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 RESUMEN 
 
La fitorremediación es una tecnología ambientalmente pertinente que ha resultado 

muy útil como método alternativo a las tecnologías convencionales, para el 

tratamiento de aguas residuales. Dentro de este contexto, los sistemas con 

plantas acuáticas han demostrado ser eficientes para eliminar metales. En 

estudios previos se encontró que la adsorción y la acumulación intracelular, en 

ausencia de nutrientes, son los principales mecanismos de eliminación de Pb2+ por 

Salvinia minima en sistemas de lagunas operadas por lote. Asimismo, se demostró 

que este helecho acuático es hiperacumulador de Pb2+ (Olguín et al., 2005). Sin 

embargo, es necesario generar más conocimiento para entender los  mecanismos 

básicos participantes en la hiperacumulación del metal, lo que permitirá coadyuvar 

en la optimización de las fitotecnologías para el tratamiento de efluentes que 

utilizan plantas hiperacumuladoras. El presente trabajo es una contribución al 

conocimiento de algunos de los factores y mecanismos participantes en la 

hiperacumulación de Pb2+ en Salvinia minima a diferentes niveles, lo que 

coadyuvará en la evaluación de la hiperacumulación de metales en otras plantas 

de este tipo. Se describen por primera vez las características fisicoquímicas de 

Salvinia minima siendo, el área superficial (264 m²/g) y el contenido de grupos 

carboxilo (0.95 mmol/H+), dos de las más importantes en la acumulación de 

metales. Se determinó y evaluó la hiperacumulación de Pb2+ en un amplio 

intervalo de concentraciones iniciales (Ci) de Pb2+ (0.8±0.00, 2.70±0.03, 4.70±0.06, 

15.18±0.55 y 28.40±0.22 mg Pb2+/L) y tiempos de exposición (0.5,2,4,6,8 y 24 h) 

en presencia de ciertos compuestos orgánicos e inorgánicos (ácido propiónico y 

sulfato de magnesio). Basado en un análisis de compartamentalización, se 

propusieron dos  factores novedosos tales como el factor de adsorción (FAD) y el 

factor de acumulación intracelular (FAI) para obtener un mayor entendimiento 

sobre la hiperacumulación de Pb2+ en la planta. Este proceso se debe 

principalmente a la adsorción (FAD en el intervalo de 780 a 1980), resultado de 

sus extraordinarias características fisicoquímicas. Asimismo, se encontró  que el 

Pb2+ fue acumulado intracelularmente a Ci tan altas como 28.40±0.22 mg Pb2+/L 
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(FAI en el intervalo de 57 a1007).  Además, se presenta un análisis cinético de 

dichos mecanismos a partir del cual la quimioadsorción fue inferida como el 

mecanismo específico responsable de la adsorción de Pb2+, de acuerdo al modelo 

de adsorción de pseudo-segundo orden. La acumulación intracelular  también 

contribuyó a la hiperacumulación de Pb2+ en S. minima y parece estar descrita por 

el modelo de Michaelis-Menten. 

 

Palabras claves: helecho acuático, metal pesado, fitorremediación, lagunas, 

hiperacumulación. 

 

 

ABSTRACT 
 
Phytoremediation is an environmentally sound technology that has shown to be 

very efficient for the treatment of wastewaters. Treatment systems using aquatic 

plants have proven to be efficient to remove metals. Previously, it was found that 

the main Pb2+ removal mechanism, in batch-operated lagoons with Salvinia 

minima, was adsorption, followed by intracellular accumulation. Furthermore, 

S.minima was shown to be a Pb2+ hyperaccumulator (Olguín et al., 2005). 

However, more information is required to understand the mechanisms involved in 

metal hyperaccumulation and to contribute to the optimization of phytotechnologies 

using hyperaccumulating plants. This work is a contribution to understand some 

factors and mechanisms involved in the Pb2+ hyperaccumulation, in Salvinia 

minima at different levels, which will be very useful for the metal 

hyperaccumulation assessment in other plants of this type. The physico-chemical 

characteristics of the plant are presented. A high specific surface (264 m²/g) and a 

high content of carboxylic groups (0.95 mmol/H+) were found. Pb2+ 

hyperaccumulation was tested using a wide range of metal initial concentration (Ci) 

(0.8±0.00, 2.70±0.03, 4.70±0.06, 15.18±0.55 and 28.40±0.22 mg Pb2+/L) and 

exposure time (0.5, 2,4,6,8 and 24 h) in the presence and absence of some 

organic and inorganic compounds (propionic acid and magnesium sulfate). Based 
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on a compartmentalization analysis, a bioadsorption (BAF) and an intracellular 

accumulation factor (IAF) were proposed to obtain an indepth insight into the Pb2+ 

hyperaccumulation in S. minima. The main mechanism during such process was 

adsorption (BAF ranged from 780 to1980) and according to the pseudo-second 

order adsorption model, chemisorption was predicted to play a major role. 

Surprisingly, it was found that Pb2+ was accumulated into the cells of the plant at a 

Ci as high as 28.40±0.22 mg Pb2+/L (IAF ranged from 5 to 1007). The intracellular 

accumulation of Pb2+ in S. minima seems to be described by Michaelis-Menten 

model. 

 

Keywords: aquatic fern, heavy metals, phytoremediation, lagoons, 

hyperaccumulation. 
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1.INTRODUCCIÓN 
 
1.1 Metales  

Se denomina metal a todos aquellos elementos químicos caracterizados por ser 

buenos conductores del calor y la electricidad, poseer alta densidad y ser sólidos a 

temperaturas ambiente (excepto el mercurio y el galio). Sus sales forman iones 

electropositivos (cationes) en disolución y algunas otras forman aniones (oxianiones). 

De acuerdo a su densidad se clasifican en ultraligeros (<2 gm³), ligeros (<4.5 gcm³) y 

pesados (> 4.5 g cm³). Del 90% de los elementos presentes en la corteza terrestre, el 

80% son metales y el 60% son metales pesados.  (Sharma y Dietz, 2006). 

 

En las células vivas, se requieren iones metálicos esenciales para el metabolismo, 

tales como el Na2+, K+, Mg2+, Ca2+, etc. Algunos otros (Fe2+,3+ Zn2+, Mn2+, Cu2+, Ni2+, 

Mo4+,6+) son micronutrientes esenciales para el crecimiento de las plantas; una vez 

que son incorporados en las enzimas y cofactores, ellos controlan procesos celulares 

particulares. Aunque también son esenciales, pueden llegar a ser tóxicos en 

concentraciones relativamente elevadas. El Pb2+, Hg2+, Cd2+, Ag2+ son iones que no 

tienen alguna actividad biológica asociada y debido a que interactúan con los grupos 

SH de las proteínas y otras biomoléculas son extremadamente tóxicos a las células 

(Moreno-Sánchez  et al., 1999).  

 

Una clasificación biológica relevante de los metales está basada en la química de 

enlaces de coordinación e incluye tres categorías: clase A con afinidad por los 
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ligandos que contienen oxígeno,  clase B con afinidad por los ligandos que contienen 

nitrógeno o sulfuro y una clase intermedia. Esta última agrupa a aquellos metales con 

afinidad por los 3 grupos de ligandos con preferencias definidas. Esta caracterización 

refleja una manera general en la cual diferentes iones metálicos interactúan con 

sistemas biológicos.  Los siguientes iones son ejemplos de iones tóxicos para las 

plantas:  Al3+, AsO-2 , AsO3-4 , Au+, Cd2+, Cu+, Cu2+, Co2+, Cr3+, CrO2
-4 , Fe2+, Fe3+, 

Hg2+, Mn2+, Ni2+, Pb2+, SeO2
-3 , SeO2-

4 , Sn2+, W6+ y Zn2+ (Sharma y Dietz, 2006). 

 

1.2 Plomo (Pb),  un contaminante ambiental de nivel global 

 

La contaminación ambiental por metales pesados en la biosfera es un tema de gran 

preocupación a escala local, regional y global. Ésta se ha acelerado dramáticamente 

desde el comienzo de la revolución industrial debido al rápido ritmo de la 

industrialización y urbanización. Muchos metales están categorizados como 

contaminantes prioritarios por la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos 

(EPA). El plomo, mercurio, arsénico y cadmio están clasificados como los de mayor 

riesgo en la lista de la Agencia de Sustancias Tóxicas y Registro de Enfermedades 

de Estados Unidos (ATSDR) (Rai, 2008).  

 

El Pb2+ es uno de los elementos tóxicos más abundantes y más ampliamente 

distribuidos en el medio ambiente por lo que está presente en suelo, agua, aire y 

biota. Éste, como contaminante inorgánico, ocurre como elemento natural en la 
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corteza terrestre o atmósfera, y también es liberado al ambiente debido a actividades 

humanas (Pilon-Smits, 2005). Desde tiempos antiguos, este metal comenzó a 

dispersarse en el ambiente por actividades mineras. Posteriormente, la revolución 

industrial estimuló en gran manera la explotación de la metalurgia del plomo pero su 

disposición segura fue descuidada hasta que los daños a la salud humana fueron 

demostrados. Actualmente, existen numerosas fuentes de dispersión de Pb2+,4+ en el 

ambiente: fundición y pulimiento de plomo, pinturas, gasolina de automóviles, ruptura 

de baterías ácidas, plaguicidas, residuos mineros, lodos de aguas residuales y 

aplicaciones de excretas como fertilizante. Las principales fuentes de contaminación 

en las que se han centrado las preocupaciones para su control, son el polvo urbano 

en las ciudades, la fuga de Pb2+ en ríos y aguas subterráneas y la contaminación de 

la cadena alimenticia a través de cultivos contaminados con Pb2+ (Marmiroli et al., 

2005). En décadas recientes la liberación anual mundial de plomo alcanzó las 

783,000 toneladas métricas (Padmavathiamma y Li, 2007), mientras que en algunas 

de las aguas residuales industriales, las concentraciones de Pb2+ alcanzan los 200-

500 mg/L (Erenturk y Malkoc, 2007). En el caso de México, los valores máximos 

permisibles para descargas de aguas residuales, a diferentes cuerpos receptores, 

están especificados en la NOM-001-SEMARNAT-1996. En ella, la concentración 

máxima permisible de Pb2+ para la protección de vida acuática es 0.2 y 0.4 mg/L para 

promedio mensual y diario, respectivamente.  
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1.3 Toxicidad del Pb2+ 

Debido a su alta solubilidad en ambientes acuáticos, los metales pesados pueden ser 

absorbidos por organismos vivos y entrar a la cadena alimenticia (Kurniawan et al., 

2006). La exposición a altos niveles de estos metales ha sido relacionada a efectos 

citotóxicos, mutagénicos y carcinogénicos en la salud humana y en la fauna y flora 

(Prasad et al., 2003).  

  

En el caso del Pb2+,  una vez que es absorbido por las plantas, causa múltiples 

efectos directos e indirectos sobre su crecimiento y metabolismo (Fig. 1).  Sus 

efectos dependen de la concentración, tipo de sal, pH y las especies de plantas 

involucradas. Los efectos del Pb2+ son más pronunciados a altas concentraciones y a 

mayor tiempo de exposición. En contraste, este metal, en algunos casos es capaz de 

estimular procesos metabólicos aún a bajas concentraciones (de Almeida et al., 

2007).  Además de sus efectos sobre la fotosíntesis, respiración y régimen de agua, 

el Pb2+ también provoca  estrés  oxidativo debido al incremento en la producción de 

especies reactivas del oxígeno (ERO).  Estas especies están reducidas parcialmente 

ó son derivados activos de oxígeno comprendiendo los radicales libres (O2-, OH., 

OH2.) y los que no lo son (H2O2) (Jaleel et al., 2009). 



 

Figura 1. Efectos del Pb2+ sobre la fotosíntesis, respiración y régimen de agua en 
plantas  (Modificado de Seregin e Ivanov, 2001). 
 

 

En condiciones fisiológicas normales, las ERO son continuamente producidas como 

subproductos de los procesos metabólicos aerobios (fotosíntesis, respiración y 

fotorespiración) pero son eliminadas por vías antioxidantes para mantener el 

crecimiento normal de la planta. Sin embargo, el aumento de las ERO resulta cuando 

la producción de éstas excede la capacidad  de la célula para generar antioxidantes 

durante condiciones desfavorables tales como la presencia de metales pesados. 

Este exceso causa daño a las proteínas, lípidos, carbohidratos y ADN y finalmente la 

muerte de la célula (Rao y Reddy, 2008). 
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1.4 Tecnologías convencionales para la eliminación de metales pesados del 

agua 

La contaminación del agua por metales pesados es un tema de importancia 

económica y ambiental en numerosas partes del mundo. Después de cambios en la 

legislación y esfuerzos en la industria, el tratamiento de aguas residuales queda 

todavía como un reto económico para muchas compañías de tamaño medio, 

especialmente para aquellas que manejan aguas con una composición química 

extrema (i.e. alta fuerza iónica (i.e 50 mM sulfato), alta acidez (pH<3) o alto contenido 

en metales o metaloides específicos tales como Pb2+,Zn2+, Cd2+, As3+,5+, Cr3+,6+ o 

Fe2+ (valores mayores a los establecidos en la normatividad para descargas de 

aguas residuales)(Kohler et al., 2007). Por lo anterior, su eliminación de aguas 

contaminadas se ha convertido en un tópico de investigación muy importante en 

años recientes (Oliveira et al., 2008).  

 

Actualmente, la eliminación de metales pesados de aguas residuales está basada en 

procesos de origen fisicoquímico tales como adsorción, precipitación química, 

intercambio iónico, filtración con membranas, extracción con solventes, métodos 

oxidación/reducción, etc. Sin embargo, se han descrito diversas  desventajas de este 

tipo de procesos: a) altos requerimientos de reactivos químicos y energía, b) altos 

costos de operación, b)  uso de químicos no deseables para el ambiente, c) 

eficiencia específica para un único ión, d) eliminación incompleta del metal, e) poca 

efectividad para tratar un gran volumen de agua con baja concentración de metal (1-
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100 mg/L) y f) generación de lodos tóxicos u otros residuos que requieren una 

disposición segura (Mallinck, 2003; Kurniawan et al., 2006; Doshi et al., 2008; Gadd, 

2009). 

Por lo anterior, se requieren procesos simples, efectivos, económicos y 

ambientalmente pertinentes para el tratamiento de las aguas residuales con metales 

pesados (Erenturk y Malkoc, 2007). En este contexto, los sistemas biológicos para la 

eliminación de metales de soluciones con baja concentración tienen el potencial para 

alcanzar altos rendimientos a un costo menor (Wang et al., 1996; Gadd, 2009). 

 

1.5 Fitotecnologías para la eliminación de metales pesados del agua  

 

1.5.1 Fitorremediación  

La fitorremediación se define como el uso de plantas y sus microorganismos 

asociados para eliminar, reducir, degradar o inmovilizar contaminantes ambientales 

del suelo y agua restaurando de esta manera sitios contaminados a un ambiente 

relativamente limpio y no tóxico. Ésta es una tecnología prometedora, rentable y 

ambientalmente pertinente por medio de la cual una gran variedad de aguas 

contaminadas pueden ser fitorremediadas incluyendo aguas negras, escurrimientos 

agrícolas, aguas residuales industriales, escurrimientos mineros, lixiviados de 

rellenos sanitarios y aguas subterráneas  (Pilon-Smits, 2005; Pilon-Smits y Freeman, 

2006). 
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La creciente aceptación de la fitorremediación está basada en parte en su relativo 

bajo costo en comparación a las tecnologías convencionales, debido principalmente 

a que se hace uso de la energía solar para la actividad remediadora.  Otra ventaja es 

que tiene potencial para tratar una gama diversa de materiales tóxicos en 

concentraciones de bajas a moderadas. Asimismo, el hecho de que la 

fitorremediación sea llevada a cabo in situ también contribuye a su rentabilidad y a 

que puede reducir la exposición del sustrato contaminado a humanos, vida silvestre y 

al medio ambiente. Finalmente, tiene popularidad con el público en general por ser 

estéticamente placentera ya que es una alternativa de “limpieza verde” en 

comparación al tratamiento químico (Glass, 2000; Pilon-Smits, 2005). 

 

A pesar de lo anterior, también tiene ciertas limitaciones tales como su restricción a 

sitios con concentraciones de contaminantes relativamente bajas; en algunos casos 

es  más lenta que los métodos convencionales (especialmente la fitoremediación de 

suelos), puede ser no aplicable a todos los tipos de residuos y finalmente la 

biodisponibilidad de los contaminantes también puede representar una limitante 

(Glass, 2000; Eapen et al., 2007). 

 

1.5.2 Fitofiltración 

La fitofiltración, una subcategoría de la fitorremediación, es el uso de plantas para 

eliminar contaminantes del agua y corrientes de agua. Se pueden considerar tres 

diferentes sistemas en esta forma de fitorremediación: a) rizofiltración b) humedales 
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construidos y c) sistemas basados en bioadsorbentes (Sánchez-Galván y Olguín, 

2009).  

 

a) Rizofiltración 

En estos sistemas, la raíz de la planta absorbe, concentra y precipita los 

contaminantes presentes en las aguas residuales irrigadas, a través del sistema 

radicular y de las partes cosechables de los brotes superiores (Verma et al., 2006). 

Una volatización subsecuente de los contaminantes también puede ocurrir. A medida 

que la raíz y los brotes son saturados con los metales, las raíces o la planta completa 

es cosechada para su disposición final. La ventaja de usar plantas terrestres es que 

producen sistemas radiculares largos, abundantes y con frecuencia fibrosos con una 

gran superficie para la adsorción de contaminantes (Padmavathiamma y Li, 2007).  

 

b) Humedales construidos  

Estos han sido diseñados para tratar aguas residuales aprovechando los diversos 

procesos que ocurren en humedales naturales pero en un ambiente más controlado.  

Los procesos naturales involucran vegetación, suelo y sus microorganismos 

asociados (Vymazal, 2007). Tres diferentes subsistemas pueden ser clasificados 

dentro de los humedales: a) Lagunas con plantas acuáticas flotantes, b) humedales 

de flujo superficial y c) humedales de flujo sub-superficial (Olguín y Sánchez-Galván, 

2010).  



 Los sistemas con plantas acuáticas flotantes consisten de una o más lagunas poco 

profundas en las cuales las plantas flotan en la superficie (Fig. 2). Diversas plantas 

de este tipo han sido probadas para purificar aguas residuales removiendo metales. 

Éstas van desde plantas mayores con escarapelas de hojas flotantes y  raíces 

sumergidas bien desarrolladas (i.e. Ipomoea aquatica, Eichhornia crassipes, Pistia 

stratiotes), hasta plantas de superficie diminuta que flotan con pocas o sin raíces 

(Lemnáceas, Salvinia, Azolla) (Vymazal y Kropfelová, 2008).  

          

contaminante  

Figura 2. Lagunas con plantas acuáticas (Modificado de Sánchez-Galván y Olguín, 

2009).  

 

Por otro lado, los humedales de flujo superficial consisten en cuencas poco 

profundas  o una secuencia de ellas que contienen de 20-30 cm de suelo con una 

profundidad de agua menor a 0.4 m. La vegetación emergente densa (Phragmites 

australis, Typha domingensis, etc.), cubre regularmente más del 50% de la 

superficie. Sin embargo, macrofitas sumergidas flotantes (i.e.Potamogeton natans, 

Hydrilla sp. etc) y aquellas de hojas flotantes y con raíces en el sedimento pueden 
24 
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también estar presentes (Greenway,2007; Vymazal y Krofelova, 2008). Los de flujo 

sub-superficial son canales, cuencas o zanjas llenas de grava, suelo o arena en los 

cuales está plantada vegetación emergente. El flujo puede ser horizontal o vertical. 

En el primer caso el agua residual fluye lentamente a través del lecho en forma más 

o menos horizontal y entra en contacto con una red de zonas aerobias, anoxicas y 

anaerobias. En los humedales verticales, el agua residual inunda la superficie y 

gradualmente filtra el lecho drenando libremente, lo que permite que el lecho se 

sature con aire (Vymazal y Kropfelová, 2008).  

 

c) Sistemas basados en bioadsorbentes 

 

La bioadsorción es una propiedad de los organismos en forma viable y no viable y 

puede definirse simplemente como la eliminación de sustancias de soluciones por 

material biológico (Gaad, 2009). Dicha eliminación se lleva a cabo por la unión pasiva 

o fisicoquímica de, especies químicas, a los biopolímeros de la superficie de la 

biomasa. La bioadsorción  ha mostrado ser una biotecnología prometedora para la 

eliminación de metales de aguas residuales provenientes de actividades industriales, 

agrícolas y mineras (Gardea-Torresdey et al., 2004). Diferentes macrofitas han sido 

utilizadas en forma no viable como bioadsorbentes de metales pesados, 

especialmente las plantas acuáticas flotantes del género Salvinia, Azolla, Eichhornia, 

Lemna y Pistia (Lloyd-Jones et al., 2004; Mukherjee et al., 2005; Miretzky et al., 

2006; Mohanty et al., 2006; Rakhshaee et al., 2006).  Una de sus desventajas 
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consiste en la necesidad de preparación previa de la biomasa tal como el secado, 

tamizado (Sánchez-Galván y Olguín, 2009) y en algunos casos la modificación 

química de la misma para lograr una mayor capacidad de adsorción (Tiemann et al., 

2002; Abbas et al., 2008). 

 

1.5.3 Mecanismos de eliminación de metales pesados en sistemas de 

fitofiltración 

 

Diversos son los mecanismos a través de los cuales los metales son eliminados de 

las aguas residuales en los sistemas de fitofiltración descritos en la sección anterior 

(Fig.3). En los sistemas de rizofiltración, la absorción, adsorción, concentración y 

precipitación de metales ocurre en la raíz y partes cosechables aunque también 

ocurre la volatilización de los mismos (Verma et al., 2006).  

 

En el caso de las lagunas con plantas acuáticas flotantes, la eliminación de dichos 

contaminantes en sistemas por lote están primeramente en función de la presencia 

de ciertos nutrientes y ligandos con dependencia secundaria de condiciones 

ambientales (Olguín et al., 2005). Cuando la presencia de dichos nutrientes o 

ligandos no es determinante en la eliminación de los metales, ésta se realiza 

principalmente debido a la acumulación por las plantas (Wu et al., 2008; John et al., 

2008). La adsorción a las raíces o a la superficie de la planta, la translocación y la 



acumulación intracelular han sido descritos como los principales mecanismos 

involucrados en este tipo de sistemas (Liao et al., 2004; Olguín et al., 2005). 

 

Volatilización Filtración

SI

HUMEDALES 
CONSTRUIDOSRIZOFILTRACIÓN

STEMAS BASADOS 
EN BIOADSORBENTES

  

Adsorción
Precipitación

Intercambio iónico

Acumulación
intracelular

Quimiosorción Formación 
de complejos

Condensación de 
hidróxidos 
metálicos 

Figura 3. Mecanismos de eliminación de metales en sistemas de fitofiltración 

 

En los sistemas en los que se tiene un sustrato o lecho, es decir en los humedales 

construidos de flujo superficial y sub-superficial, los procesos a través de los cuales 

los metales son eliminados del agua son de origen físico-químico y biológico. Dentro 

de los primeros, se encuentran la filtración y precipitación química al contacto del 

agua con el soporte. También puede ocurrir por adsorción e intercambio iónico en la 

superficie de las plantas, soporte o sedimento. Finalmente, también los metales 
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pueden ser acumulados directamente por las plantas o los microorganismos 

presentes (EPA,2000; Greenway,2007). 

  

En el caso de los sistemas basados en bioadsorbentes, el fenómeno de adsorción es 

complejo e incluye diferentes mecanismos de unión del metal con la biomasa tales 

como quimiosorción, formación de complejos, adsorción, intercambio iónico, 

microprecipitación, condensación, etc. (Gardea-Torresdey et al., 2004;Demirbas, 

2008). 

 

1.6. Mecanismos de acumulación y tolerancia a metales en plantas  

 

1.6.1 Acumulación e hiperacumulación 

Para mantener la concentración de metales esenciales en límites fisiológicos y 

minimizar los efectos adversos de metales no esenciales, las plantas han 

desarrollado una red compleja de mecanismos homeostáticos que sirven para 

controlar la acumulación, tráfico y desintoxicación de metales. Los procesos de 

transporte, quelación y secuestro son los principales mecanismos de la homeostasis 

de metales (Clemens, 2001).  

 

La acumulación de metales en las plantas inicia cuando se introducen en el simplasto 

de la raíz,una vez que han atravesado la membrana plasmática de las células 

endodermales de la raíz o pueden entrar en el apoplasto de la raíz a través de los 
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espacios entre las células. Si el metal es translocado a los tejidos aéreos, entonces, 

éste tiene que entrar al xilema y posteriormente el flujo de savia trasportará el metal, 

donde es introducido en las células de la hoja. Una vez en el tejido del brote o de la 

hoja, los metales pueden ser almacenados en varios tipos de células dependiendo de 

las especies y de la forma del metal, ya que éste puede se convertido en formas 

menos tóxicas (a la planta) a través de conversión química o formación de 

complejos, especialmente quelatos. El metal puede ser secuestrado y localizado en 

diversos compartimentos sub-celulares (pared celular, citosol, vacuola) o volatilizado 

a través del estoma (Peer et al., 2000).  

 

La acumulación de Pb2+ en plantas está regulada por parámetros fisicoquímicos tales 

como el pH del medio, presencia de exudados, la capacidad de intercambio catiónico 

de su superficie, etc. (Sharma y Dubey, 2005). Las plantas superiores o vasculares 

absorben y acumulan Pb2+ principalmente en las raíces y solamente una pequeña 

parte es translocada a la parte aérea (Patra et al., 2004). Se ha descrito que la mayor 

parte del Pb2+ eliminado de una solución acuosa (57-77.5%), quedó en las raíces de 

Eicchornia crassipes cuando se expuso a varias concentraciones en el intervalo de 

15-200 mg Pb2+/L después de 14 días (Núñez et al., 2009) La retención de Pb2+ en 

las raíces es debido a su unión, en la pared celular, a los sitios de intercambio iónico 

y a la precipitación extracelular, principalmente en la forma de carbonatos (Jarvis y 

Leung, 2002).  
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La hiperacumulación es una sub-clase de tolerancia a metales, en la cual altas 

concentraciones de metales y/o metaloides se encuentran en el tejido de las plantas 

(Baker y Whiting, 2002). Ésta ha sido reportada para elementos como Pb2+, Co2+, 

Cu2+, Zn2+, Cd2+, Se4+,6+ y As3+,5+, entre otros  (Meharg, 2005). Baker y Brooks (1989) 

definieron las concentraciones mínimas de metales que se deben encontrar en 

plantas terrestres y que no ocasionan toxicidad, para que dichas plantas sean 

consideradas como hiperacumuladores: 100 μg/g para Cd2+, 1,000 μg/g para Ni2+, 

Cu2+, Co2+, Pb2+, y 10,000 μg/g para Zn2+ y Mn2+. Estos niveles están a una 

concentración de un orden de magnitud mayor a aquellas encontradas en especies 

no acumuladoras (Peer et al., 2000).   

 

En el caso de plantas acuáticas, Zayed et al. (1998) propusieron dos criterios para 

definir a las plantas acuáticas como hiperacumuladoras de metales y son a) una 

concentración del metal en el tejido mayor que 0.5% del peso seco de la planta y b) 

una factor de bioconcentración (FBC) mayor a 1000. Este factor se define como la 

relación entre la cantidad de metal encontrado en la biomasa (mg/Kg) y la 

concentración inicial del metal en la columna de agua (mg/L). 

 

La acumulación e hiperacumulación de metales por plantas involucra diferentes 

mecanismos como a continuación se describe.  
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1.6.2. Exclusiónn y tolerancia a metales pesados 

 

Se han descrito diversas estrategias o mecanismos a través de las cuales las plantas 

interactúan con  los metales, especialmente un “exceso” de ellos, para evitar o 

disminuir sus efectos tóxicos. En general, se pueden agrupar en estrategias de 

exclusión y estrategias de tolerancia. En las primeras, la acumulación del metal 

dentro de las células es restringida mientras que en las segundas, el crecimiento de 

la planta no se interrumpe aun en presencia de un exceso de metales (Moreno-

Sánchez et al., 1999; Regvar y Vogel-Mikus, 2008) (Fig.4). 

 

a) Unión a la pared celular (Adsorción)  

La adsorción se define como la unión física o química de iones o moléculas a una 

superficie (McMurry, 2003) y es el principal mecanismo responsable de la 

acumulación de metales en plantas acuáticas. En ésta, los iones metálicos son 

secuestrados de la solución a través de diversos procesos tales como: 

Quimiosorción, formación de complejos, intercambio iónico, adsorción-complejación 

sobre la superficie y poros, adsorción a la superficie, microprecipitación y 

condensación de hidróxidos de metales en la superficie (Stirk y Staden, 2001; 

Gardea-Torresdey et al., 2004; Demirbas, 2008).  
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Figura 4. Mecanismos de exclusión y tolerancia a metales pesados en células 

vegetales: 1. Unión a la pared celular 2. Acumulación reducida a través de la 

membrana plasmática 3. Eflujo activo 4.Quelación del metal en el citosol por varios 

ligandos 5. Reparación y protección de la membrana plasmática bajo condiciones de 

estrés 6. Transporte del complejo FQ-Metal a la vacuola 7. Compartamentalización 

de metales en la vacuola. MT: metalotioneínas, AO: ácidos orgánicos, FQ: 

fitoquelatinas, GSH: glutatión. (Hall, 2002; Yang et al., 2005; Pilon-Smits, 2005). 

 

La adsorción ha sido mayormente estudiada en biomasa no viable de plantas 

evaluando la cinética y el equilibrio de la misma y la influencia del pH, del contenido  

de  compuestos  enlazantes  de  metales  y  la  concentración inicial del metal sobre 

la capacidad de adsorción de plantas acuáticas tales como Potamogeton lucens 
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(Schneider et al., 1999; Lacher y Smith,2002), Salvinia natans (Mukherjee et al., 

2005), Azolla filiculoides (Lloyd-Jones et al., 2004), Lemna minor (Saygideger et al., 

2005), Salvinia minima (Sánchez-Galván et al., 2006). etc.  Poco se ha descrito 

respecto a la adsorción que ocurre en biomasa vegetal viable. En este sentido, 

Myriophyllum spicatum ha sido una de las pocas especies estudiadas (Keskinkan et 

al., 2003; Lesage et al., 2007). 

 

b) Disminución en la velocidad de acumulación a través de la membrana plasmática 

El número de ejemplos de reducción en la velocidad de acumulación de 

metales/metaloides en plantas es limitado. En raíces de Holcus lanatus, el fosfato y 

arsenato parecen ser acumulados por los mismos sistemas. Un genotipo que es 

tolerante a As mostró una velocidad más baja de acumulación para ambos aniones 

que el genotipo no tolerante. El sistema de acumulación de fosfatos y arsenato fue 

genéticamente correlacionado con tolerancia a arsenato (Meharg y Macnair, 1992).  

 

c)Flujo activo de metales desde el citoplasma 

Existen proteínas transportadoras que están involucradas en el flujo de metales 

desde el citoplasma, ya sea para el movimiento de ellos a través de la membrana 

plasmática o al interior de los organelos, incluyendo la familia de las P1B-ATPase y 

la del facilitador de difusión de cationes. Ellas juegan un papel significativo en la 

desintoxicación y tolerancia por compartamentalizar los metales o por introducirlos en 

la raíz o en el apoplasto del brote (Regvar y Vogel-Mikus, 2008). 
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d) Quelación 

La quelación de metales en el citosol por ligandos es un mecanismo muy importante 

de la detoxificación y tolerancia a metales pesados. Los ligandos potenciales 

incluyen aminoácidos y ácidos orgánicos (AO) y dos clases de péptidos, las 

fitoquelatinas (FQs) y las metalotioneínas (MTs) (Hall, 2002). 

 

 Fitoquelatinas (FQs) 
 
Las fitoquelatinas (FQs) son pequeños péptidos compuestos de solamente tres 

aminoácidos, glutatión, cisteína y glicina; los residuos de glutatión y cistetína están 

unidos a través de un enlace γ-carboximida. Las FQs son sintetizadas a partir de 

glutatión reducido (GSH) en una reacción de transpeptidación (Clemens, 2001). In 

vitro, la fitoquelatina sintasa purificada parcialmente es activa únicamente en la 

presencia de iones metálicos. El mejor activador de la FQ sintasa es Cd2+ seguido de 

Ag2+, Bi3+, Pb2+, Zn2+, Cu2+, Hg2+ y Au2+.  La biosíntesis de FQs continúa hasta que el 

ión metálico activado es quelado por las FQs formadas o por la adición de un 

quelante del metal tal como el EDTA (Sriprang y Murooka, 2007). 

 

Metalotioneínas (MTs) 

Las metalotioneínas son proteínas ubicuas ricas en cisteína y de bajo peso 

molecular, las cuales ligan iones metálicos en grupos tiolato-metales (Clemens, 

2001). Su papel biológico se enfoca en la formación de enlaces con iones metálicos 

pesados para evitar que interactúen con otros componentes celulares, además de la 
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regulación homeostática de iones metálicos esenciales (Sriprang y Murooka, 2007). 

En plantas, la expresión del gen para la síntesis de MTs es inducida en respuesta al 

estrés por metales pesados tales como Cd2+, Zn2+, Hg2+, Ag2+ y Pb2+ (Kagi, 1991; 

Cobbett y Goldsbrough, 2002).  

 

Aminoácidos y ácidos orgánicos 

Las plantas producen una amplia variedad  de ligandos para metales. Los ácidos 

carboxílicos y aminoácidos son ligandos potenciales para metales pesados debido a 

la reactividad de éstos con S, N y O, por lo que podrían tener un papel importante en 

la tolerancia y desintoxicación de metales (Rauser 1999; Clemens 2001; Hall 2002). 

 

Este tipo de ligandos ha sido principalmente reportado en plantas terrestres. Los 

complejos de citrato de cadmio y zinc son prevalentes en hojas aun cuando el malato 

es más abundante. En la savia del xilema que se mueve de las raíces a las hojas, el 

citrato y la histidina son los principales ligandos para Cu2+, Ni2+ y Zn2+ (Yang et al., 

2005). 

 

e) Reparación y protección de la membrana plasmática bajo condiciones de estrés 

La membrana plasmática puede ser referida como la primera estructura “viva” que es 

objetivo o blanco de la toxicidad por metales pesados. Su función puede ser 

rápidamente afectada por metales pesados por un escape incrementado de solutos 

de las células en la presencia de altas concentraciones de metales. Tal daño podría 
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resultar de varios mecanismos incluyendo la oxidación de los tioles proteicos, 

inhibición de proteínas de membrana claves tales como la H+-ATPasa, o cambios a 

la composición y fluidez de los lípidos de la membrana. Por lo anterior, es factible 

pensar que la tolerancia puede estar involucrada en la protección de la integridad de 

la membrana plasmática contra el daño por metales pesados (Hall, 2002). 

 

Otro factor que podría estar involucrado en el mantenimiento de dicha membrana 

podría ser su reparación acelerada después del daño. Esto podría involucrar 

proteínas de impacto o choque de calor o MT. Dichas proteínas de forma 

característica muestran una expresión incrementada en respuesta al crecimiento de 

una variedad de organismos a temperaturas arriba de su temperatura de crecimiento. 

Ellas son encontradas en todos los grupos de organismos vivos y pueden ser 

clasificadas de acuerdo a su peso molecular y ahora se sabe que son expresadas en 

respuesta a una variedad de condiciones de estrés incluyendo estrés por metales 

pesados tales como aquellas generadas en las raíces de Armeria maritime crecida 

en suelos ricos en Cd (Yang et al., 2005). 

 

f) Transporte a la vacuola de los complejos FQs-Me y  compartamentalización de Me 

en vacuola. 

 

El transporte de metales a la vacuola es una de las vías más importantes para 

reducir los niveles de metales tóxicos en el citosol y por lo tanto para la tolerancia a 
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metales pesados. Hay evidencia que los complejos FQ-Me son transportados a la 

vacuola de plantas tales como el complejo Cd-FQs  en Brassica juncea (Speiser et 

al., 1992).  La compartamentalización de metales en la vacuola es también parte de 

los mecanismos de tolerancia de algunos hiperacumuladores de Me. Thlaspi 

goesingense es un hiperacumulador de Ni2+ que aumenta su tolerancia a este metal 

al compartamentalizarlo en su mayoría al interior de la vacuola. El alto nivel de 

expresión del transportador de iones metálicos a la vacuola TgMTP1 en dicha 

especie ha sido propuesto como el responsable de su gran habilidad para acumular 

iones metálicos en las vacuolas de sus brotes (Tong et al., 2004). 

 

 1.6.3 El papel de los antioxidantes en la tolerancia a metales pesados 

 
Como se mencionó anteriormente, se ha demostrado que el Pb2+ genera estrés 

oxidativo. Las células de las plantas han desarrollado un sistema antioxidante para 

contrarrestar los efectos adversos causados por las especies reactivas de oxígeno 

(ERO). Dicho sistema comprende dos principales mecanismos de defensa, el no 

enzimático y el enzimático. El primero consiste de pequeñas moléculas tales como 

vitaminas (A,C y E), glutatión y compuestos fenólicos, los cuales son  reductores 

solubles en agua y los carotenoides que serían los antioxidantes asociados a la 

membrana lipo-soluble. Todos estos pueden reaccionar directamente con las ERO 

para eliminarlas. El segundo mecanismo está representado por enzimas tales como 

superóxido dismutasa, peroxidasa y catalasa las cuales tienen la capacidad de 

eliminar el superóxido y el peróxido de hidrógeno  (Jaleel et al., 2009).  El GSH es un 
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metabolito multifuncional el cual está presente en concentraciones milimolares en 

varios tejidos de plantas (Creissen et al., 1999, Meyer y Fricker, 2002, Noctor et al. 

2002). Tiene un potencial de oxido-reducción de -0.23V que le permite actuar como 

un efectivo aceptor y donador de electrones para numerosas reacciones biológicas  

(Rao y Reddy, 2008). En este proceso antioxidativo, el GSH está involucrado de 

forma directa e indirecta y su papel de protección y de regulación está basado en los 

cambios en su estado redox, el cual es definido por su capacidad reductora y el 

potencial de la dupla glutatión/disulfuro (GSH/GSSG). Como componente de la ruta 

de GSH-ascorbato, el GSH toma parte en la eliminación del exceso de H2O2 en una 

reacción en la cual el GSH es oxidado a glutatión disulfuro (GSSG). La alta relación 

GSH/GSSG que ocurre bajo condiciones normales de crecimiento, puede ser 

restaurada por medio de una mayor actividad de la glutatión reductasa (GR), síntesis 

incrementada de GSH o un decremento en la degradación de GSH (Szalai et al., 

2009).  

 

1.7 El género Salvinia y la acumulación de metales pesados 

 

1.7.1 Salvinia minima  

Salvinia, es uno de los dos géneros de la familia de las Salviniaceae. S.minima Baker 

es un pequeño helecho de agua fresca ampliamente distribuido en regiones 

tropicales y templadas del mundo. Bajo condiciones ambientales favorables, Salvinia 

se propaga por reproducción vegetativa y es capaz de colonizar grandes áreas de 

http://es.wikipedia.org/wiki/Genus
http://es.wikipedia.org/wiki/Familia_(biolog%C3%ADa)
http://es.wikipedia.org/wiki/Salviniaceae
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agua en un corto periodo de tiempo (Al-Hamdani y Ballow, 2008). No tiene raíces 

verdaderas y cuenta con ramilletes de rizomas horizontales que flotan justo  debajo  

de  la  superficie  del  agua  y  produce,  en cada  nodo, dos  frondas emergentes y 

una tercera sumergida que está disectada en filamentos (Fig. 5). Las hojas pueden 

ser desde orbiculares hasta ovales con una longitud de 0.4 a 2.0 cm.  Cuando éstas 

crecen bajo intenso sol son más largas y elongadas y con frecuencia cambian de 

color verde esmeralda a café óxido cuando están maduras y en senectud. La parte 

superior de las frondas está uniformemente cubierta con filas de tricomas blancos y 

espinosos repelentes al agua mientras que en la parte inferior son de color castaño. 

Normalmente habita aguas estancadas poco profundas de pantanos, lagos y 

lagunas, zanjas, corrientes de flujo lento, etc. (Jacono, 2003). 
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(a) 

                                    
(b) 

                                    

Figura 5. Aspectos morfológicos de S.minima (a) y estructura de los tricomas de 

las hojas (b) (Jacono, 2003). 
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1.7.2 Acumulación de metales pesados en el género Salvinia 

 

Las macrofitas acuáticas, han sido seleccionadas para realizar estudios 

toxicológicos, ecológicos y de tratamiento de efluentes conteniendo metales 

pesados, dada su amplia distribución geográfica, su alta productividad y su tolerancia 

a ambientes extremos. El lirio acuático (Eicchornia crassipes) y las lemnáceas han 

sido las más estudiadas (Olguín et al.,1994). Más recientemente, el género Salvinia 

ha sido investigado desde diversos aspectos. A continuación se resumen los trabajos 

más relevantes. 

 

Sen y Mondal (1987,1990) reportaron que Salvinia natans fue capaz de eliminar 

hasta un 90 % de Hg+2 y Cu2+ en soluciones con concentraciones iniciales  menores 

a 5 mg L-1 y máximas de 50 mgL-1, respectivamente. También se ha mostrado que el 

crecimiento de Salvinia molesta se detiene a concentraciones subletales de Cd2+ 

(0.05 a 0.075 mgL-1) utilizando 42 hojas por unidad experimental (Gupta y Devi, 

1992). En el caso de S.minima los efectos tóxicos ocurrieron cuando fue expuesta a 

20µM de Pb2+ y a 100µM de AsO4
3- usando una densidad de 30 hojas y 15 

pseudoraíces en 150 ml de medio Hoagland  (Hoffman et al., 2004). Otros iones 

como el Al3+ (10 y 20 mgl-1), también inhibieron el  crecimiento de Salvinia sp y 

redujeron las concentraciones de clorofila a y b y carotenoides. Sin embargo, cuando 

se adicionaron sustancias húmicas, extraídas de Typha latifolia, tales efectos fueron 

disminuidos (Gardner y Al-Hamdani, 1997). Por otro lado, cuando S.minima fue 
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expuesta a Cr6+ en concentraciones de 1 a 2 mg/L, los efectos tóxicos se reflejaron 

en un mayor contenido de azúcares solubles, almidón y carbohidratos totales no 

estructurales (Nichols et al., 2000).  

 

También ha sido demostrado que S. minima tiene el potencial para remediar Cu2+ en 

concentraciones 100 veces más de la encontrada actualmente en ambientes de agua 

fresca. Sin embargo,  también se demostró su sensibilidad a Cu2+ ya que después de 

7 días de exposición su crecimiento decreció gradualmente al incrementar la 

concentración de Cu2+ a 3.0 mg/L. Después de 14 días, decreció la asimilación de 

CO2 y la producción de pigmentos fotosintéticos (Al-Hamdani y Blair, 2004). 

 

La capacidad de S. herzogii para eliminar Cr3+ a concentraciones desde 1 hasta 6 

mg/L también ha sido estudiada. Maine et al. (2004) reportaron que la velocidad de 

acumulación fue directamente proporcional a la concentración inicial del metal en el 

agua. La acumulación de Cr3+ en las raíces fue rápida y se completó en las primeras 

24 h (6.2 mg/g base seca), pero no fue traslocado ya que el metal encontrado en las 

frondas (0.44 mg/g base seca) fue consecuencia principalmente del contacto directo 

entre las hojas y la solución.  

 

Por otro lado, Olguín et al., (2002) investigaron la capacidad de S.minima para 

bioacumular Pb2+, Cd2+ y Cr6+ evaluando el efecto del pH y la intensidad de luz en 

sistemas por lote. Se describió por primera vez que S. minima es hiperacumuladora 
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de Cd ya que en todos los casos el FBC fue >2000 y el porcentaje de Pb en la 

biomasa fue 1.1%. La eliminación de Cr6+ fue muy limitada. Posteriormente se 

evaluaron los efectos de los factores ambientales y nutrientes sobre los posibles 

mecanismos de eliminación y la distribución de Pb2+ entre los compartimentos 

(biomasa, columna de agua y sedimentos) en lagunas con S. minima operadas por 

lote (Olguín et al., 2005), La adsorción a la superficie de la biomasa fue el 

mecanismo de eliminación predominante en un medio sin la presencia de EDTA y 

fosfatos a concentraciones tan altas como 13 mg Pb2+/L. Bajo tales condiciones se 

obtuvieron FBC  de 2065±35 y un contenido de Pb2+ en la biomasa de 2.7%, lo que 

permitió establecer que S. minima también es hiperacumuladora de Pb2+. Se 

concluyó que los mecanismos de eliminación de Pb2+ por esta planta y la 

compartamentalización del mismo en el microcosmos de lagunas operadas por lotes 

están primeramente en función de la presencia de ciertos nutrientes y ligandos con 

una dependencia secundaria en las condiciones ambientales. Además, los resultados 

indican que el porcentaje de eliminación es únicamente un parámetro grueso y que el 

uso complementario del FBC y de un análisis de compartamentalización es necesario 

para obtener un entendimiento más claro del proceso de eliminación de metales.  

 

En relación a los mecanismos de tolerancia y acumulación de metales, se ha 

reportado la inducción de tioles y FQs en frondas  hijas cuando las frondas padres de 

S. minima fueron expuestas a 50 µg Cd2+/L (Outridge et al., 1991). Asimismo, 

Estrella-Gómez et al. (2009) encontraron que la acumulación intracelular de Pb2+ en 
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S. minima indujo cambios en la expresión del gen SmPCS en frondas y raíz, e 

incrementó la actividad de la fitoquelatina sintasa y la producción de FQs (2, 3 and 

especialmente 4), más notoriamente en raíces, después de 12 h de exposición a 

40µMPb(NO3)2 ( 8.316 mg Pb/L).  

 

2. JUSTIFICACIÓN 

El Pb está presente en aguas residuales de diverso origen. En la mayoría de los 

casos, el metal es descargado al medio sin un tratamiento adecuado. El 

contaminante puede ser transportado en los cuerpos de agua y llegar a ser una 

amenaza para los seres vivos debido a su toxicidad, acumulación en cadenas 

tróficas y persistencia en la naturaleza. La fitorremediación es una tecnología  

ambientalmente pertinente para el tratamiento de aguas residuales. Dentro de este 

contexto, los sistemas con plantas acuáticas han demostrado una alta capacidad de 

eliminar metales. En estudios previos de nuestro grupo de trabajo se encontró que el 

Cd y Pb son eliminados eficientemente en sistemas de lagunas operadas por lote 

con S.minima usando concentraciones iniciales del metal hasta de 3 mg/L (Olguín et 

al., 2002). Asimismo, se ha descrito que la planta hiperacumula Pb y que la 

adsorción y la acumulación intracelular son los principales mecanismos de 

eliminación de Pb en sistemas con S.minima en ausencia de nutrientes (EDTA y 

fosfatos) (Olguín et al., 2005). Sin embargo, es necesaria más información para 

entender los mecanismos involucrados en la hiperacumulación del metal lo que 

permitirá aprovechar los procesos participantes en la acumulación y transporte de 
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metales para coadyuvar en la optimización de las fitotecnologías para el tratamiento 

de efluentes que utilizan plantas hiperacumuladoras.  

 

3. OBJETIVOS 

 

3.1 Objetivo General 

Estudiar la hiperacumulación de Pb2+ en Salvinia minima a través de la cinética de 

adsorción y acumulación intracelular. 

 

3.2 Objetivos específicos 

1) Realizar la caracterización fisicoquímica de S.minima 

2) Determinar y evaluar la hiperacumulación de Pb2+ en S. minima a diferentes:   

 Concentraciones iniciales de Pb2+ en la columna de agua 

 Tiempos de exposición y en  

 Presencia de sustancias orgánicas e inorgánicas 

3) Investigar la cinética de la adsorción y de la acumulación intracelular de Pb2+ 

en S. minima  

 

4. ESTRATEGIA GENERAL DEL TRABAJO 

La estrategia general de trabajo se muestra en la Figura 6. Se utilizó S.minima 

cultivada en condiciones controladas de luz y temperatura. Primero se llevó a cabo la 

caracterización fisicoquímica de la biomasa para entender, en parte, el mecanismo 
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de adsorción de Pb2+ a la superficie. Posteriomente se obtuvo  información sobre el 

efecto de algunos factores importantes que afectan la acumulación de metales en 

plantas. Se evaluó la influencia de la concentración inicial del metal (Ci) en la 

columna de agua; del tiempo en el cual la planta se expuso a dicho contaminante 

(Te) y también el efecto de la presencia de sustancias orgánicas e inorgánicas.  Se 

probaron cinco diferentes Ci para conocer si S.minima era capaz de hiperacumular 

Pb2+ en un amplio intervalo de concentraciones a diferentes tiempos de exposición, 

dada la diferente naturaleza entre la adsorción y la acumulación intracelular. Las 

sustancias inorgánicas y orgánicas probadas fueron sulfato de magnesio y ácido 

propiónico. El primero forma parte del medio sintético Hutner  mod 1/10 en el cual se 

cultiva la planta, además de que el  sulfato se ha encontrado en ciertas aguas 

residuales industriales conteniendo Pb. Además, todos los aspectos relacionados a 

iones que compiten por el transporte hacia el interior de la célula, tal como el caso 

del Ca2+ y Mg2+, permiten inferir mecanismos de transporte aún no bien definidos. El 

ácido propiónico fue previamente incluido en un agua residual sintética  en la que se 

evaluó la compartamentalización de Pb2+ en lagunas con S. minima evaluando el 

efecto de las condiciones ambientales (Olguín et al., 2005). En cada tiempo de 

exposición se llevó a cabo un análisis de compartamentalización para conocer la 

distribución del Pb2+ en las lagunas y en la biomasa y se evaluó la capacidad 

hiperacumuladora de Pb2+ a partir del factor de bioconcentración (FBC) y de dos 

factores novedosos, el factor de adsorción (FAD) y el factor de acumulación 

intracelular (FAI).  También se evaluó la cinética de la adsorción y la acumulación 



intracelular de Pb2+ en S. minima para poder inferir los mecanismos específicos de 

adsorción y acumulación intracelular de Pb2+ participantes.  

 

 

MECANISMOS  ESPECÍFICOS 
DE ADSORCIÓN Y 
ACUMULACIÓN  

INTRACELULAR DE Pb2+

Salvinia minima
GERMOPLASMA 

DEL INECOL

CULTIVO DE BIOMASA EN 
CONDICIONES 

CONTROLADAS

ANÁLISIS DE 
COMPARTAMENTALIZACIÓN

EVALUACIÓN DE LA 
HIPERACUMULACIÓN 

DE Pb2+

Salvinia minima EXPUESTA Pb2+ EN 
LAGUNAS OPERADAS POR LOTE 

EVALUACIÓN DEL EFECTO DE:
• CONCENTRACIÓN INICIAL DE Pb2+

• TIEMPO DE EXPOSICIÓN
• PRESENCIA DE SUSTANCIAS 
ORGÁNICAS E INORGÁNICAS

ANÁLISIS 
CINÉTICO

FBC

FAD

FAI

FACTORESMECANISMOS

ADSORCIÓN

ACUMULACIÓN
INTRACELULAR
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FISICOQUÍMICA DE  

Salvinia minima

 

 

Figura 6. Estrategia general del trabajo 
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5. MATERIAL Y MÉTODOS 

 
5.1Caracterización de la biomasa de S.minima 

 
 
5.1.1 Preparación del inóculo y cuantificación de microalgas rizosféricas 
 
 
S.minima, de la colección de germoplasma de la Unidad de Biotecnología Ambiental 

del Instituto de Ecología (Fig. 7), fue cultivada y mantenida como monocultivo en 

medio sintético Hutner modificado1/10 a pH 6.0 (Tabla 1). Los cultivos se 

mantuvieron  en una cámara de crecimiento a una temperatura de 25°C. La 

intensidad luminosa (116 µmol m-2s-1 y 25°C) fue provista por lámparas de luz de día 

(Philips, 39W) operando en ciclos de luz/oscuridad de 16/8 horas. 
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Figura 7. Cultivo de S.minima 

en condiciones controladas 

(obtenida del Jardín Botánico 

del Inecol). 
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Tabla 1. Composición del medio sintético Hutner modificado 1/10 (Vermat y Hanif, 

1998). 

Nutriente 
mg/L 

NH4NO3 
20 

K2HPO4 40 

MgSO4 .7 H2O 50 

FeSO4. 7H2O 2.5 

MnSO4.H2O 1.5 

ZnSO4.7H2O 6.5 

H3BO3 1.5 

Na2MoO4.2H2O 2.5 

CuSO4.5H2O 0.4 

CoSO4.7H2O 0.1 

Na2-EDTA. 2H2O 50 

CaCl2. 2H2O 16.2 

 
 

La biomasa se lavó durante 5 minutos bajo la corriente de agua con el propósito de 

disminuir la presencia de microalgas rizosféricas unidas a la superficie de S.minima. 

La cantidad de microalgas remanente fue calculada cuantificando el contenido de 

clorofila de las microalgas presentes en 26.37 g húmedos (bh) de biomasa lavada. 

Ésta fue agitada durante 1 h en 600 ml de agua destilada y posteriormente se 



50 

 

transfirió a un contenedor de plástico conteniendo 900 ml de agua destilada y fue 

homogeneizada con un agitador magnético durante 5 min. La biomasa entonces fue 

eliminada y se tomaron alícuotas de 2 ml que se filtraron con papel filtro whatman 

(20-25µm) para la extracción de clorofila usando 5 ml de metanol. Después de 24 h, 

las muestras fueron centrifugadas a 3200 rpm durante 10 min y la absorción del 

sobrenadante se determinó a 665 y 750 nm. El contenido de clorofila se calculó 

usando la siguiente fórmula (Holm-Hansen y Riemann, 1978): 

 

Chl-a (μg l−1) = [(Abs 665nm-Abs 750nm) A Vm] / VsL 

 

Donde: 

A: coeficiente de absorbancia de clorofila-a en metanol (12.63) 

Vm: volumen de metanol usado para la extracción (ml) 

Vs: litros de agua filtrada 

L: longitud de la celda   

 

5.1.2 Pre-tratamiento de la biomasa de S.minima  

La biomasa de S.minima, cultivada durante 7 días bajo las condiciones descritas 

anteriormente, se retiró del medio, se lavó y se dejó escurrir durante 15 min sobre 

papel filtro para retirar el exceso de agua. Parte de esta biomasa se utilizó 

directamente para las determinaciones de materia seca, cenizas, proteína y lípidos. 

Otra parte de la biomasa se secó a temperatura ambiente, se molió en un mortero y 
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se le determinó el contenido de acidez carboxílica, acidez total e hidroxifenólica.  

Finalmente, otra parte se secó a 60°C,  se molió en mortero y se cuantificó el 

contenido de carbohidratos y se determinó la superficie específica.  

 

5.1.3 Determinación de porcentaje de materia seca (AOAC, 1990) 

El porcentaje de materia seca se obtuvo a través de la pérdida gravimétrica de agua 

por calentamiento a 105°C hasta peso constante. Esta determinación se usó para 

corregir la concentración de un elemento en la biomasa de S. minima a una base de 

materia seca absoluta. Dicho porcentaje se calculó con la siguiente fórmula: 

% Materia seca = [1-(A-B)/(A-C)] x 100 

Donde: 

A: peso de la cápsula más la muestra húmeda 

B: peso de la cápsula más la muestra seca 

C. peso de la cápsula 

 

5.1.4 Determinación de porcentaje de cenizas (AOAC,1990) 

Una muestra de S. minima secada a 105°C  fue calcinada a una temperatura de 

550°C durante 8 horas. El porcentaje de cenizas se calculó con la siguiente 

expresión: 

 

% Cenizas = 1 – (A – B)/ (A-C)] x 100 

 Donde: 
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A: peso de la cápsula más la muestra seca 

B: peso de la cápsula más la muestra calcinada 

C. peso de la cápsula 

 

5.1.5 Determinación del contenido de proteína (Determinado mediante el contenido 

de Nitrógeno Total Kjeldahl. Método micro Kjeldahl, Furman 1975). 

 

El contenido de nitrógeno total Kjeldahl se cuantificó basado en la descomposición 

de compuestos conteniendo nitrógeno orgánico por ebullición con ácido sulfúrico y la 

posterior destilación del sulfato de amonio en un medio alcalino. 0.5 gbh de muestra 

se digirieron con  0.80g de K2SO4, 1 ml de H2SO4 concentrado y 1ml de CuSO4 al 4% 

p/v. La destilación se realizó en presencia de 5ml de NaOH 1:1p/v, mientras el 

destilado se recibió en H3BO3 al 4% p/v y se tituló con H2SO4  0.1N.  

 

El porcentaje de nitrógeno se calculó con la expresión:  

NTK = (V) (N) (0.014) / P (100)  

Donde:  

V=Volumen de H2SO4 empleado en la Titulación (ml) 

N=Normalidad exacta del H2SO4  

P=Peso de la muestra (g) 

0.014=peso mili-equivalente del N  

El porcentaje de Proteína se calculó con la expresión: 
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%%  Proteína (base seca) = % NTK (base seca) x 6.25  (AOAC, 1990). 

5.1.6 Cuantificación del contenido de lípidos   

 

Extracción de lípidos  (Christie,1993; Nichols,1963). 

Los lípidos de material vegetal y tejidos fotosintéticos son especialmente sensibles 

de sufrir una  hidrólisis extensa por lipasas. Éstas hidrolizan rápidamente los fosfo y 

glicolípidos e incrementan la cantidad de ácidos grasos libres en el extracto cuando 

son extraídos con una mezcla cloroformo-metanol. Este problema se resuelve 

haciendo una extracción previa con isopropanol y posteriormente se hace otra 

extracción con una mezcla cloroformo-isopropanol. Debido a lo anterior, la biomasa 

de S. minima (1 gbh) fue macerada con 100 ml de isopropanol. Esta mezcla se filtró y 

el sólido fue mezclado con 200 ml de una solución cloroformo-isopropanol (1:1 v/v/). 

Nuevamente se filtró la mezcla y los filtrados de propanol y de cloroformo-

isopropanol se combinaron y los solventes fueron evaporados. El extracto crudo 

(residuo remanente de la evaporación de solventes) se disolvió en 20 ml de una 

mezcla cloroformo-metanol (2:1 v/v) y posteriormente fue purificado por el método de 

Folch.  

 

Purificación de lípidos (Folch et al., 1957). 

Los contaminantes no lípidos como aminoácidos lipofílicos, polipéptidos y proteínas 

hidrofóbicas fueron eliminados adicionando al extracto (20 ml) 6 ml de NaCl 0.73%. 

Después de homogeneizarlo se dejó reposar 12 h a 4°C. Posteriormente, la fase 
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acuosa se desechó y a la fase no polar se le agregaron15 ml de una mezcla 

cloroformo-metanol-NaCl 0.73% (3-47-48; v/v/v) y se dejó reposar durante 4 h a 4°C. 

Nuevamente se descartó la fase acuosa y la no polar se filtró sobre sulfato de sodio 

anhidro y se llevó a un volumen de 25 ml con cloroformo-metanol para la 

cuantificación de los lípidos.  

 

Cuantificación de lípidos por el Método Espectrofotométrico Sulfofosvanillina (Ahlgren 

y Merino, 1991).  

Los lípidos fueron cuantificados usando el método basado en la reacción de la 

sulfofosfovanillina, la cual produce un complejo rojo. La curva patrón se realizó con 

ácido linoleico disuelto en una mezcla cloroformo–metanol (2:1 v/v),  con 

concentraciones de 0, 20, 40, 60, 80 y 100 µg/ml. El solvente de las muestras y de 

los estándares se dejó evaporar a temperatura ambiente y posteriormente se 

adicionó  1.0 ml de ácido sulfúrico concentrado y se colocaron en un baño de agua 

en ebullición (100°C) durante 10 minutos. Una vez que las muestras se enfriaron, se 

les agregó 5 ml del reactivo vanillina mezclando perfectamente. Después de 2 h se 

determinó la absorbancia a 528 nm. 

 

5.1.7 Determinación del contenido de carbohidratos (Hernández y Olguín, 2002). 

 

Los carbohidratos (azúcares simples, oligosacáridos, polisacáridos y sus derivados) 

se cuantificaron al reaccionar con fenol en medio ácido produciendo un compuesto 
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colorido. Se preparó una suspensión de 0.1 g seco de biomasa en 100 ml de agua 

destilada, la cual se mantuvo en agitación para tomar alícuotas de 1 ml. A éstas se 

les añadió 1 ml de una solución de fenol (5% p/v) y 5 ml de ácido sulfúrico 

concentrado. Esta mezcla se dejó en reposo por 30 min y se determinó la 

absorbancia a 488 nm. La concentración de carbohidratos se determinó en base a 

una curva patrón de glucosa con concentraciones de 0,20,40,60,80 y 100 µg/mL.  

 

5.1.8 Determinación de la superficie específica (Kaewprasit et al., 1998). 

Se utilizó el  método de adsorción del azul de metileno para la cuantificación de la 

superficie específica de la biomasa de S. minima. 0.5 g de biomasa seca se 

colocaron en matraces Erlen Meyer con 125 mL de solución azul de metileno con 

diferentes concentraciones: 0, 5, 10, 15, 25, 35, 50, 60, 75, 100, 150, 175 mg/L.  

Éstos se agitaron a 180 rpm durante 24 h y se determinó su absorbancia de la 

solución a 660 nm después de que la biomasa fue eliminada. La determinación se 

realizó a temperatura ambiente (25°C).  

 

La superficie específica se calculó con la siguiente expresión: 

 

SE= (Xm)(No)(a)(1x10-22) 

Donde: 

SE: superficie específica 
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Xm: masa de adsorbato necesaria para formar una monocapa sobre un gramo de 

adsorbente (mg) 

No: Número de Avogadro (6.02 x 1023) 

a:área de una molécula del adsorbato (Å²). Para el azul de metileno a=197.2 Å² 

1x 10-22: factor de conversión de unidades para obtener el resultado en m²/g 

El valor de Xm se determina mediante el modelo de adsorción de Lagmuir: 

(C/X)= [(1/Xm)k] + (C/Xm),  

Donde: 

C= concentración final de la solución en equilibrio  

Xm= cantidad de soluto adsorbido por gramo de solvente 

k=constante relacionada con la energía de adsorción 

El inverso de la pendiente de la función lineal que resulta al graficar C/X contra C, 

corresponde al valor de Xm. 

 

5.1.9 Cuantificación de Acidez total (Schnitzer y Gupta, 1965; Prado et 

al.,1999;Schneider y Ribeiro, 1999). 

 

La acidez total, la cual comprende los grupos carboxilo (R-COOH), (Ar-COOH) e 

hidroxil fenólicos (Ar-OH) fue cuantificada a través de la reacción de dichos grupos 

con el hidróxido de bario. A 50 mg de muestra seca se le adicionaron 200 ml de 

hidróxido de bario 0.125 M y se agitó durante 24 horas. Paralelamente se corrió  un 

blanco de hidróxido de sodio. Posteriormente la muestra se filtró (papel whatman 
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No.42) y el residuo se lavó con agua desionizada libre de CO2. El filtrado más el agua 

de lavado se tituló con ácido clorhídrico 0.05 M hasta alcanzar un pH de 8.4.  

La acidez total se calculó con la siguiente ecuación: 

Acidez total (mmol H+/g de biomasa)= (VA1 – VA2) x Ca x 1000 / mb 

donde: 

VA1= volumen de HCl utilizado para el blanco 

vA2 = volumen de HCl utilizado para la muestra 

Ca = concentración molar del HCl 

mb = mg de biomasa utilizada  

 

5.1.10 Cuantificación de Acidez carboxílica (Schnitzer and Gupta, 1965; Prado et al., 
1999). 
 
 
La determinación de grupos carboxilo se basa en la reacción de éstos con acetato de 

calcio provocando su desprotonización. A 50 mg de muestra seca se le adicionaron 

50 ml de acetato de calcio 0.2 M y se agitó durante 24 horas. Posteriormente la 

muestra se filtró (papel Whatman No.42) y el residuo se lavó con agua desionizada 

libre de CO2. El filtrado más el agua de lavado se tituló con hidróxido de sodio 0.1 M 

hasta alcanzar un pH de 9.8.  

Los grupos carboxilo se calcularon con la siguiente ecuación: 

Acidez  carboxílica (mmol H+/g de biomasa)= (VB1 – vB2) x Cb x 1000 / mb 

VB1= volumen de NaOH utilizado para el blanco 

vB2 = volumen de NaOH utilizado para la muestra 
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Ca = concentración molar del NaOH 

mb = mg de biomasa utilizada 

5.1.11 Cuantificación de Grupos hidroxil fenólicos (Schnitzer,1982; Flores-Céspedes 

et al. 2002). 

 

La cantidad de grupos hidroxil fenólicos se determinaron usando la siguiente 

expresión: 

Grupos hidroxil fenólicos (mmol/g) =  Acidez total en la superficie – Grupos carboxilo  

 

5.2 Evaluación de la hiperacumulación de Pb2+ en S.minima y de los 

mecanismos de adsorción y acumulación intracelular 

 

5.2.1 Estrategia experimental 

 

Para entender algunos de los mecanismos involucrados en la hiperacumulación de 

Pb2+ en S. minima se investigó la cinética de la adsorción y la acumulación 

intracelular del metal. Para cumplir este objetivo se llevó a cabo la estrategia 

experimental descrita en la Figura 8. Con los resultados obtenidos se realizó el 

balance de masa (Pb2+) en el sistema, llamado análisis de compartamentalización y 

se evaluó la eliminación de Pb2+ en columna de agua. Se calculó el factor de 

bioconcentración (FBC) y se calcularon y propusieron, por primera, vez los factores 

de adsorción (FAD) y factores de acumulación intracelular (FAI). Se investigó la 

cinética de adsorción, equilibrio de adsorción y cinética de acumulación intracelular. 



 

 

Figura 8. Estrategia experimental para evaluar la hiperacumulación de acumulación 

de Pb2+ en S. minima y profundizar en los mecanismos involucrados. 

 

5.2.2  Preparación del inóculo  
 
S.minima fue cultivada en medio sintético Hutner modificado1/10 a pH 6.0. Los 

cultivos se mantuvieron  en una cámara de crecimiento a una temperatura de 25°C y 

a una intensidad luminosa de 116 µmol m-2s-1 y 25°C, operando en ciclos de 

luz/oscuridad de 16/8 horas. Este inóculo se lavó bajo la corriente de agua de llave 
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por 5 minutos para reducir la presencia de microalgas presentes en la superficie de la 

planta.  

 

5.2.3 Unidades experimentales 

Se utilizaron contenedores de plástico (0.145m x 0.175m) con 1.5 L de medio y a los 

cuales se les adicionó 26.37 gbh (42.85 gbs) de biomasa lavada. La superficie total 

era de 0.02537 m2, mientras que la columna de agua tenía una profundidad de 

0.06m. El agua residual sintética (ARS) contenía ácido propiónico (98 mg/L) y sulfato 

de magnesio (107 mg/L).  Se utilizó una solución patrón de nitrato de Pb2+ (1 g/L), la 

cual se diluyó en el medio correspondiente para obtener la concentración deseada. 

Cabe señalar que se establecieron unidades experimentales por cada tiempo de 

exposición, es decir, que no se utilizó una misma unidad experimental para tomar 

muestras en todos los tiempos de exposición evaluados. Por cada tratamiento se 

instalaron 3 unidades experimentales. Se incluyeron dos tipos de controles. El 

primero con Pb2+ a la misma concentración inicial (Ci) del tratamiento sin biomasa, el 

cual fue usado para determinar la posible adsorción del metal en la superficie de los 

contenedores. El segundo contenía biomasa pero el medio estaba libre de Pb2+ y se 

utilizó para confirmar la ausencia de Pb2+ en la planta y en el medio. Estas unidades  

experimentales se colocaron en  una cámara de crecimiento con una temperatura de 

25°C y una intensidad luminosa de 116 µmol/m²s (Fig. 9). 

 



 

Figura 9. Unidades experimentales  

 

5.2.4 Análisis de compartamentalización  

 

Éste se llevó a cabo  de acuerdo a Olguín et al. (2005), en el cual se diferencian 4 

compartimentos donde el metal puede ser encontrado (Fig.10), en la biomasa, ya sea 

adsorbido a su superficie o acumulado intracelularmente, en la columna de agua y en 

los sedimentos.  
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(a) 

 

(b) 

 
Figura 10. Análisis de compartamentalización (a) y lavado de S. minima (b) 
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Para cuantificar el contenido de Pb2+ en cada compartimento se llevaron a cabo las 

siguientes determinaciones: 

 
 
5.2.5 Cuantificación de Pb2+ en columna de agua 

En cada tiempo de exposición, se tomaron muestras de la columna de agua y se 

filtraron con papel Whatman (tamaño de poro=11 µm) para eliminar residuos y fueron 

analizadas en un espectro de absorción atómica marca Buck Scientific 210-VGP, 

usando flama aire-acetileno. La curva patrón se elaboró con un estándar de nitrato 

de plomo diluido en ácido nítrico grado ultrapuro (sigma) al 10% (v/v), para tener 

concentraciones de 0, 1, 5, 10, 15 y 20 mg Pb2+/L.  

 

5.2.6 Lavado de biomasa y cuantificación de Pb2+ en biomasa 

La biomasa fue retirada del contenedor en cada tiempo de exposición y lavada con 

agua para eliminar residuos del medio. Posteriormente fue lavada con 200 ml de una 

solución de EDTA (relación molar EDTA/Pb=12) durante una hora en agitación a 180 

rpm. Después de esto se lavó con 400 ml de agua desionizada y el Pb2+ fue 

cuantificado en ambos lavados para conocer la cantidad de metal adsorbido a la 

superficie de la planta. Para cuantificar el Pb2+ acumulado intracelularmente, la 

biomasa lavada fue secada a 50°C hasta obtener un peso constante. 0.05 g de dicha 

biomasa se dejó reposar por 12 h con 10 ml de ácido nítrico concentrado (grado 

reactivo). Posteriormente la biomasa se colocó en un bloque de digestión (AIM 500-

C) a una temperatura de 150 °C durante 60 min hasta la desaparición de vapores 



pardos. Nuevamente se adicionaron 5 ml de ácido nítrico concentrado y se concentró 

la muestra hasta tener un volumen de 1 ml, el cual fue llevado hasta un volumen de 

50 ml con ácido nítrico al 10%  (v/v). Estas soluciones fueron analizadas en el 

espectro de absorción atómica como se describió anteriormente para las muestras 

de la columna de agua.  

 

5.2.7 Cinética de eliminación de Pb2+ en la columna de agua 

 

Para describir la variación del contenido de Pb2+ en la columna de agua en función 

del tiempo, se utilizaron dos modelos cinéticos: 

 

a) Modelo de una cinética de primer orden descrito por la expresión: 

 -dC = k1C 
      dt 
 

la cual se resuelve como: 

        In C = - kt + In Co   

donde: 

Co y C es la concentración de Pb2+ en la columna de agua al tiempo cero y tiempo t, 

respectivamente (mg/L) 

k1 es la constante de velocidad (h-1) 

t es el tiempo (h) 
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b) Modelo de una cinética de segundo orden que se describe con la siguiente 

ecuación: 

dC= -k2C²  
dt 

 

la cual se resuelve como: 

1/C=1/Co + k2t 

donde: 

Co y C es la concentración de Pb2+ en la columna de agua al tiempo cero y tiempo t, 

respectivamente (mg/L) 

k2 es la constante de velocidad (L/mg h) 

t es el tiempo (h) 

 

5.2.8 Factor de Bioconcentración (FBC), Factor de Adsorción (FAD) y Factor de 

Acumulación Intracelular (FAI) 

 

El factor de bioconcentración (Zayed et al., 2008) se define como: 

 

FBC =  Contenido de Pb2+ en el tejido de la biomasa (mg/Kg biomasa bs) 

 _____________________________________________________ 

       Concentración inicial del metal en la solución (mg/L) 
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El FAD y el FAI son dos factores novedosos que se proponen por primera vez a partir 

del presente trabajo de tesis y que se describen de la siguiente forma: 

 

 

FAD =  Contenido de Pb2+ adsorbido en la biomasa (mg/Kg biomasa bs) 

 ____________________________________________________ 

         Concentración inicial del metal en la solución (mg/L) 

 

FAI =  Contenido de Pb2+ acumulado intracelularmente (mg/Kg biomasa bs) 

 _______________________________________________________ 

         Concentración inicial del metal en la solución (mg/L) 

 

5.2.9 Cinética de adsorción de Pb2+ 

 

Para evaluar la cinética de adsorción de Pb2+ a la biomasa de S. minima se utilizaron 

dos modelos de velocidad, la cinética de pseudo-primer orden y la cinética de 

pseudo-segundo orden . 

 

La cinética de pseudo-primer orden se conoce como el modelo de Lagergren 

(Lazaridis y Asouhidou, 2003) y se expresa como: 

dq = k1(qe-qt) 
dt 

 
 

66 

 



la cual se resuelve como: 
 

In (qe-qt) = In qe – k1t 

 

donde: 

qt y qe son la capacidad de adsorción (mg/g) al tiempo t (h) y en el equilibrio, 

respectivamente. 

 k1 es la constante de velocidad de la adsorción de primer orden (1/h). 

 

Por otro lado, la cinética de pseuod-segundo orden fue por primera vez descrita por 

Ho y McKay (1999), cuya expresión es: 

 dq= k2(qe-qt)² 
 dt 

 

y se resuelve como: 

   
  t  =     1      +   t  t                      
  q      k2qe²       qe 
 
además,  

k2qe² = h 

 

donde: 

t es el tiempo de contacto (h) 

qt y qe  son la capacidad de adsorción (mg/g) al tiempo t y en el equilibrio, 

respectivamente. 
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k2 es la constante de velocidad de la adsorción de pseudo-segundo orden (g/mg h)  

h es la velocidad inicial de adsorción (mg/g h). 

 

5.2.10 Equilibrio de adsorción de Pb2+ 

 

El equilibrio de adsorción de Pb2+ a la biomasa de S.minima fue evaluado usando 

dos modelos (Volesky, 2003): 

 

a) Modelo de Langmuir  

 
        q =   qmaxbCe   C        
               (1 + bCe)  
 

donde: 

q es la capacidad de adsorción 

qmáx es la capacidad máxima de adsorción (mg/g) 

b es la constante de Langmuir relacionada a la energía de adsorción  (L/mg)  

Ce es la concentración del metal en la fase líquida en el equilibrio (mg/L). 

 

b) Modelo de Freundlich: 

 

   q=KCe
1/n 
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donde: 

K [(mg/g)(L/mg)1/n] y  n son las constantes de Freundlich relacionadas a la capacidad 

e intensidad de la adsorción, respectivamente. 

Ce es la concentración del metal en la fase líquida en el equilibrio (mg/L). 

 

5.2.11 Cinética de acumulación intracelular  

El modelo de Michaelis–Menten (Abedin et al., 2002) fue empleado para describir la 

acumulación intracelular de los iones de Pb en las células de S. minima en el 

intervalo de las Ci probadas.  

 

V = Vmax [Pb]  
               Km + [Pb] 
 

donde: 

V: velocidad de la acumulación intracelular de Pb2+ al tiempo  t (mg Pb/g biomasa h) 

Vmax : velocidad máxima de la acumulación intracelular de Pb2+ (mg Pb/g biomasa h) 

Km: concentración de Pb2+ a la cual se obtiene la mitad de la velocidad máxima de 

acumulación intracelular (mg/L). 

[Pb]: concentración de Pb2+ en la solución (mg/L) 

 

Los datos obtenidos a las 4 h fueron elegidos para investigar la cinética dependiente 

de la concentración ya que a este tiempo, relativamente corto, se observó una 

velocidad de acumulación constante.  
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5.2.12 Análisis estadístico 

Los resultados obtenidos se analizaron mediante análisis paramétricos (ANOVA) y 

no paramétricos, regresiones lineales y no lineales usando el programa SPSS. El 

nivel de significancia de p<0.05 fue considerado para determinar  los valores 

estadísticamente diferentes. 

 

6. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

6.1 Caracterización de la biomasa de Salvinia minima 

 

6.1.1 Cuantificación de microalgas (cianobacterias) rizosféricas   

S.minima cultivada en medio Hutner modificado 1/10 bajo las condiciones descritas 

en la sección de material y métodos, crece asociada con una cianobacteria que se 

adhiere principalmente a su pseudo-raíz, la cual fue identificada como Lyngbya sp. 

(Olguín et al., 2008)(Fig. 11).  

                        

Figura 11. Lyngbya sp. (Olguín et al., 2008) 
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Para reducir la presencia de dicha cianobacteria en los experimentos sobre la  

evaluación de los mecanismos de eliminación de Pb2+ por S. minima, ésta se sometió 

a lavados con agua corriente durante 5 minutos. La cantidad de microalgas 

cuantificada a través de la concentración de clorofila antes y después del lavado 

reveló que aquella fue reducida al mínimo ya que decreció en 92.45% (Fig. 12).   
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Figura 12.  Contenido de clorofila de microalgas rizosféricas en biomasa de S.minima 

lavada y no lavada (barras con letras diferentes son significativamente diferentes, 

p<0.05). 
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Por lo anterior, puede considerarse que el papel de dicha cianobacteria en el proceso 

de eliminación por S. minima es despreciable. De hecho, no se  observaron 



72 

 

diferencias significativas en la eliminación de Pb2+ cuando Lyngbya sp. estuvo o no 

presente en la superficie de S. minima a lo largo de 24 h de exposición a  Pb2+ 

(Olguín et al., 2008).  

 

6.1.2 Características fisicoquímicas de S.minima 
 

 

En la eliminación de metales por biomasa, las características fisicoquímicas de la 

misma juegan un papel fundamental. Debido a lo anterior y a que no existen reportes 

en la literatura sobre las propiedades fisicoquímicas de la biomasa de S. minima, se 

realizó la caracterización fisicoquímica de este helecho acuático. Los resultados 

mostraron que la biomasa de S.minima contiene una gran cantidad de agua (Tabla 3) 

y una cantidad considerable de cenizas, similar a aquellas reportadas para otras 

plantas acuáticas flotantes colectadas en ecosistemas naturales o crecidas en agua 

residuales tales como Azolla (humedad:93.5%),  Wolffia (humedad:96.4%)(FAO, 

2004; Lengs et al., 1995) y Salvinia herzogii (cenizas:10.2%) (Scheneider y Rubio, 

1999). Por otro lado, los carbohidratos, proteínas y lípidos son macromoléculas 

predominantes en la biomasa de plantas, por lo que su cuantificación es importante 

para entender, en primera instancia, los mecanismos de enlace entre los iones 

metálicos y la biomasa. En S. minima, el contenido de carbohidratos encontrado 

(Tabla 2), es similar a aquel reportado para S. molesta (49.1%) (FAO, 2004), pero 

menor al de S. herzogii (77%), ambas crecidas en ecosistemas naturales 

(Scheneider y Rubio, 1999).    
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Tabla 2. Caracterización físico-química de S.minima 

 
Parámetro 

 

 
Valor 

 
 Materia seca  (%) 
 

4.12±0.14

 
 Humedad  (%) 
 

95.88±0.14

 
Nitrógeno Total Kjeldahl 1 

 
4.60±0.38

 
Proteína 1 

 
27.46±0.78

 
Lípidos 1 

 
1.52±0.05

 
Carbohidratos totales 1 

 
48.50 ±2.17

 
Cenizas 
 

13.75±0.008

 
Superficie específica (m²/gbiomasa)  
 

264±13

 
Ácidez Total 2 

 
3.93±0.09

 
Ácidez Carboxílica2            
 

0.95±0.02

 
Ácidez Hidroxifenólica2 

 
2.96±0.09

1 Valores expresados en % bs                    2 Valores expresados en mmol H+/g bs         
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El contenido de proteína es tan alto como el reportado para Azolla filiculoides cuando 

ésta última fue crecida en un efluente de una planta de tratamiento de aguas 

residuales (26.96%) (Costa et al., 1999). Finalmente, la cantidad de lípidos es 

comparable a la reportada para S. herzogii (1.1%)  crecida en cuerpos de agua 

(Scheneider y Rubio, 1999) y para las frondas de Salvinia natans (1.4%), crecida en 

acuíferos de agua dulce en latitudes templadas (Rozentsvet et al., 2005). Lo anterior 

confirma  que tanto las especies como el medio, en el cual son crecidas, son factores 

que afectan la composición química de diferentes plantas acuáticas  (Cao et al., 

2004).  

 

Por otro lado, el conocer la superficie específica y la cantidad de grupos carboxilo 

permite un mejor entendimiento de los mecanismos involucrados en la eliminación de 

metales. Muy pocos trabajos en la literatura reportan la superficie específica de 

plantas pero en el caso de células algales se ha descrito que la relación superficie 

específica/peso seco es un factor muy importante con gran influencia en la adsorción 

de metales (Tien, 2002). El valor encontrado para S. minima, bajo las condiciones de 

cultivo utilizadas, es alto y comparable al reportado para otra planta acuática flotante, 

E.crassipes (250 m²/g) (Schneider y Rubio, 1999), la cual  a diferencia del género 

Salvinia, tiene un gran sistema radicular que es responsable en gran medida de la 

alta capacidad de eliminación de metales de dicha planta (Jayaweera et al., 2008). 

De hecho, únicamente la raíz de E. crassipes tiene una superficie específica de 243 

m²/g  (Schneider et al., 2001) mientras que se ha reportado que la de las pseudo-



raíces de S. herzogii  es tan pequeña como 2.2 m²/g (Suñe et al., 2007). La gran 

superficie específica encontrada en S. minima se debe principalmente a la presencia 

de tricomas tanto en la parte superior como en la inferior de las frondas así como en 

la pseudo-raíz (Fig. 13). 
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  a)                                                                                                                                               c) 

 

 

                                                                                                                        

 

 

 

 

 

         b)                                                                                                                                   

Figura 13. Superficie superior de las frondas (a), tricomas (b) (Jacono, 2003), 

superficie inferior de las frondas y pseudo raíz de S.minima (c) (Foto: Sánchez-

Galván,G.) 

 

Finalmente, se ha reportado el papel fundamental que juegan los grupos funcionales 

ácidos en la eliminación de metales a través del intercambio de iones en la superficie 



de la biomasa de diversos organismos como plantas y algas (Schneider y Rubio, 

1999; Davis et al., 2003). En este sentido, en la biomasa de S. minima se cuantificó 

la acidez total, la cual comprende los grupos carboxilo (R-COOH), (Ar-COOH) e 

hidroxil fenólicos (Ar-OH) (Fig. 14). 
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(c) (a) 

(b) 

 
Figura 14. Estructura de los grupos carboxilo (a,b) y de los grupos hidroxi-
fenólicos (c). 

 

Los resultados mostraron que el contenido de acidez carboxílica e hidroxifenólica en 

S. minima son similares a los reportados para S. herzogii (0.9 y 2.2 mmol H +/g 

biomasa) y mayores a los encontrados en E. crassipes (0.7 y 0.9 mmol H+/g 

biomasa) (Schneider y Rubio, 1999), mientras la acidez total fue mayor a la reportada 

para las raíces de P. stratiotes (0.3571 mmol/H+/g) (Suñe et al., 2007).  
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6.2 Evaluación de la hiperacumulación y de los mecanismos de adsorción y 

acumulación intracelular de Pb2+ en Salvinia minima 

 

6.2.1 Eliminación de Pb2+ en la columna de agua en lagunas con S.minima 

 

Como se mencionó anteriormente, para entender algunos de los mecanismos 

involucrados en la hiperacumulación de Pb2+ se investigó su cinética de adsorción y 

de acumulación intracelular en S. minima.  En este punto fue importante entender el 

efecto de algunos factores sobre la acumulación de metales en este tipo de sistemas 

y de plantas. Entre los más importantes se encuentran la presencia  de sustancias 

inorgánicas y orgánicas, la concentración inicial del metal en la columna de agua (Ci) 

y el tiempo de exposición (Te) de la planta al metal.  

 

El primer parámetro a evaluar fue la eliminación de Pb2+ de la columna de agua. Ésta 

fue muy alta (86±3.0%) durante la primera media hora de exposición especialmente a 

la concentración más baja (Fig. 15a,b). Durante el mismo periodo inicial, a mayores 

concentraciones de plomo, las remociones fueron 63.40±5.6% y 36±2.54% para 

15.18±0.55 y 28.40±0.22 mg Pb2+/L, respectivamente. Al final del tiempo de 

exposición (24h), el Pb2+ fue casi completamente eliminado en la mayoría de los 

casos (95±5.11%), pero en una menor proporción a la Ci más alta (88.78±0.32%) con 

o sin la presencia del ácido propiónico y del sulfato de magnesio.  
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Figura 15. Eliminación de Pb2+ (%) en sistemas de lagunas con S. minima en ARS (a) 
y AD (b). 
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En la presencia de éstos últimos (ARS), se encontró una correlación altamente 

positiva (r²>0.9) entre el porcentaje de eliminación de Pb2+ de la columna de agua y 

el tiempo de exposición, es decir que a medida que incrementó el tiempo de 

exposición se incrementó la eliminación del metal.   

 

Por otro lado, se encontró una correlación negativa entre Ci y el porcentaje de 

eliminación, (R²>0.874). Por el contrario, en su ausencia (AD) el proceso de 

eliminación de Pb2+ fue más rápido en las más bajas Ci probadas (0.80±0.00 y 

2.70±0.03 mg Pb2+/L) ya que no se encontró una correlación entre el tiempo de 

exposición y los resultados sólo hasta que la Ci era de 4.70±0.06 mg Pb2+/L 

(r²=0.972). La Ci afectó negativamente la eliminación del metal especialmente en las 

dos primeras horas (p<0.05). Al final del periodo de evaluación (24h) no se 

observaron diferencias significativas entre los diferentes medios en la mayoría de las 

Ci probadas. 

 

Para entender los mecanismos de eliminación de metales por plantas es importante 

conocer en principio la cinética de eliminación del contaminante del sistema, es decir 

de la columna de agua. Por lo anterior, los resultados se evaluaron a través de  la 

ecuación cinética de primer orden y se encontró que aquellos obtenidos a la Ci más 

baja no se ajustaron en ARS (Tabla 3). A mayores Ci los datos se ajustaron a dicho 

modelo aunque los coeficientes obtenidos no fueron altos (r²=0.74-0.78) excepto para 

aquellos de la mayor Ci (r²=0.94).  



Tabla 3. Constantes de velocidad de la eliminación de Pb2+ (k) en lagunas operadas por lote con S. minima usando dos 

diferentes modelos cinéticos.  

Ci (mg/L) ARS AD 

Cinética de primer orden  Cinética de segundo orden Cinética de primer orden Cinética de segundo orden 

k (1/h) R² P k (L/mg h) R² p k (1/h) R² P k (L/mg h) R² p 

0.80±0.00 0.072±0.002 0.173 0.354 0.336±0.020 0.048 0.636 0.056±0.004 0.202 0.312 0.471±0.06 0.139 0.409 

2.70±0.03 0.128±0.004 0.782 0.008 0.678±0.001a 0.989 <0.001 0.038±0.001 0.124 0.439 0.0146±0.004 0.003 0.90 

4.70±0.06 0.133±0.010 0.771 0.009 0.408±0.060b 0.994 <0.001 0.109±0.012 0.671 0.024 0.270±0.045a 0.989 <0.001 

15.18±0.55 0.085±0.006 0.747 0.012 0.040±0.001c 0.971 <0.001 0.157±0.020 0.891 <0.001 0.243±0.05a 0.946 <0.001 

28.40±0.22 0.080±0.007 0.942 <0.001 0.012±0.002d 0.964 <0.001 0.080±0.004 0.931 <0.001 0.0115±0.001b 0.979 <0.001 

ARS= agua residual sintética    AD= agua desionizada   

Los valores promedio con la misma letra no son significativamente diferentes (p<0.05) 
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Algo similar ocurrió para los datos obtenidos con sólo AD, excepto que aquellos de 

la Ci de 2.70±0.03 mg Pb2+/L tampoco se ajustaron. Cuando los datos se 

evaluaron usando la ecuación cinética de segundo orden, se mejoró el ajuste en 

todos los casos con excepción de la más baja Ci y adicionalmente la Ci de 

2.70±0.03 en AD.  

 

Lo anterior podría sugerir a que a dicha Ci tan baja, la eliminación de Pb2+ no 

depende de su concentración. Además, se encontró que la Ci afectó 

negativamente la constante de velocidad (k), ya que ésta disminuyó gradualmente 

conforme se incrementó la Ci especialmente en el ARS (p<0.05) lo que indica que 

la eliminación de Pb2+ fue más lenta a medida que aumentó la Ci. En el caso del 

AD, lo anterior ocurrió únicamente entre las Ci más altas probadas que fueron 

15.18±0.55 y 28.40±0.22 mg Pb/L. En ésta última, no se observó una diferencia 

significativa entre las constantes de velocidad obtenidas en ambos medios.  

 

Se ha reportado previamente la eficiencia de los sistemas  de lagunas con S. 

minima para eliminar Pb2+ (90%) de medio Hutner libre de EDTA y fosfatos en 

sistemas por lote (Olguín et al., 2005). En el presente trabajo se evaluó la 

eficiencia de eliminación de Pb2+ en dicho sistema utilizando por primera vez 

concentraciones tan altas como 15.18±0.55 y 28.40±0.22 mg Pb2+/L, además de 

ser el primer trabajo que reporta la cinética de dicha eliminación en este tipo de 

sistemas con S. minima. El sistema  mostró ser muy eficiente en eliminar el Pb2+ 

de la columna de agua en ausencia (AD) y presencia de compuestos orgánicos e 
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inorgánicos (ARS) aun a dichas altas concentraciones, ya que en tan sólo 24 h la 

eliminación de Pb2+ estuvo en el intervalo de 96.13±4.2% y 88.82±0.38%, 

correspondiendo a una velocidad de eliminación de 0.61±0.05 y 1.11±0.06 mg 

Pb2+/L h, respectivamente. En experimentos con otras plantas acuáticas flotantes 

como las lemnáceas y bajo condiciones ambiental similares, se han encontrado 

menores porcentajes de eliminación de Pb2+. Hurd y Sternberg (2008) reportaron 

una eliminación de 86% en un periodo de 24 h en un sistema por lote utilizando 

Lemna minor a una Ci de 5 mgPb2+/L mientras que en el presente trabajo se 

obtuvo una eliminación 10% mayor (96.67±1.99%)  para una Ci similar (4.70±0.06 

mg Pb2+/L), siendo las velocidades de eliminación ligeramente mayores (0.1791 vs 

0.1895±0.006 mg Pb2+/L h, respectivamente). Por otro lado, a diferencia de lo 

observado en el presente trabajo, se ha reportado que en sistemas de lagunas con 

Spirodela intermedia la eliminación de Pb2+ del medio se ajusta altamente 

(r²=0.93) al modelo de primer orden obteniendo una k de 0.617 min-1 mientras que 

con Lemna minor, el ajuste es bajo (r²=0.74) similar al obtenido con S. minima, 

aunque en ambos reportes se trató de sistema multimetal (Fe2+, Zn2+, Mn2+, Cu2+ y 

Cr3+) con una Ci de 1 mg metal/L (Miretzky et al., 2004). Uysal y Taner (2009) 

reportaron una velocidad de eliminación de Pb2+ de 0.2912 h-1 en un sistema con 

L. minor, a una temperatura de 25°C y una Ci de 5 mg Pb2+/L, mientras que con S. 

minima bajo condiciones similares se obtuvo una constante de velocidad mayor 

cuando se utilizó ARS (0.409 h-1). 
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6.2.2 Análisis de compartamentalización de Pb2+ en lagunas con S.minima 

Una vez evaluada la eliminación de Pb2+ de la columna de agua es necesario 

entender la distribución del metal en el microcosmos a través de un análisis de 

compartamentalización (Olguín et al., 2005) (Fig. 16, 17, 18, 19). Se definieron 4 

destinos (compartimentos) del metal: 1) Pb2+ adsorbido a la superficie de la 

biomasa, 2) Pb2+acumulado intracelularmente en la biomasa, 3) Pb2+ remanente 

en la columna de agua y 4) Pb2+ precipitado presente en sedimentos. Los 

resultados obtenidos mostraron claramente que la mayor cantidad de Pb2+ 

eliminado de la columna de agua fue encontrado adsorbido a la superficie de la 

biomasa (41-75%) en todas las Ci y en todos los tiempos de exposición evaluados 

(p<0.05) (Fig. 18a, Fig.20a). Por el contrario, el Pb2+ fue acumulado en las células 

en una menor proporción (4-45%) para todas las Ci en cada tiempo de exposición 

(p<0.05) (Fig.18b, Fig.20b). Se utilizaron correlaciones de Spearman para conocer 

si existía una relación entre el porcentaje de Pb2+ adsorbido y el tiempo de 

exposición o la Ci y no se encontró correlación alguna con ninguno de los dos 

factores evaluados para el caso de ARS. Por el contrario, en el caso de AD se 

observó una correlación negativa con la Ci en el intervalo de 2 a 8 h (r²=-0.90), es 

decir que el porcentaje de Pb2+ adsorbido disminuyó conforme incrementó la Ci 

especialmente entre las Ci de 4.70±0.06 mg Pb/L y las más altas (15.18±0.55 y 

28.40±0.22 mg Pb/L).  Lo anterior señala que la cantidad de Pb2+ adsorbida en 

S.minima, respecto a la cantidad inicial,  no parece ser afectada por el tiempo,  

pero sí parece haber un efecto de la Ci a las concentraciones mayores, solamente 

en AD.  
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Figura 16. Análisis de compartamentalización de Pb2+ en lagunas con S. minima 
operadas por lote usando ARS. (a) Pb2+ adsorbido y (b) Pb2+ acumulado 
intracelularmente. 
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 Figura 17. Análisis de compartamentalización de Pb2+ en lagunas con S. minima 
operadas por lote usando ARS. (c) Pb2+ remanente en columna de agua y (d) Pb2+ 
precipitado. 
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Por otro lado, como se esperaba se encontró una correlación altamente 

significativa entre el porcentaje de Pb2+ remanente en la columna de agua y el 

tiempo de exposición (r²>0.918 para ARS y r²>0.88 para AD) en la mayoría de las 

Ci probadas (Fig. 19a, Fig. 19b). Algo similar sucedió entre el porcentaje de Pb2+ 

remanente y la Ci en la mayoría de los tiempos de exposición evaluados (r²>0.875 

para ARS y r²>0.92 para AD). Finalmente, el Pb2+ en sedimentos representó 20% 

o menos del total para ambos medios (Fig. 21a, Fig. 21b).  

 

Resultados similares fueron obtenidos por Hurd y Sternberg (2008) quienes 

realizaron un balance de masa a las 24 h en un sistema con L. minor y una Ci de 

Pb2+ de 5 mg/L. Ellos encontraron que el porcentaje  de Pb2+ en la biomasa, el 

remanente en la columna de agua y en los sedimentos  fue de 82.85, 5.71 y 

5.71%, respectivamente. En el caso de S. minima en AD, a una Ci de 4.70 mg 

Pb2+/L, los porcentajes fueron 90, 3 y 8%, respectivamente. En sistemas con S. 

minima reportados previamente (Olguín et al., 2005), se encontraron porcentajes 

similares de Pb2+ adsorbido (54%) y precipitado (15%) a los encontrados en el 

presente trabajo (52 y 14-18%, respectivamente), a una Ci de 12.7±0.06  mg 

Pb2+/L y en medio modificado Hutner 1/10 sin la adición de EDTA y fosfatos, a una 

Ci de 15.18±0.55 mg/L en ambos medios. Por el contrario, el porcentaje de Pb2+ 

acumulado intracelularmente fue menor (19%) al encontrado en el presente 

trabajo (29-30%).  
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 Figura 18. Análisis de compartamentalización de Pb2+ en lagunas con S. minima 
operadas por lote usando AD. (a) Pb2+ adsorbido y (b) Pb2+ acumulado 
intracelularmente. 
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Figura 19. Análisis de compartamentalización de Pb2+ en lagunas con S. minima 
operadas por lote usando AD. (c) Pb2+ remanente en columna de agua y (d) Pb2+ 
precipitado. 
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Tal diferencia podría atribuirse a la presencia del cloruro de calcio en el medio 

Hutner que fue utilizado en el trabajo previo, el cual podría haber bloqueado la 

entrada de Pb2+ a las células, ya que se ha sugerido que el Pb2+ es absorbido en 

las células de S. minima a través de transportadores secundarios tales como los 

canales de calcio (Olguín et al., 2005). Similarmente, se ha encontrado que los 

iones de Ca2+ bloquean el transporte intracelular de Pb2+ en la raíz de Oryza sativa 

(Kim et al., 2002). Antosiewicz (2005) también encontró que en plantas tales como 

Brassica juncea, la toxicidad por Pb2+ disminuyó a medida que el contenido de 

Ca2+ en el medio aumentó. Se ha descrito que la presencia de Ca2+ resulta en una 

gran disminución en la absorción de metales pesados en raíces de diversas 

especies de plantas reduciendo de este modo la toxicidad del metal (Seregin y 

Kozhevnikova, 2009). 

 

6.2.3 Evaluación del Factor de Bioconcentración (FBC), Factor de Adsorción 

(FAD) y Factor de Acumulación Intracelular (FAI) 

 

Los factores de bioconcentración (FBC) han sido usados para evaluar la 

capacidad para acumular contaminantes en diversidad de organismos, desde 

microorganismos hasta vertebrados, incluyendo las plantas (Kahle y Zauke, 2003; 

Fayiga et al., 2004; Burton et al., 2006). En 1998, Zayed et al, por primera vez, 

proponen el valor de >1000 para definir a una planta acuática como 

hiperacumuladora de metales. Anteriormente  ya Baker y Brooks (1989) habían 
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propuesto que una planta terrestre hiperacumuladora debería contener >0.1% de 

su peso seco en el caso del Pb.  

 

Los FBCs encontrados para S. minima bajo todas las condiciones probadas fueron 

>1000, lo cual confirma la capacidad de S. minima para hiperacumular Pb2+ en 

ambos medios (Fig. 20 y Fig. 21).Los FBCs obtenidos cuando se usó el ARS no 

fueron significativamente diferentes en función del tiempo en las 3 primeras Ci 

(0.8±0.00, 2.70±0.03, 4.70±0.06 mg Pb2+/L) pero sí a las más altas Ci (p<0.05). 

Únicamente a un tiempo de exposición de 8h se observó una correlación negativa 

entre la Ci y el FBC (r²=-0.909).  Por el contrario, cuando se usó sólo AD, la el 

ANOVA mostró un efecto combinado del tiempo de exposición y la Ci sobre el 

valor del FBC (p<0.05) ya que los primeros 30 minutos, los FBCs fueron menores 

que el resto de los factores calculados a mayores tiempos de exposición. 

Asimismo, únicamente los FBCs obtenidos a una Ci de 0.8±0.00 mg Pb2+/L fueron 

mayores que aquellos obtenidos a mayores Ci (p<0.05).  
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Figura 21. Factores de Bioconcentración (FBC) de Pb2+ por S. minima calculados 
a diferentes Ci y tiempos de exposición en AD.  
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Algunos autores como Wang et al. (2002) han sugerido que el valor  de FBC 

>1000 para definir a una planta hiperacumuladora debe ser usado con reserva. Lo 

anterior debido a que el FBC de Pb encontrado en E. crassipes y lemaceas fue 

420 y 230, respectivamente a una Ci de 0.1 m Pb/L, mientras que cuando ésta se 

incrementó a 10, 20, 40 y 80 mg Pb/L el FBC fue menor a 10. Asimismo, valores 

bajos similares se han reportado para Azolla pinnata después de que fue expuesta 

a Pb2+ durante 24 h (135 y 140 para una Ci de 4 y 8 mg Pb2+/L, respectivamente 

(Jain et al., 1990). Recientemente, Uysal y Taner (2009) reportaron FBCs de Pb 

para L. minor a diferentes Ci encontrando que, efectivamente, a una Ci muy baja 

tal como 0.1 mg Pb2+/L el FBC fue 5240 y que cuando la Ci se incrementó a 1, 5 y 

10 mg Pb2+/L, el FBC disminuyó considerablemente a 1985, 596 y 385 mg Pb2+/L. 

De hecho, ya a una Ci de 2.5 mg Pb2+/L el FBC era menor a 1000 (943). Para 

otras plantas acuáticas tales como Elodea canadensis, también se han reportado 

valores más bajos de los FBCs comparados a aquellos obtenidos con S. minima 

cuando fue expuesta a Pb2+, a una Ci de 1, 10 y 100 mg Pb2+/L, los FBCs 

encontrados fueron 175, 70 and 10 (Dogan et al., 2009). Por el contrario, los 

resultados encontrados en el presente trabajo concuerdan con la definición de 

planta hiperacumuladora en todo el intervalo de Ci probado (0.8 hasta 28.40 mg 

Pb2+/L) y a diversos tiempos de exposición (0.5 hasta 24 h). Por lo anterior, el 

problema no es el criterio propuesto por Zayed et al. (1998) sino la capacidad de 

las plantas para hiperacumular Pb2+. De hecho, estos autores también encontraron 

FBC bajos en lemnaceas cuando fueron expuestas a Pb2+ (460, 60 y 63 para Ci de 

0.1, 1 y 10 mg Pb2+/L, respectivamente) después de 192 h. Así, en este trabajo se 
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confirma que S.minima es hiperacumuladora de Pb2+ ya que los FBCs fueron 

obtenidos a mayores Ci y a diferentes tiempos de exposición que aquellos 

utilizados previamente (Olguín et al., 2005).  Como se discutirá más adelante, esta 

capacidad hiperacumuladora se debe principalmente a sus características 

fisicoquímicas tales como su alta superficie específica y contenido de grupos 

carboxilo. En contraste,  aunque no se ha reportado la caracterización de la 

biomasa de las lemnaceas, sí se sabe que sus frondas no contienen tricomas y 

que son totalmente aplanadas (Landot, 1986). 

 

Adicional al FBC, se han propuesto diversos factores para evaluar la acumulación 

de metales en plantas tales como el Factor de Bioconcentración para las raíces 

(FBC=Cmetal en raíz/Cmetal en suelo/agua) y el FBC para los brotes  (FBC=Cmetal en 

brotes/Cmetal en suelo/agua). Asimismo, para evaluar el transporte interno del metal se ha 

usado el Factor de Translocación (FT=Cmetal en brotes/Cmetal en raíz) (Marchiol et al., 

2004). Sin embargo, no se han propuesto factores para evaluar la capacidad 

hiperacumuladora de plantas en función de los mecanismos que éstas utilizan 

para acumular el metal del medio. Por lo anterior, en este trabajo se proponen por 

primera vez el Factor de Bioadsorción (FAD) y el Factor de Acumulación 

Intracelular (FAI).  

 

Los resultados indicaron, en congruencia con el análisis de 

compartamentalización, que el FAD fue mayor al FAI (p<0.05) 

independientemente de la Ci, del tiempo de exposición y del medio usado y que 



(Fig. 22, Fig. 23, Fig. 24, Fig. 25)  la capacidad hiperacumuladora de S. minima se 

debe principalmente a la adsorción de Pb2+ a su superficie. En la primera media 

hora, la relación FAD/FAI era igual o mayor que 5 en todas las Ci excepto a la  

más baja (0.80±0.00 mg Pb2+/L) pero conforme fue avanzando el tiempo de 

exposición, dicha relación fue disminuyendo en todas las Ci en ambos medios. 

Esto confirma que en los periodos iniciales la adsorción es muy importante dado 

que es un proceso rápido, de carácter fisicoqíumico mientras aquel de la  

acumulación intracelular es lento pero se hace  más importante a medida que 

transcurre el tiempo de exposición al metal.   
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Figura 23. Factores de Acumulación Intracelular (FAI) de Pb2+ por S. minima 
calculados a diferentes Ci y tiempos de exposición en ARS.  
 

En términos generales, no se observó un efecto del tiempo de exposición, ni de la 

Ci sobre el FAD o una correlación entre ellos. Por el contrario, para el caso del FAI 

sí se observó una correlación entre ésta y el tiempo de exposición (r²=0.85-0.98), 

pero no así para la Ci, en ARS. Cuando sólo se utilizó AD dicha correlación se 

encontró a Ci iguales o mayores que 4.70±0.06 mg Pb2+/L (r²=0.82-0.96).  

 

Como se mencionó anteriormente esta es la primera vez que se propone el uso 

del FAD y FAI para evaluar la capacidad hiperacumuladora de S. minima que 

también pueden ser usados para otras plantas acuáticas flotantes o emergentes.  
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Figura 24. Factores de adsorción (FAD) de Pb2+ por S. minima calculados a 
diferentes Ci y tiempos de exposición en AD.   

         

0

500

1000

1500

2000

2500

0.5 2 4 6 8 24

Fa
ct

or
 d

e 
ac

um
ul

at
io

n 
in

tra
ce

lu
la

r 
(F

AI
)(L

/K
g)

Tiempo (h)

0.80±0.00 mg Pb/l 2.70±0.03 mg Pb/l
4.70±0.06 mg Pb/l 15.18±0.55 mg Pb/l
28.40±0.22 mg Pb/l

 
Figura 25. Factores de Acumulación Intracelular (FAI) de Pb2+ por S. minima 
calculados a diferentes Ci y tiempos de exposición en AD.  
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En el caso de las plantas emergentes y aquellas enraizadas cuyas hojas flotan, se 

han usado algunos otros factores como lo es el factor de translocación para 

conocer si el metal es transportado del sedimento o de la columa de agua a la raíz 

y de allí a la parte superior de la planta (Ye et al., 2003; Duman y Obali, 2008). 

Adicionalmente, Sundberg-Jones et al. (2007) reportan el uso de un factor que le 

denominan factor de superficie de la planta, para evaluar la acumulación de 

metales en plantas emergentes durante el tratamiento de aguas residuales 

generadas en la desulfurización de gases de chimenea. Este factor está  

relacionado a la adsorción del metal a la  raíz y los brotes sumergidos que son las 

partes de la planta que se encontraban en contacto directo con el sedimento y la 

columna de agua. Este factor lo evaluaron lavando este material vegetal con ácido 

nítrico. En todos los casos el FBC calculado para As3+ (4927 y 766 para S. 

californicus y T.angustifolia, respectivamente) fue mayor que el factor de la 

superficie (111 y 78, para S. californicus y T.angustifolia, respectivamente). Lo 

anterior refleja que la translocación juega un papel muy importante en la 

acumulación de metal en este tipo de plantas.  

 

Recientemente, también en plantas emergentes, Sousa et al. (2008) investigaron 

los mecanismos moleculares y celulares que controlan la acumulación y 

desintoxificación de metales (Zn2+, Pb2+, Co2+, Cd2+, Ni2+ y Cu2+) en Halimione 

portulacoide así como la compartamentalización del metal en diferentes órganos y 

a nivel celular. Para esto, llevaron a cabo una extracción secuencial y los metales 

fueron cuantificados en los diferentes extractos, etanólico, acuoso, proteico, 
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péptico, el de los polisacáridos y celulósico.  Los resultados mostraron que el Pb2+ 

estaba mayormente unido a compuestos de la pared celular tanto en raíces como 

en los tallos y las hojas (42-59%) y una cantidad menor se encontraba a  nivel 

intracelular (32-42%). Se ha sugerido que una mayor acumulación de metales a 

nivel extracelular funciona como una barrera de protección contra efectos dañinos 

al disminuir la concentración del metal en el citoplasma (Ramos et al., 2002; 

Zornoza et al., 2002). 

 

6.2.4 Cinética y equilibrio de adsorción de Pb2+ en S.minima 

 

La bioadsorción es un proceso fisicoquímico y una propiedad tanto de la biomasa 

viable como de la no viable y ha sido postulada desde hace años como una 

biotecnología prometedora para la eliminación de contaminantes de soluciones 

debido a su simplicidad, eficiencia y por la disponibilidad de biomasa (Gadd, 

2009). La mayoría de los reportes sobre adsorción de metales está relacionada a 

distintos tipos de biomasa no viable, no obstante también es relevante entender la 

adsorción en biomasa viable dado que representa uno de los principales 

mecanismos de eliminación de metales en plantas.  

 

En este trabajo se evaluó el perfil de la adsorción de Pb2+ por S. minima, a 

diferentes Ci y a diferentes tiempos de exposición en los dos diferentes medios 

(ARS y AD) (Fig. 26 y Fig. 27). Lo más relevante que se encontró fue la relación 

altamente positiva entre la cantidad de Pb2+ adsorbido a la superficie de la planta 



(q) y la Ci (r²=0.9815), ya que a medida que incrementó la Ci, una mayor cantidad 

del metal se encontró adsorbida, especialmente cuando la  Ci cambió de 

15.18±0.55 a 28.40±0.22 mg Pb2+/L (2.54 y 2.66 veces para ARS y AD, 

respectivamente) (p<0.05).  
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Figura 26. Adsorción de Pb2+ por S. minima a diferentes Ci y tiempos de 
exposición en ARS  
 
 
 
Lo anterior indicaría que aún utilizando la más alta Ci habría no se habrían llegado 

a saturar los sitios de unión para el ión metálico en la superficie de Salvinia. 

Asimismo, los resultados indicaron que la capacidad de adsorción de la planta fue 

un proceso muy rápido. De hecho, en el caso de las más bajas Ci probadas no 

hubo cambios significativos en la q después de los primeros 30 minutos. Por el 
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contrario, a las mayores Ci (15.18±0.55 y 28.40±0.22 mg Pb/L),  el contenido de 

Pb2+ adsorbido incrementó de 0.5 a 24 h (p<0.05) en el caso de ARS (Fig. 28). 

Contrariamente, en AD sí hubo un incremento en la adsorción de Pb2+ después de 

las 0.5 h en todas las Ci probadas (p<0.05) (Fig. 29).  
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Figura 27. Adsorción de Pb2+ por S. minima a diferentes Ci y tiempos de 
exposición en AD. 
 
 
En otras plantas acuáticas como Potamogeton pectinatus y Potamogeton 

malaianus (Peng et al., 2008) se han reportado cantidades menores de Pb2+ 

(3,030 y 2,550 mg/kg, respectivamente) que las encontradas en S. minima 

(6,384.80±530 mg/kg) para una de Ci similar (5.39 y 4.70 mg/L, respectivamente) 

en un periodo de 2 h. Asimismo, Benaroya et al (2004) encontraron,  en otro 

helecho acuático como Azolla filicuoides, cantidades de 4,000 mg Pb/kg al 
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exponer la planta al metal durante 2 días a una Ci de 20 mg Pb2+/l mientras que en 

S. minima la concentración obtenida fue de 15,099±419 mg Pb2+/kg a una Ci y un 

tiempo de exposición menor (15.18±0.55 mg Pb2+/L y 1 día, respectivamente). 

 

A las 24 h, el contenido promedio de Pb2+ adsorbido alcanzó un valor alto de 

3.81±0.13% b.s. a una Ci de 28.40±0.22 mg Pb/L, el cual es mayor al encontrado 

para otros hiperacumuladores tales como Sesbania drummondii  (2%, en raíces) y 

Fagopyrum esculentum (1.7%) (Sahi et al. 2002; Tamura et al. 2005). De la misma 

manera, dicho valor es mucho mayor al reportado para Lemna polyrrhiza cuando 

fue expuesta a Pb2+ durante 6 días a una Ci de 30 mg Pb/L (0.025%) (John et al., 

2008). Lo anterior, refleja la gran capacidad de la biomasa de S. minima para 

adsorber el metal lo que podría deberse a sus características fisicoquímicas 

descritas previamente, específicamente a su alta superficie específica y a la 

cantidad de grupos carboxilo. Se ha descrito que los grupos funcionales 

responsables de la adsorción de metales son aquellos que se encuentran en la 

pared celular e incluyen los grupos carboxilo, hidroxilo, sulfato, sulfihidrilo, fosfato, 

amino, amida, imina e imidazol (Demirbas, 2008; Gardea-Torresdey et al., 2004), 

dentro de los cuales el grupo carboxilo y el grupo fosfato son los que directamente 

afectan la capacidad de adsorción de la biomasa (Rakhshaee et al., 2009).   

 

Se han descrito diversos modelos para estudiar la cinética y equilibrio de 

adsorción de metales en diferentes materiales (Gavrilescu, 2004, Ho y MacKay, 

1999). Estos también son útiles para predecir los mecanismos de enlace entre el 
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metal y la biomasa así como la capacidad máxima de adsorción. En el presente 

trabajo, se investigó sobre la cinética de adsorción de Pb2+ en la biomasa 

utilizando los dos modelos más comunes, el de primer orden (llamado también 

modelo de Lagergren) y el de segundo orden. Para el modelo de primer orden y en 

las Ci más pequeñas (0.8±0.00, 2.70±0.03 y 4.70±00.06 mg Pb2+/L), el coeficiente 

de determinación fue muy bajo (r²=0.521-0.597). Lo anterior probablemente debido 

a que la  cantidad de Pb2+ adsorbido no cambió significativamente desde las 0.5 

hasta las 24 h, por lo que la diferencia entre qe y qt tendió a cero y el valor de In 

(qe-qt) fue negativo. Por el contrario, los datos de las Ci más altas (15.18±0.55 y 

28.40±0.22 mg Pb2+/L) se ajustaron mejor al modelo (r²=0.717-0.859) tal vez 

consecuencia de que se encontraron diferencias mayores entre qe y qt,  en 

comparación a aquellas de las Ci más bajas.  

 

Cuando se probó el modelo de segundo orden se obtuvieron altos coeficientes de 

determinación (r²>0.997) con altos niveles de probabilidad (p<0.01) en todos los 

casos probados (Tabla 4). Resultados similares fueron encontrados en la cinética 

de adsorción de Pb2+ por biomasa no viable de Azolla filiculoides pre-tratada con 

NaOH, obteniendo un mayor r² en el modelo de segundo orden (0.999 vs 0.78) 

(Rakhshaee et al., 2006). También Keskinkan et al.(2004) encontraron que en la 

adsorción de Pb2+, por Ceratophyllum demersum, la ecuación de primer orden no 

fue apropiada para todos los resultados, sólo para algunos datos. La ecuación de 

segundo orden por el contrario, sí fue aplicable para todos los datos (r²=0.999). 
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Asimismo, Freitas et al. (2008) obtuvieron una mayor precisión cuando usaron el 

modelo de segundo orden al evaluar la cinética de adsorción de Pb2+ por biomasa 

de macroalgas cafés (Sargassum muticum, Fucus spiralis, Bifurcata bifurcata).  En 

el modelo de segundo orden, la etapa limitante de la velocidad es la quimiosorción 

(Aksu, 2001). Por lo anterior, parece factible predecir que el mecanismo de 

adsorción de Pb2+ en S. minima ocurre principalmente por reacciones de 

intercambio iónico entre los iones de Pb2+ y los grupos débiles de intercambio. De 

hecho, se ha reportado que iones tales como Na+, K+, Ca2+, Mg+2, Fe3+ and Mn2+ 

son liberados a la solución acuosa durante la adsorción de Pb2+, Cd2+, Zn2+, Cr3+, 

Ni2+ y Cu2+ por biomasa de plantas acuáticas tales como Spirodela intermedia 

(Miretzky et al. 2006), E. crassipes, Valisneria spiralis, P. stratiotes (Verma et al., 

2008) y Potamogeton lucens (Schneider y Rubio 1999).  

 

Las velocidades de adsorción inicial (h) encontradas en el presente trabajo fueron 

afectadas por la Ci ya que incrementaron gradualmente al aumentar la Ci en ARS 

(p<0.05). En AD, la h incrementó en bloques, el primero de 0.8 y 2.70 mg Pb2+/L, 

el segundo  de 4.70 y15.18 mg Pb2+/L y el tercero de 28.40 mg Pb2+/L. Por el 

contrario, la constante de velocidad (k2) decreció claramente cuando la Ci 

incrementó de 0.8±0.0 a 2.70±0.03 mg Pb2+/L (p<0.05). 



Tabla 4. Constantes del modelo de la cinética de pseudo-segundo orden para la adsorción de Pb2+ por S. minima. 

Ci (mg 

Pb2+/L) 

ARS AD 

qe (mg/g) k2(g/mg h) h (mg/g h) r² p qe (mg/g) k2 (g/mg h) h (mg/g h) r² p 

0.80±0.00 0.76±0.01a 1.31±0.08a 0.76±0.07a 0.998 <0.001 1.27±0.049a 4.91±0.22a 7.94±0.24a 0.998 <0.001 

2.70±0.03 3.98±0.25b 0.46±0.002b 7.36±0.98b 0.997 <0.001 3.90±0.07b 0.55±0.02b 8.44±0.05a 0.999 <0.001 

4.70±0.06 5.81±0.047c 0.48±0.08b 16.23±2.57c 0.999 <0.001 6.90±0.33c 0.81±0.14b 38.44±3.12b 0.999 <0.001 

15.18±0.55 15.95±0.70d 0.21±0.01c 52.80±1.77d 0.999 <0.001 13.55±0.94d 0.19±0.03c 41.13±4.40b 0.999 <0.001 

28.40±0.22 38.61±0.42e 0.10±0.01d 160.39±12.87e 0.999 <0.001 38.03±0.86e 0.06±0.011d 85.79±10.84c 0.999 <0.001 

ARS=agua residual sintética    AD= agua desionizada 

Los valores promedio con la misma letra no son significativamente diferentes  (p<0.05) 
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Entre  esta última y 4.70±0.06 mg Pb2+/L, no hubo diferencias significativas en 

ambos medios pero posteriormente conforme se fue incrementando la Ci, la k2 fue 

disminuyendo. Ambas velocidades (h y k2) calculadas en ARS fueron mayores a 

aquellas obtenidas en AD (p<0.05) a la más alta Ci. 

 

Finalmente, la adsorción en el equilibrio calculada también fue afectada 

positivamente por la Ci (p<0.05) en ambos medios, lo cual refleja la gran 

capacidad de la biomasa de S. minima para adsorber el metal independientemente 

de la adición de otros compuestos orgánicos e inorgánicos como los adicionados 

en el ARS.  

 

Las velocidades de adsorción obtenidas para S. minima son menores a las 

encontradas para la adsorción de Pb2+ por C. demersum (Keskinkan et al., 2004). 

La velocidad inicial (h) encontrada a 15.18 mg Pb2+/L en AD fue 41.31±4.40 

mientras que para C. demersum fue 90.36 mg/gh a una Ci de 10 mg Pb2+/L.  

Asimismo, la velocidad específica de adsorción fue cuatro veces más pequeña  en 

S. minima en comparación con C. demersum  (0.21 vs 0.88 g/mg h, 

respectivamente). Lo anterior podría deberse a que, a diferencia de los 

experimentos desarrollados en el presente trabajo, aquellos con C. demersum se 

realizaron en matraces de 250 ml con agitación orbital lo que pudo haber 

provocado una mayor difusión del metal en el medio. De hecho, se ha encontrado 

que la agitación ejerce un efecto positivo sobre la adsorción de Pb2+ en A. 

filiculoides ya que incrementó un 35% cuando fue agitada entre 150-2000 rpm, en 
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comparación a cuando no lo fue (Khosravi et al., 2005). Los autores mencionan 

que a esa velocidad de agitación se aseguró que todos los sitios disponibles de la 

pared celular de las células estuvieran disponibles para la acumulación del metal, 

de tal manera que el efecto de la difusión externa sobre la velocidad de adsorción 

podía ser ignorada en cualquier análisis ingenieril. También encontraron que a 

velocidades tan altas como 500 rpm disminuyó la adsorción posiblemente debido a 

la desorción del metal.   

 

Asimismo, velocidades específicas similares (k2) a las obtenidas en S. minima, a 

una Ci de 15.18±0.55 mg Pb/L, se encontraron en la adsorción de Pb2+ por 

biomasa no viable de A. filiculoides (0.21 h-1) aunque una Ci mucho mayor (207 

mg Pb/L) (Rakhshaee et al., 2006). El hecho de haber obtenido una alta k2 a una 

Ci tan grande podría explicarse en base a la no viabilidad de la biomasa ya que no 

sufre los efectos tóxicos del metal y puede adsorber una mayor cantidad de metal, 

además de que la cantidad de biomasa utilizada de A. filiculoides fue mayor a la 

utilizada con S. minima (2 vs 0.7383 gbs/L, respectivamente). Finalmente, se ha 

reportado una velocidad inicial (h) similar a la encontrada en S. minima a la mayor 

Ci (160.39±12.87 mg/g h para AD) en la adsorción de biomasa no viable del alga 

café Lobophora variegata (157.17 mg/g h) usando una densidad de biomasa de 2 

g/L pero a una Ci mucho mayor (414 mg Pb/L). Sería de esperarse que la h fuera 

mayor al tener una mayor Ci, sin embargo los autores encontraron que la difusión 

intrapartícula retardó el proceso de adsorción del metal (Jha et al., 2009). 
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Por otro lado, cuando una masa adsorbente y una solución están en contacto por 

un tiempo suficientemente largo, se desarrolla o alcanza un equilibrio entre la 

cantidad de metal adsorbido y la cantidad del mismo remanente en la solución. 

Los modelos o isotermas de adsorción han sido usados para predecir la habilidad 

de ciertos adsorbentes para eliminar contaminantes de soluciones o aguas 

residuales. Los datos de adsorción de un amplio intervalo de concentraciones de 

adsorbatos (metal) son convenientemente descritos  por isotermas tales como los 

de Langmuir o Freundlich (Demirbas, 2008). Los datos de adsorción del presente 

trabajo se analizaron utilizando las isotermas mencionadas. De acuerdo a los 

resultados obtenidos, el equilibrio se alcanzó a las 6h de haber expuesto la planta 

a la solución con el metal. Los datos se ajustaron bien a ambas isotermas con 

altos coeficientes de determinación (r²>0.95) (Tabla  5). Todos los parámetros de 

ambos modelos (qmax,1/b, K y n) fueron significativamente mayores cuando el Pb2+ 

fue adsorbido en un medio adicionado con ácido propiónico y sulfato de magnesio 

(p<0.05). Lo anterior podría estar relacionado a una mayor biodisponibilidad del 

metal debido a la presencia de compuestos lábiles que pudieron haberse formado 

por la presencia del ácido propiónico tal como el propionato de plomo. 

Comúnmente, la predicción de la biodisponibilidad del metal considera al ión libre 

como la especie mayormente disponible. Sin embargo, se ha reportado que hay 

incrementos en la disponiblidad del metal en la presencia de complejos de metal 

de fácil disociación (i.e. lábiles) que se forman con ligandos sintéticos o naturales 

(Slaveykova y Wilkinson 2002; Degryse et al., 2006). Así, bajo las condiciones 

usadas en el presente trabajo, complejos de propionato de plomo pudieron 
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haberse formado en la solución y contribuir a un mayor abastecimiento de plomo a 

la superficie de S. minima. Al respecto, Chen y Wu (2004) encontraron que la 

capacidad máxima de adsorción (qmax) de Cu2+ por un adsorbente (carbón 

activado más ácidos húmicos) fue mayor cuando en la solución estaba presente 

ácido cítrico (8.42 vs. 4.83 mg/g). 

 

Tabla 5. Parámetros del equilibrio de adsorción de Pb2+ por S. minima de acuerdo 

a las isotermas de Freundlich y Langmuir.  

Medio Freundlich Langmuir 

K(mg/g)(L/mg)1/n n r² qmax (mg/g) b (L/mg) r² 

ARS 9.57±0.12a 1.77±0.081 0.985 58.20±1.45a 

 

0.14±0.007 

 

0.954 

AD 8.31±0.18b 1.57±0.108 0.951 44.15±2.55b 

 

0.29±0.011 

 

0.988 

ARS=agua residual sintética     AD= agua desionizada 

Los valores promedio con la misma letra no son significativamente diferentes  (p<0.05) 

 

Es escasa la literatura sobre la evaluación del equilibrio de adsorción de metales 

en biomasa viable de macrófitas. La qmax obtenida en ARS (58.20±1.45 mg/g) es 

ligeramente superior a la encontrada por Wang et al., (1996) (55 mg/g) para la 

adsorción de Pb2+ por la planta acuática Myriophyllum spicatum. Aunque, 

posteriormente Keskinkan et al. (2003, 2007) han reportado una qmax más baja 
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para la misma planta (46.69 y 46.49 mg/g). La qmax obtenida en el presente trabajo 

en AD (44.15±2.55 mg/g) es similar a la calculada para Ceratophyllum demersum 

(44.80 mg/g) (Keskinkan et al., 2007). Capacidades mayores de adsorción de Pb2+ 

se han encontrado en biomasa no viable de plantas acuáticas sumergibles  tales 

como Potamogeton lucens (141 mg/g) (Schneider y Rubio, 1999) e H. verticillata 

(104.20 mg/g) (Huang et. al., 2009). Lo anterior puede ser debido a que dichas 

plantas tienen una superficie específica  mayor a la de S. minima (264 m²/g) como 

es el caso de P. lucens (415 m²/g) (Schneider y Rubio, 1999).  En el caso de 

biomasa no viable de plantas acuáticas flotantes se han encontrado valores 

menores tales como para L. minor (27.10 mg/g) (Elmaci et al., 2009). En cuanto a 

la capacidad de adsorción calculada en el modelo de Freundlich, los valores 

encontrados fueron mayores a los encontrados para biomasa no viable de 

P.stratiotes (1.03 L/g) (Verma et al., 2008) pero menores a los  obtenidos para la 

adsorción de Pb2+ usando biomasa seca de S. intermedia y L. minor en un sistema 

multimetal (166.49 y 447.92 L/g, respectivamente) Miretzky et al., 2006). 

 

6.2.5 Acumulación intracelular de Pb2+ en S.minima 

Los iones metálicos penetran en las plantas principalmente a través del sistema 

radicular en donde la mayor cantidad de metal se encuentra unido a la pared 

celular (Antosiewicz, 2005). En ésta los polisacáridos, celulosa, lignina y 

hemicelulosa  juegan un papel especial en la quelación de estos metales debido a 

su contenido de grupos carboxilo, hidroxilo, sulfato, sulfihidrilo, fosfato, amino, etc., 

los cuales son los grupos enlazantes de metales (Seregin e Ivanov, 2001; Gardea-
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Torresdey et al., 2004; Marmiroli et al. 2005; Polec-Pawlak et al. 2007). Sin 

embargo, parte del Pb2+ también puede penetrar a la célula (Samardakiewicz y 

Wozny, 2000).  

 

En el presente trabajo se encontró que el Pb2+ es acumulado a nivel intracelular en 

S. minima en todo el intervalo de Ci probado. El contenido de Pb2+ acumulado en 

las células de la planta fue afectado positivamente por la Ci especialmente cuando 

la Ci aumentó de 4.70±0.06 a 15.18±0.55 y a 28.40±0.22 mg Pb2+/L (p<0.05) (Fig. 

28 y Fig. 29). El contenido de Pb2+ en la biomasa expuesta a la más alta Ci fue 

casi 10 veces mayor a aquella observada a la más baja Ci (p<0.05) durante las 

primeras 4 h en ambos medios (4226.50±230 vs. 450±70 and 4243±660 vs. 

320±20 mg Pb2+/kg biomasa bs para ARS y AD, respectivamente).  

 

La correlación encontrada entre la Ci y la cantidad de Pb2+ acumulado fue muy alta 

sobre todo  después de 24 h de exposición (r²=0.959 y 0.986 para ARS y AD, 

respectivamente) (p<0.01). Asimismo, se observó un efecto del tiempo sobre la 

cantidad de Pb2+ que penetró en las células, particularmente en las Ci iguales o 

mayores a 4.70±0.06 mg Pb2+/L (p<0.05). En éstas se observó un incremento 

entre 10 y 30%  de Pb2+ acumulado después de exponer la planta al metal durante 

1 día.  
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Figura 28. Acumulación intracelular de Pb2+ en S. minima a diferentes Ci del metal 
en agua residual sintética (ARS). 
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Figura 29. Acumulación intracelular de Pb2+ en S. minima a diferentes Ci del metal 
en agua desionizada (AD). 
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Los  altos contenidos de Pb2+ encontrados (1.12±0.081% en ARS y  1.38±0.14% 

en AD) para una Ci de  28.40±0.22 mg Pb2+/l son similares a  aquellas reportados 

para los brotes de S. drummondii (1.25±0.18% bs) expuestos en hidroponia a una 

Ci mayor (156 mg Pb2+/L) durante dos semanas (Sahi et al., 2002). No se encontró 

un efecto del tipo de medio sobre la cantidad de Pb2+ acumulado.  La alta 

capacidad de S. minima para acumular Pb2+ puede ser atribuida a la síntesis de 

tioles (FQs y GSH). Estrella-Gómez et al., (2009) reportaron que el Pb2+ induce la 

producción de FQs (2, 3 y especialmente 4) y que éstas pueden estar involucradas  

en la desintoxicación de Pb2+ como parte de un mecanismo que tolera el metal. 

Sin embargo, dichos resultados no responden a lo encontrado en este trabajo de 

tesis ya que se debe demostrar que la producción de tioles es responsable de la 

capacidad para acumular Pb2+ a nivel intracelular, dado que dichos autores sólo 

trabajaron con una concentración inicial de Pb2+ (8.13 mg Pb2+/L). Por el contrario, 

Mishra et al (2006) evaluaron en Ceratophyllum demersum, una planta acuática, la 

producción de FQs a diferentes concentraciones iniciales de Pb2+ en el medio y 

encontraron que la concentración de FQ2, incrementó a medida que la 

concentración del metal fue incrementada de 2.19 a 10.98 mg Pb2+/L.  

 

Después de 24 h de exposición al metal, S. minima no mostró signos visibles de 

toxicidad en todas las Ci probadas excepto a las más alta Ci, en la cual algunas 

frondas se tornaron color café en ARS (Fig. 30).  
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Figura 30. S. minima 
expuesta a 28.40±0.22 mg 
Pb2+/L en ARS durante 24 h 

La velocidad a la cual se desarrolló la acumulación intracelular fue afectada 

positivamente por la Ci especialmente cuando ésta se incrementó a 15.18±0.55 y 

28.40±0.22 mg Pb2+/L en ambos medios (Fig.31 y Fig.32) (p<0.05), ya que 

claramente se observaron dos grupos, las velocidades encontradas a alta y baja 

Ci. Los valores promedio obtenidos en las Ci de 0.8±0.0, 2.70±0.03 y 4.70±0.06 

mg Pb2+/L fueron 0.7695±0.036  (ARS) y 1.2054±0.118 mg Pb/g biomasa h (AD), 

mientras que en las Ci más altas se alcanzaron valores de hasta 3.1875±0.623 y 

4.633±0.735 mg Pb2+/g biomasa h, para ARS y AD respectivamente. También se 

encontró que dichas velocidades disminuyeron conforme se incrementó el tiempo 

de exposición (p<0.05) específicamente de las 0.5 a las 8 h ya que 

posteriormente, de las 8 a las 24 h, no hubo cambios significativos en todas las Ci 

y en ambos medios. 

            



Finalmente se observó que en los primeros minutos las velocidades calculadas 

para AD fueron mayores que aquellas encontradas en ARS (p<0.05), lo que 

sugiere que el sulfato de magnesio y el ácido propiónico podrían haber tenido un 

efecto negativo sobre la velocidad con la cual el Pb2+ entró a la célula. Sin 

embargo pareciera que dicho efecto se diluyó con el tiempo dado que al final del 

periodo de prueba los valores de ambos medios fueron muy similares.  
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El modelo de Michaelis–Menten ha sido usado para inferir el mecanismo 

responsable del transporte de metales a través de la membrana plasmática 

(Abedin et al. 2002). En el presente trabajo las velocidades de la acumulación 

intracelular de Pb2+, obtenidas a las 4 h en todo el intervalo de Ci probado, se 

analizaron de acuerdo al modelo de Michaelis–Menten y se obtuvo un ajuste 

aceptable al mismo, tanto en ARS como en AD (Tabla 6). El ajuste de los datos a 

este modelo sugiere que el Pb2+ es transportado al interior de las células a través 

del transporte activo (i.e. transportadores de membrana) y/o por difusión facilitada 

(canales iónicos).  
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Se ha demostrado que elementos no esenciales tales como el Cd2+ y Pb2+ usan 

canales y transportadores de la membrana plasmática que normalmente funcionan 

en la acumulación de iones esenciales tales como Ca2+ y Mg2+ (Clemens, 2001). 

Lo anterior se ha estudiado principalmente en plantas terrestres. Sunkar et al. 

(2000) han sugerido que la proteína NtCBP4 de la planta de tabaco y la proteína 

AtCNGC1 de Arabidopsis son componentes del transporte de entrada de Pb2+ en 

células de plantas. También se ha encontrado que la acumulación acelerada de 

Pb2+ (usando ácidos orgánicos) es parcialmente mediada por canales de Ca2+ y K+ 

en células de la raíz de Triticum aestivum cultivada en hidroponia y que de igual 

manera fue dependiente de la función fisiológica de la ATPasa P-tipo de la 

membrana plasmática (Wang et al. 2007). No obstante, poco se conoce acerca de 

los mecanismos que utilizan los metales para ingresar a las células de plantas 

acuáticas flotantes. Se ha estudiado el transporte de iones y la sensibilidad a 

metales de canales de la vacuola en raíces de E. crassipes (Paganetto et al., 

2001) y se ha sugerido que en S. minima, el Pb2+es acumulado intracelularmente 

a través de canales de calcio (Olguín et al., 2005).  

 

Los resultados encontrados en ARS mostraron que la presencia de ácido 

propiónico y sulfato de magnesio afectó negativamente la Vmáx calculada (p<0.05). 

Aunque el magnesio fue adicionado junto con el ácido propiónico y por lo tanto no 

es posible que de estos resultados se obtenga una evidencia clara de su efecto, 

probablemente la presencia de dicho metal (magnesio) haya afectado 

negativamente la acumulación de Pb2+. 
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Tabla 6. Parámetros cinéticos de la acumulación intracelular de Pb2+  por S. 

minima de acuerdo al modelo de Michaelis-Menten.  

Medio Vmáx 

(mg/g h) 

km 

(mg/L) 

r² 

ARS 1.47±0.11a 8.750±1.23a 0.952 

AD 2.01±0.012b 15.69±0.67b 0.893 

ARS= agua residual sintética    AD= agua desionizada 

Los valores promedio con la misma letra no son significativamente diferentes  (p<0.05) 

 

Como se mencionó anteriormente el Pb2+ puede usar canales y transportadores 

de la membrana plasmática que normalmente funcionan en la acumulación de 

iones tales como Ca2+ y Mg2+ debido a su similitud, i.e. el radio iónico, el estado de 

oxidación y la carga eléctrica del Pb2+ es muy similar a la del Ca2+ por lo cual 

pueden competir en su entrada a la células (Garland y Wilkins, 1981). Se ha 

descrito que la competencia entre Ca2+ y Pb2+ por entrar a la célula podría ser la 

causa de la baja concentración de Pb2+ encontrada en protoplastos de briofitas 

tales como Funaria hygrometrica (Krzeslowska et al., 2004). Asimismo, se ha 

reportado que existe competencia del magnesio en el transporte de Pb2+ a través 

de la membrana plasmática durante la acumulación de Pb2+ en raíces de Oryza 

sativa cultivada en hidroponía (Kim et al., 2002).  
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En resumen, cabe señalar que este helecho acuático, S. minima, satisface 

totalmente el criterio establecido para ser considerado como un hiperacumulador 

de Pb2+. Los FBC calculados fueron mayores a 1000 en todos los tiempos de 

exposición y Ci (Zayed et al. 1998). Además, la cantidad del metal acumulado 

extra e intracelularmente fue 38 (3.81±0.13% bs) y 12.5 veces (1.25±0.18% bs), 

respectivamente y es mucho mayor que el valor mínimo establecido para 

hiperacumuladores de Pb2+ (0.1% bs) (Baker y Brooks 1989). 

 

7 CONCLUSIONES 
 
 

● La eliminación de Pb2+ de la columna de agua, en un sistema con S.minima, se 

puede predecir a través de un modelo de segundo orden. 

● S. minima hiperacumuló Pb2+ en un amplio intervalo de concentraciones iniciales 

del metal y de tiempos de exposición. 

● La alta adsorción de  Pb2+ en S. minima se puede relacionar con sus 

características químicas, fisicoquímicas y a la gran superficie  específica. 

● Los factores de adsorción (FAD) y de acumulación intracelular (FAI) 

coadyuvaron a evaluar la hiperacumulación de Pb2+ en  S. minima, la  cual es  

principalmente  debida a la adsorción. 

● De acuerdo al modelo de cinética de adsorción de pseudo-segundo orden, se 

infirió que la quimioadsorción es el  mecanismo de adsorción de Pb2+ 

predominante en S. minima.  
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● El equilibrio de adsoroción de Pb2+  en S. minima se puede predecir usando los 

modelos de Langmuir y de Freundlich.  

● La acumulación intracelular  también contribuyó a la hiperacumulación de Pb2+ 

en S. minima y parece estar descrita por el modelo de Michaelis-Menten. 

 

RECOMENDACIONES  

 

 Conocer cuál es el papel de las fracciones químicas (proteínas, 

carbohidratos, lípidos), que componen la superficie de S. minima, en la 

adsorción de Pb2+.  

 

 Investigar si la producción de tioles (glutatión y fitoquelatinas) es la 

responsable de la gran acumulacion intracelular de Pb2+ en S. minima.  

 

 Conocer cuál es el papel del ácido propiónico y del sulfato de magnesio, por 

separado, en el transporte del Pb2+ a través de la membrana plasmática. 

 

 Investigar la eliminación de metales en un sistema multimetal con S. minima 

y específicamente en un agua residual real. 

 

 Investigar los retos para la aplicación de sistemas con S. minima para la 

eliminación de metales a gran escala, en términos de factibilidad técnica y 

económica (reproducción de la biomasa, manejo de las lagunas,  

tratamiento de la biomasa contaminada, etc.).    
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Abstract Salvinia minima has been reported as a
cadmium and lead hyperaccumulator being the ad-
sorption and intracellular accumulation the main
uptake mechanisms. However, its physicochemical
properties, the effect of metal concentration and the
presence of organic and inorganic compounds on its
hyperaccumulating capacity are still unknown. Fur-
thermore, the specific adsorption and accumulation
mechanisms occurring in the plant are not clear yet.
Thus, based on a compartmentalization analysis, a

bioadsorption (BAF) and an intracellular accumula-
tion factor (IAF) were calculated in order to differen-
tiate and quantify these two mechanisms. The use of
kinetic models allowed predicting the specific type of
uptake mechanisms involved. Healthy plants were
exposed to five lead concentrations ranging from 0.80±
0.0 to 28.40±0.22 mg Pb2+l−1 in batch systems. A
synthetic wastewater, amended with propionic acid and
magnesium sulfate, and deionized water were used as
media. The BAF and IAF contributed to gain an in-
depth insight into the hyperaccumulating lead capacity
of S. minima. It is clear that such capacity is mainly due
to adsorption (BAF 780–1980) most likely due to its
exceptional physico-chemical characteristics such as a
very high surface area (264 m2 g−1) and a high content
of carboxylic groups (0.95 mmol H+g−1 dw). Chemi-
sorption was predicted as the responsible mechanism
according to the pseudo-second order adsorption model.
Surprisingly, the ability of S. minima to accumulate the
metal into the cells (IAF 57–1007) was not inhibited at
concentrations as high as 28.40±0.22 mg Pb2+l−1.

Keywords Phytoremediation . Heavymetals .

Aquatic fern . Propionic acid .Magnesium sulfate
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SWW Synthetic Wastewater
DW Deionized Water
IC Initial Lead Concentration
BCF Bioconcentration Factor
BAF Bioadsorption Factor
IAF Intracellular Accumulation Factor
FOKs Pseudo-first order rate equation
SOKs Pseudo-second order rate equation
qt Sorption capacity (mg g−1) at time t (h)
qe Sorption capacity (mg g−1) at equilibrium
k1 Rate constant of pseudo-first order sorption

(l h−1)
k2 Rate constant of pseudo-second order

sorption (g mg−1 h−1)
t Contact time (h)
h Initial sorption rate (mg g−1 h−1)
q Metal uptake capacity (mg g−1)
qmax Maximum adsorption capacity (mg g−1)
b Langmuir constant related to energy of

adsorption (l mg−1)
Ce Concentration of the metal in liquid phase at

equilibrium (mg l−1).
K Freundlich constant related to sorption

capacity [(mg g−1)(l mg−1)1/n]
n Freundlich constant related to sorption

intensity
V Intracellular accumulation rate at time

t (mg Pb2+ g biomass h−1)
Vmax Maximal intracellular accumulation rate

(mg Pb2+ g biomass h−1)
Km Lead concentration at which a half of the

maximal intracellular accumulation rate is
attained (mg)

1 Introduction

Lead is present in the wastewaters from petrochemical,
painting and coating, newsprint, smelting, metal
electroplating, mining, plumbing and battery industries,
etc. Unfortunately, in some cases lead is discharged
into the environment without adequate treatment. It
may be transported into water bodies by natural
circulation and become a threat to human life due to
its well-known toxicity, accumulation in food chains
and persistence in nature (Zhan and Zhao 2003).

Phytoremediation is a promising, cost-effective,
and environmentally friendly technology for the
treatment of contaminated soils or wastewaters

(Padmavathiamma and Li 2007). Its success greatly
depends on the surface physicochemical character-
istics of the utilized plant and its biological properties
such as productivity, geographical distribution and
tolerance to toxic compounds.

Salvinia minima Baker, is a small free-floating
aquatic fern native to Mexico, Central and South
America (Madeira et al. 2003). It has many advan-
tages for use in phytoremediation, including its higher
capacity for treating high-strength organic wastewater
compared to that of Spirodela polyrrhiza (Olguín et
al. 2007) and its efficiency for nutrient removal from
coffee processing plant wastewaters (Olguín et al.
2003). S. minima has also been reported as a hyper-
accumulator of Cd2+ (Olguín et al. 2002) and Pb2+

(Olguín et al. 2005). Surface adsorption and intracel-
lular accumulation were found to be the main
mechanisms for lead removal using a free EDTA
and phosphate medium in batch systems. The rele-
vance of using a compartmentalization analysis
complementary to the use of Bioconcentration Factors
(BCF) and metal removal kinetics, to gain full insight
into the process of heavy metal removal by plants, has
also been demonstrated (Olguín et al. 2005).

Hyperaccumulators absorb unusually large amounts
of metals compared to other plants. The defined levels
for hyperaccumulators proposed by Baker and Brooks
(1989) are typically at a concentration of one order of
magnitude greater that those found in non-accumula-
tor species (Peer et al. 2006). On the other hand,
Zayed et al. (1998) also proposed the use of two
arbitrary criteria for classifying plants as hyperaccu-
mulators: a) its ability to take up more than 0.5% dry
weight (dw) of a given element, and b) its ability to
bioconcentrate the element in its tissues, e.g., a
BCF>1000. However, such parameters do not differ-
entiate between the ability of the plant to adsorb the
metal onto its surface and its ability to accumulate it
intracelullarly. Thus, the establishment of more
appropriate factors that allows a separate quantifica-
tion of each one of the two removal mechanisms is
highly desirable.

Kinetic and equilibrium models have been exten-
sively utilized to evaluate metal adsorption capacity in
dead biomass (Ho and McKay 1999; Volesky 2003)
but only a limited number of studies have focused on
the kinetic analysis of adsorption and intracellular
accumulation of metal ions using living biomass
(Noraho and Gaur 1996; Mallick 2003). Such kinetic
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models allow predicting the occurrence of the specific
uptake mechanisms in the biomass.

Taking into consideration that no reports are
available regarding the physicochemical properties
of S. minima even though it has been shown to be
highly efficient in lead and cadmium uptake, one of
the objectives of this research was to characterize its
surface. A second objective was to evaluate the effect
of metal concentration and the presence of organic
(propionic acid) and inorganic compounds (magne-
sium sulfate) on its hyperaccumulating capacity.
Based on the use of a compartmentalization analysis,
this work aimed at to differentiate and quantify
separately the uptake mechanisms. In addition, by
using kinetic models, a prediction of specific uptake
mechanisms was pursued.

2 Materials and Methods

2.1 Inoculum Preparation and Rhizospheric
Microalgae Quantification

S. minima, from the germplasm collection of the
Environmental Biotechnology Unit at the Institute of
Ecology, was cultivated and maintained as a mono-
plant culture in a temperature controlled chamber at
25°C, utilizing 1/10 modified Hutner medium (Vermat
and Hanif 1998) at pH 6.0. Light intensity was
135 μmol m−2 s−1 and it was provided by day white
lamps (Philips, 39 W) operating in cycles of 16 h light
and 8 h darkness. Biomass was washed for 5 minutes
in running tap water in order to decrease the presence
of rhizospheric microalgae before being used. To
quantify the amount of microalgae remaining attached
to S. minima, 26.37 g of washed biomass was shaken
during 1 h in 600 ml of distilled water in order to
remove the microalgae from the surface biomass and to
determine the chlorophyll content. The medium and
biomass were transferred to a plastic vessel containing
900 ml of distilled water and they were homogenized
with a magnetic stirrer for 5min. Biomass was
removed and aliquots of 2 ml were taken and filtered
on Whatman filter paper (20–25 μm) for chlorophyll
extraction using concentrated methanol (5 ml). After
24 h, samples were centrifuged at 872×g for 10 min
and the absorption of the supernatant was determined
at 665 and 750 nm. Chlorophyll content was

calculated using the following formula (Holm-Hansen
and Riemann 1978):

Chl-a (μg l−1) Abs 665nm�Abs 750nm½ �A Vm

VsL
A absorbance coefficient of

chlorophyll-a in methanol (12.63)
Vm volume of methanol used for

extinction (ml)
Vs liters of water filtered
L path length of cuvette

2.2 Physico-chemical Characterization of Biomass

Analysis of dry matter and ashes were performed
according to AOAC (1990). Total carbohydrates were
determined according to Hernández and Olguín (2002).
The protein content was quantified through the total
Kjeldahl nitrogen (TKN) (micro Kjeldahl method,
Furman 1975) using the following formula: % Pro-
tein=TKN×6.25 (AOAC 1990). Lipids were extracted,
purified and quantified according to Christie (1993)
and Ahlgren and Merino (1991). The apparent density
was determined in a standard pycnometer while the
water retention was evaluated by the difference
between wet and dry weight (dw) of the material, after
being wetted by soaking and removing the water
excess by filtration. The surface area was determined
by the methylene blue adsorption method (Kaewprasit
et al. 1998). Total acidity was measured by the method
of barium hydroxide and the carboxylic groups were
quantified by using calcium acetate (Prado et al. 1999).
The total amount of phenolic hydroxyl groups was
determined according to Flores-Céspedes et al. (2002):
Phenolic hydroxyl acidity=(total surface acidity) −
(carboxylic acidity).

2.3 Kinetic Experiments

42.85 g dw washed biomass m−2 were inoculated into
hard plastic containers of 0.145 m×0.175 m contain-
ing 1.5 l of medium. The column water had a depth of
0.06 m and the container had a total surface area of
0.02537 m2. Pb2+ removal was evaluated in two
different media a) a synthetic wastewater (SWW)
prepared with deionized water amended with pro-
pionic acid (98 mg l−1) and magnesium sulfate
(107 mg l−1) and b) deionized water (DW). Five
different initial Pb2+ concentrations (IC) were utilized:
0.80±0.0, 2.70±0.03, 4.70±0.06, 15.18±0.55 and
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28.40±0.22 mg Pb2+ l−1. Three experimental units
were used as replicates for each exposure time (0.5, 2,
4, 6, 8 and 24 h). Additionally, two kinds of controls
were established for each treatment. The first one,
which contained lead at the same IC of the treatment
without biomass, was used to determine the possible
adsorption of lead onto the surface of the containers.
The second one, containing biomass without addition
of lead to the medium, was utilized to confirm the
absence of lead in the plant and medium. The content
of lead in the water column in the first type of control
did not change along the experimental time, indicat-
ing that no lead adsorption occurred in the system. No
lead was quantified in either plant or medium in the
second type of control. Water samples and the total of
biomass were removed and treated for compartmen-
talization analysis after each exposure time. In all
cases, pH was adjusted to 6.0. The experiments were
carried out in a temperature-controlled chamber at 25±
2°C and the experimental units were exposed at a light
intensity of 116 μmolm−2 s−1 provided by day white
lamps (Philips, 39 W) operating in cycles of 16 h
light/8 darkness.

2.4 Compartmentalization Analysis

To assess the distribution of lead among various
compartments of the experimental microcosms (the
plant tissue, the water column and the sediments), a
compartmentalization analysis was carried out as
described by Olguín et al. (2005). Biomass was
collected and washed with deionized water to remove
residues from the medium at the end of each exposure
time in the kinetic experiments. Plant biomass was
then washed with an EDTA solution (molar ratio
EDTA/Pb=12) and after that, it was rinsed with
deionized water. Pb2+ adsorbed to the biomass surface
was then quantified in both solutions. The EDTA-
washed biomass was dried at 50°C and then digested
with concentrated HNO3 to quantify Pb2+ accumulat-
ed into the plant tissue. Samples from the water
column were collected and filtered through Whatman
paper (pore size=11 μm) to remove insoluble par-
ticles. Liquid samples and digested biomass were
analyzed in an Atomic Absorption Spectrophotometer
Buck Scientific 210-Variable Giant Pulse (VGP)
using an air–acetylene flame.

2.5 Bioadsorption and Intracellular Accumulation
Factors

Two different factors were determined as follows,
using the data resulting from the compartmentaliza-
tion analysis:

Bioadsorption Factor (BAF):

BAF ¼ lead adsorbed onto biomass mg kg�1biomass d:w:
� �

concentration of lead in the solution mgl�1
� �

Intracellular Accumulation Factor (IAF):

IAF ¼ lead accumulated intracellularly mg kg�1biomass d:w:
� �

concentration of lead in the solution mgl�1
� �

2.6 Lead Adsorption Kinetics

Pseudo-first order (FOKs) and pseudo-second order
(SOKs) rate equations were used for evaluating the
kinetics of Pb2+ adsorption. Pseudo-first rate equation
(Largreen model) is expressed as follows (Lazaridis
and Asouhidou 2003):

dq

dt
¼k1 qe�qtð Þ

which is solved as:

ln qe � qtð Þ ¼ ln qe � k1t

where qt and qe are the sorption capacity (mg g−1) at
time t (h) and at equilibrium respectively. k1 is the rate
constant of pseudo-first order sorption (l h−1).

The pseudo-second order rate equation (Ho and
McKay 1999) is expressed as:

dq

dt
¼ k2 qe � qtð Þ2

which can be solved as:

t

qe
¼ 1

k2q2e
þ t

qe

and k2qe
2 = h

where t is the contact time (h), qt and qe are the
sorption capacity (mg g−1) at time t and at equilibrium
respectively. k2 is the rate constant of pseudo-second
order sorption (g mg−1 h−1) and h is the initial
sorption rate (mg g−1 h−1).
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2.7 Lead Adsorption Equilibrium

Two adsorption models were chosen for comparison
with experimental data (Volesky 2003).

The Langmuir model:

q¼ qmaxbCe

1þbCeð Þ

where q is the metal uptake capacity, qmax is the
maximum adsorption capacity (mg g−1), b is a
Langmuir constant related to energy of adsorption
(l mg−1) and Ce is the concentration of the metal in
liquid phase at equilibrium (mg l−1).

The Freundlich model:

q¼KC1=n
e

where K [(mg g−1)(l mg−1)1/n] and n are Freundlich
constants related to adsorption capacity and intensity,
respectively. Ce is the concentration of the metal in
liquid phase at equilibrium (mg l−1).

2.8 Intracellular Lead Accumulation Kinetics

The Michaelis–Menten model (Abedin et al. 2002)
was employed to describe the intracellular accumula-
tion of Pb2+ ions into S. minima cells in the range of
the initial metal concentration (IC) tested.

V¼ Vmax Pb½ �
Kmþ Pb½ �

where:

V intracellular accumulation rate at time t (mg
Pb2+g biomass h−1)

Vmax maximal intracellular accumulation rate
(mg Pb2+g biomass h−1)

Km lead concentration at which a half of the
maximal intracellular accumulation rate is
attained (mg).

[Pb] lead concentration in the solution (mg l−1)

Data obtained at 4 h were chosen to investigate such
concentration-dependent kinetics since at this relatively
short period, a constant uptake rate was observed.

2.9 Statistical Analysis

Linear regression, non-linear regression and variance
analyses were carried out using the REG and ANOVA
procedures of SPSS statistical package (version 3.0.1,
SPSS Inc., Chicago, IL).

3 Results

3.1 Rhizospheric Microalgae Quantification
and Physico-chemical Characterization
of Salvinia minima Biomass

The biomass of S. minima was washed for 5 minutes
with tap water to reduce the presence of microalgae
on its surface before being used in the kinetics
experiments. After washing, the amount of micro-
algae remaining onto the washed biomass decreased
significantly by 92.45% (21.87±8.46 vs. 1.65±
0.91 μg chl-a l−1 g−1 biomass fresh weight). Hence,
the role of microalgae in the lead removal process by
S. minima could be considered negligible.

The physical and biochemical properties of the S.
minima biomass grown in a synthetic chemical-
defined medium are summarized in Table 1. Carbo-
hydrates made up the largest proportion of the dry
weight followed by estimated proteins and only a
minor proportion of lipids was found. However, the

Table 1 Physico-chemical characterization of Salvinia minima

Parameter Value

Dry matter (%) 4.12±0.14
Water content (%) 95.88±0.14
Density (g cm−3) 0.162±0.018
Water retention (g water g sorbent

−1) 4.90±0.25
Surface area (m2 g sorbent

−1) 264±13
TKNa 4.60±0.38
Proteina 27.46±0.78
Lipidsa 1.52±0.05
Total Carbohydratesa 48.50±2.17
Asha 13.75±0.008
Total Acidityb 3.93±0.09
Carboxylic Acidityb 0.95±0.02
Phenolic Hydroxyl Acidityb 2.96±0.09

a Values expressed in % dw.
b Values expressed in mmol H+ g−1 dw
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most relevant characteristics were its great surface
area (fronds and pseudo-roots) (264 m2 g−1) and the
significant amount of carboxyl groups (0.95 mmol
H+g−1 dw).

3.2 Compartmentalization Analysis

To understand the fate of lead within the experimental
microcosm, a compartmentalization analysis was car-
ried out. The highest quantity of Pb2+ removed (41–
75%) from the water column was found adsorbed onto
the biomass surface regardless of the IC and exposure
time (Fig. 1a,c). On the contrary, Pb2+ was accumulat-
ed into the cells in a lower proportion (4–45%) for all
tested ICs in each exposure time (p<0.05) (Fig. 1b,d).
As expected, the percentages of Pb2+ in the water
column decreased as the exposure time increased (data
not shown) while the Pb2+ precipitation (sediments), in
general terms, represented 20% or less of the total for
both media (data not shown).

3.3 Bioadsorption and Intracellular Accumulation
Factors

Bioadsorption and Intracellular Accumulation Factors
(BAF and IAF, respectively) were calculated and it
was found that BAF were higher than IAF (p<0.05)
regardless of IC, medium or exposure time (Fig. 2). In
many cases BAF was more than 5 times higher than
IAF, despite the fact that such a difference was
reduced as the exposure time increased. Although
BAF did not show a clear tendency in function of
time, these factors were higher than 1000 from the
beginning of the removal process, especially at the
lower IC tested (0.8±0.00, 2.70±0.03 and 4.70±
0.06 mg Pb2+ l−1) for both media. On the contrary,
increasing behavior was observed in IAF at the higher
IC (15.18±0.55 and 28.40±0.22 mg Pb2+ l−1) since it
increased substantially from 0.5 to 8 h and from 8 to
24 h (p<0.05), reaching values higher than 500 after
24 h for both media at an IC of 15.18±0.55 mg Pb2+

l−1. Regarding the effect of IC over the BAF, it was
observed that at the two higher IC levels (15.18±0.55
and 28.40±0.22 mg Pb2+ l−1) and for the majority of
exposure times, lower values were obtained compared
to those observed at the lower IC tested (p<0.05) for
both media. On the contrary, no differences due to an
IC effect over IAF were observed, except at an IC of
0.8 mg Pb2+ l−1 in SWW; these values were higher

than those obtained for the rest of the initial metal
concentrations for each exposure time (p<0.05).

3.4 Kinetics and Equilibrium of Lead Adsorption

A clear rise in Pb2+ adsorption capacity (q) was
observed when IC increased, especially from 15.18±
0.55 to 28.40±0.22 mg Pb2+ l−1 (2.54 and 2.66 fold for
SWW and DW, respectively) (p<0.05), reaching an
average value as high as 3.81±0.13% of the dry weight
after 24 h for both media (Fig. 3). Along this period, the
adsorption process for all ICs did not follow a FOKs

(data not shown); instead it followed an SOKs model
with high determination coefficients (Table 2). The
adsorption capacity at the equilibrium (qe) and the
calculated initial adsorption rates (h), increased signif-
icantly throughout the IC range (p<0.05) in both media.
On the contrary, the rate constant (k2) decreased clearly
when IC increased from 0.8±0.0 to 2.70±0.03 mg Pb2+

l−1 (p<0.05) and at the highest IC, it reached a very low
value. The k2 and h calculated in SWW were higher
than those for DW (p<0.05) at the highest IC.

Data of Pb2+ adsorption in the equilibrium (6 h)
fitted well the Freundlich and Langmuir isotherms
(Table 3). The equilibrium constants obtained (qmax,
1/b, K and n) were significantly higher when Pb2+

was adsorbed from a medium amended with pro-
pionic acid and magnesium sulfate (p<0.05).

3.5 Intracellular Lead Accumulation

The Pb2+ accumulated into the cells showed a sharp
increase when the IC rose from 4.70±0.06 to 15.18±
0.55 and to 28.40±0.22 mg Pb2+ l−1 (p<0.05) (Fig. 4).
The Pb2+ content in the Salvinia biomass exposed at
28.40±0.22 mg Pb+2 l−1 was about 10 times higher than
that observed at 0.8±0.0 mg Pb+2 l−1 during the first 4 h
for both media (4226.50±230 vs. 450±70 and 4243±
660 vs. 320±20 mg Pb2+kg−1 biomass dw for SWW
and DW, respectively). After 24 h of exposure, high
intracellular lead levels were obtained (1.12±0.081% in
SWWand 1.38±0.14% in DW for an IC of 28.40±0.22
Pb2+ l−1). At this time, S. minima was healthy at all ICs
tested and did not show toxicity symptoms except at the
highest IC (28.40±0.22 mg Pb2+ l−1), in which a very
small percentage of the fronds turned brown in SWW.

Within the range of ICs tested, the Pb2+ intracellular
accumulation rates fitted a Michaelis–Menten model for
both media (Table 4) and the results showed that the
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Fig. 1 Percentage of ad-
sorbed (a, c) and accumu-
lated (b, d) lead in S.
minima biomass at different
exposure times for various
initial concentrations of the
ion in synthetic wastewater
(a, b) and deionized
water (c, d)
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Fig. 2 Bioadsorption Factor
(BAF) and Intracellular Ac-
cumulation Factor (IAF) of
Pb2 + in S. minima biomass
in synthetic wastewater (a,
b) and deionized water (c, d)
at different concentrations of
the ion
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presence of propionic acid and magnesium sulfate
negatively affected the Vmax calculated for the intracel-
lular Pb2 + accumulation by S. minima (p<0.05).

4 Discussion

As stated previously, a successful metal phytoremedia-
tion partially depends on the surface characteristics of the
plant. The content of macromolecules (carbohydrates,

protein, lipids), acidic groups (carboxylic groups), and
surface area are key factors which determine the binding
mechanism established between metal and biomass.
According to the results, Salvinia biomass has a great
specific surface (264 m2 g−1) that is rich in carbohy-
drates (48.50%) and carboxyl groups (0.95 mmol g−1),
which explains in part its high metal removal capacity.
Carboxylic groups are determinant in metal binding in
brown algae and woody subshrubs (Rascon et al. 2000;
Davis et al. 2003), while polysaccharide content has

Fig. 3 Lead adsorption ca-
pacity (q) of S. minima at
different initial concentra-
tions of the ion. a Synthetic
wastewater (SWW). b
Deionized water (DW)
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been reported to influence Pb2+ and Cd2+ adsorption in
Spirulina biomass (Hernández and Olguín 2002).
Furthermore, the surface area does play a key role in
metal sorption in algal and plant cells (Schneider and
Rubio 1999; Tien 2002).

In a previous work, we have used a compartmen-
talization analysis which helps to understand the fate
of lead in Salvinia minima microcosms (Olguín et al.
2005). In the present work, after performing the
compartmentalization analysis, we calculated what we
called the Bioadsorption Factor (BAF) and the
Intracellular Accumulation Factor (IAF) to quantify
separately each of the two major metal uptake
mechanisms, adsorption and intracellular accumula-
tion. The results showed clearly that the capacity of S.
minima to hyperaccumulate lead in batch systems is
mainly due to an adsorption phenomenon. The lead
values found onto the S. minima surface after 24 h of
exposure (3.81±0.13% dw) were higher than those
found for other lead hyperaccumulators, Fagopyrum
esculentum (1.7% dw) and Sesbania drummondii
(roots 2% dw) (Sahi et al. 2002; Tamura et al.
2005). Such a high capacity of S. minima to adsorb
Pb2+ could be explained on the basis of its physico-
chemical characteristics described previously. Further-
more, the IAF revealed that the ability of this fern to
accumulate lead into the cells, in general terms, was

not affected by the lead concentration in the medium
suggesting that the plant developed strategies to
accumulate/tolerate lead at higher concentrations.

Other recent efforts (Sundberg-Jones and Hassan
2007) to differentiate sorption and concentration of
metals (As, Hg and Se), have involved what the
authors call the plant tissue bioconcentration factor,
which is related to the concentration of the metal in the
whole plant tissues and the plant surface bioconcentra-
tion factor, which is the sum of concentrations of metal
on roots and submerged shoot surfaces (both of them
divided by the concentration of the metal in solution)
in emergent macrophytes in wetlands.

Kinetic and equilibrium models have been used to
predict the binding mechanisms of metal adsorption
and the maximum adsorption capacity, respectively.
In this work data fitted very well the SOKs model, in
which the rate-limiting step is the adsorption mech-
anism involving chemisorption (Aksu 2001). Thus, it
seems feasible to predict that the adsorption mecha-
nism in S. minima occurred mainly by ion exchange
reactions between the Pb2+ ions and the cationic weak
exchanger groups present on the plant surface. In fact,
it has been reported that ions such as Na+, K+, Ca2+,
Mg+2, Fe3+ and Mn2+ are released to the aqueous
solution during the adsorption of Pb2+ and Cu2+ by
Spirodela intermedia (Miretzky et al. 2006) and

Table 3 Equilibrium parameters for Pb2+ adsorption by Salvinia minima according to Freundlich and Langmuir isotherms

Media Freundlich isotherm Langmuir isotherm

K(mg g−1)(l mg−1)1/n n r2 qmax (mg g−1) b (l mg−1) r2

SWW 9.57±0.12 1.77±0.081 0.985 58.20±1.45 0.14±0.007 0.954
DW 8.31±0.18 1.57±0.108 0.951 44.15±2.55 0.29±0.011 0.988

SWW synthetic wastewater, DW deionized water

Table 2 Equilibrium adsorption capacity (qe), rate constant (k2) and initial rate (h) of Pb2 + adsorption by Salvinia minima according
to the SOKs model

IC (mg l−1) SWW DW

qe (mg g−1) k2
(g mg−1 h−1)

h
(mg g−1 h−1)

r2 p qe (mg g−1) k2
(gmg−1 h−1)

h
(mg g−1h−1)

r2 p

0.80±0.00 0.76±0.01 1.31±0.08 0.76±0.07 0.998 <0.001 1.27±0.049 4.91±0.22 7.94±0.24 0.998 <0.001
2.70±0.03 3.98±0.25 0.46±0.002 7.36±0.98 0.997 <0.001 3.90±0.07 0.55±0.02 8.44±0.05 0.999 <0.001
4.70±0.06 5.81±0.047 0.48±0.08 16.23±2.57 0.999 <0.001 6.90±0.33 0.81±0.14 38.44±3.12 0.999 <0.001
15.18±0.55 15.95±0.70 0.21±0.01 52.80±1.77 0.999 <0.001 13.55±0.94 0.19±0.03 41.13±4.40 0.999 <0.001
28.40±0.22 38.61±0.42 0.10±0.01 160.39±12.87 0.999 <0.001 38.03±0.86 0.06±0.011 85.79±10.84 0.999 <0.001

SWW synthetic wastewater, DW deionized water
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Potamogeton lucens (Schneider and Rubio 1999),
respectively.

The qmax calculated for S. minima in SWW (58.20±
1.45 mg Pb2+ g−1) was slightly higher than that found

for Myriophyllum spicatum (55.6 mg Pb2+ g−1) (Wang
et al. 1996) while the qmax obtained in DW was similar
to that reported for Ceratophyllum demersum (44.8 mg
Pb2+g−1) (Keskinkan et al. 2004).

The fact that the equilibrium parameters calculated
in each model (qmax, b, K, n) were higher in SWW
compared to those observed in DW, might be related
to a higher lead bioavailability due to the presence of
labile complexes (lead propionate). Commonly, the
prediction of metal bioavailability considers the free
ion as the major bioavailable species. However,
increases in metal availability in the presence of fast
dissociating (i.e. labile) metal complexes formed with

Table 4 Kinetic parameters for intracellular Pb2+ accumulation
by Salvinia minima according to Michaelis–Menten model

Media Vmax (mg g−1 dw h−1) km (mg) r2

SWW 1.47±0.11 8.750±1.23 0.952
DW 2.01±0.012 15.69±0.67 0.893

SWW synthetic wastewater, DW deionized water

Fig. 4 Intracellular accumu-
lation of lead in S.
minima at different initial
concentrations of the ion.
a Synthetic wastewater
(SWW). b Deionized water
(DW)
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natural or synthetic ligands have been reported
(Slaveykova and Wilkinson 2002; Degryse et al.
2006). Thus, under the conditions used in our work,
Pb-propionate complexes might have been formed in
the bulk solution and contributed to a higher lead
supply to the S. minima surface. Furthermore, Chen
and Wu (2004) have found that the maximum Cu2+

adsorption capacity of an adsorbent made of activated
carbon plus humic acids is higher when citric acid
was present in the solution (8.42 vs. 4.83 mg g−1).

The high lead values found into the cells after 24 h
of exposure were similar to that reported for the
shoots of S. drummondii (1.25±0.18% dw) exposed
to a higher IC (156 mg Pb2+l−1), during two weeks in
hydroponics (Sahi et al. 2002). This high capacity of
S. minima to accumulate and/or tolerate lead in the
cells might be related to the synthesis of phytochela-
tins (PCs). Mishra et al. (2006) have reported that the
production of PCs is important for lead detoxification
by Ceratophyllum demersum and that the PC2

concentration is higher as IC increased. Work is in
progress by our research group to investigate PC
production as an intracellular mechanism of
Pb2 + accumulation and tolerance in S. minima cells.

Michaelis–Menten model has been used to infer
the mechanism responsible for metal transport across
the plasma membrane (Abedin et al. 2002). A good fit
of the experimental data to this model was obtained,
suggesting that lead was transported into the cell
through active transport (i.e. membrane transporters)
and/or facilitated diffusion (ion channels). Most of the
reports dealing with lead transport are related to
terrestrial plants (Sunkar et al. 2000; Wang et al.
2007) and little is known about floating aquatic plants
(Paganetto et al. 2001). Olguín et al. (2005) have
suggested that in S. minima, Pb2+ is accumulated
intracellularly through the use of calcium channels.
Although in our experiments, magnesium was mixed
with propionic acid, and no clear evidence of its effect
could be drawn from the results, it could be possible
that Mg2+ negatively affected the Pb2+ uptake. Mg2+

competition for transport across the plasma membrane
during Pb2+ uptake into the rice roots, in hydroponics,
has been reported (Kim et al. 2002). However, further
experimental work needs to be done to test our
hypothesis.

Finally, it should be mentioned that S. minima
satisfies the criteria established to be considered as a
lead hyperaccumulator. The BCFs calculated were

higher than 1000 (Zayed et al. 1998) and the lead
present on its surface was 38 times (3.81±0.13% dw)
and that accumulated into the cells was 12.5 times
(1.25±0.18% dw) higher than the minimum value
established for lead hyperaccumulators (0.1% dw)
(Baker and Brooks 1989).

5 Conclusions

The BAF and IAF contributed to gain an in-depth
insight into the hyperaccumulating lead capacity of S.
minima while the kinetic models helped to predict the
type of adsorption and accumulation mechanisms
occurring in the system. It is clear that such capacity
is mainly due to adsorption mechanisms most likely
as a result of its exceptional physico-chemical
characteristics. Additionally, it is expected that these
factors should facilitate a more specific comparison of
the capacity of different biomass concerning these
two uptake mechanisms, regardless of the metal
concentration in the aqueous solution.
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