y así con-
tribuyeron con la biodegradación (Rosas et al. 
2015). Sin embargo, en algunos casos también 
se observó que las bacterias de este ambiente 
muestran mayor sensibilidad ambiental, a 
diferencia de bacterias de otros microhábitats 
(Clairmont et al. 2020), pues alteraciones en el 
pH, carbono y nitrógeno afectan su desarrollo 
(Clairmont et al. 2019). Posiblemente, esto se 
debió a que esos estudios se realizaron con 
muestras de mala calidad de agua, en los 
cuales fue rápida la producción de bacterias 
como coliformes, que al adaptarse mejor a esas 
condiciones desplazaron a las comunidades 
locales de bacterias.

Asociación en la endorizosfera
Las bacterias endofíticas son aquellas que col-

onizan el tejido interno de la planta y benefi-
cian el desarrollo mutuo (Hussain et al. 2018). 
Esta colonización se inicia por las raíces (Afzal 
et al. 2014), ubicadas en la endorizosfera, que 
consta de tejido radicular con células corticales 
y la endodermis (Nazir et al. 2016). La planta 
provee nutrientes y hábitat para la bacteria, 
que a su vez contribuye con la prevención de 
patógenos por medio de la competencia por 
espacio y nutrientes, y por la secreción de algu-
nos compuestos que actúan como antibióticos 
naturales contra microorganismos patógenos 
(Afzal et al. 2014; Ijaz et al. 2016).

Las bacterias endofíticas contribuyen a la 
capacidad remediadora de la planta, hacié-
ndola más resistente frente a compuestos 
tóxicos (Ijaz et al. 2016). Son buenas colo-
nizadoras de la rizosfera y la endosfera, lo 
cual permite degradar contaminantes desde 
ambos microambientes (Hussain et al. 2018). 
Esto contribuye con la capacidad de las plantas 
a tolerar el estrés y mejorar la absorción de 
nutrientes, procesos que son regulados por 

la producción de fitohormonas, fijación de 
N2, solubilización de P (Afzal et al. 2014). Sin 
embargo, la presencia de antibióticos también 
puede alterar la comunidad microbiana y, por 
ende, a la planta (Arslan et al. 2017), como es 
el caso de las bacterias endosimbióticas de 
Azolla filiculoides (Gomes et al. 2018). Por esta 
razón, se debe tener en cuenta este aspecto 
en el momento de aplicar esta metodología 
de remoción.

C�����������
Esta revisión muestra las potencialidades 

y los mecanismos de acción de las plantas 
y las bacterias en el proceso de remoción de 
antibióticos. Esta interacción contribuye a 
mantener la diversidad, la riqueza y la abun-
dancia de la comunidad bacteriana. También 
contribuye con procesos de biotransformación/
biodegradación de antibióticos por la simbio-
sis planta-bacteria. En relación con la capaci-
dad de desarrollar resistencia a antibióticos, 
se dio a conocer que aquellas bacterias que 
son expuestas a antibióticos desarrollan esta 
resistencia. Sin embargo, también se halló que 
esta capacidad contribuye en la degradación 
a través de sus diferentes mecanismos, como 
son la modificación y la expulsión de antibióti-
cos de su estructura celular, la degradación 
enzimática y la modificación del antibiótico 
en metabolitos menos tóxicos. La mayoría 
de los estudios de interacción analizados se 
realizaron a nivel de rizosfera, con resulta-
dos positivos. Estas interacciones son prin-
cipalmente de tres tipos: la endosimbiosis 
(referidas a bacterias que se ubican dentro 
de la planta), las bacterias del rizoplano (que 
están en la superficie de la raíz y que, desde 
las zonas en las que se ubiquen, contribuyen 
con la biotransformación de antibióticos), y 
las ectobacterias (aquellas que se hallan cerca 
de las raíces de las plantas). La información 
recopilada indica que las bacterias en interac-
ción con las plantas hacen un trabajo eficiente 
de degradación de residuos de antibióticos. Sin 
embargo, se requiere de mayores estudios a 
fin de llegar resultados concluyentes y evitar 
riesgos del uso directo de bacterias resistentes 
en la remoción de antibióticos.
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