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RESUMEN

La fitorremediacién es una tecnologia ambientalmente pertinente que ha resultado
muy atil como método alternativo a las tecnologias convencionales, para el
tratamiento de aguas residuales. Dentro de este contexto, los sistemas con
plantas acuaticas han demostrado ser eficientes para eliminar metales. En
estudios previos se encontré que la adsorcion y la acumulacion intracelular, en
ausencia de nutrientes, son los principales mecanismos de eliminacién de Pb?* por
Salvinia minima en sistemas de lagunas operadas por lote. Asimismo, se demostro
que este helecho acuatico es hiperacumulador de Pb®* (Olguin et al., 2005). Sin
embargo, es necesario generar mas conocimiento para entender los mecanismos
béasicos participantes en la hiperacumulacion del metal, lo que permitird coadyuvar
en la optimizacion de las fitotecnologias para el tratamiento de efluentes que
utilizan plantas hiperacumuladoras. El presente trabajo es una contribucion al
conocimiento de algunos de los factores y mecanismos participantes en la
hiperacumulacién de Pb®*" en Salvinia minima a diferentes niveles, lo que
coadyuvara en la evaluacion de la hiperacumulacion de metales en otras plantas
de este tipo. Se describen por primera vez las caracteristicas fisicoquimicas de
Salvinia minima siendo, el area superficial (264 m2/g) y el contenido de grupos
carboxilo (0.95 mmol/H*), dos de las mas importantes en la acumulacién de
metales. Se determiné y evalué la hiperacumulacion de Pb®** en un amplio
intervalo de concentraciones iniciales (C;) de Pb** (0.8+0.00, 2.70+0.03, 4.70+0.086,
15.18+0.55 y 28.40+0.22 mg Pb*'/L) y tiempos de exposicién (0.5,2,4,6,8 y 24 h)
en presencia de ciertos compuestos organicos e inorganicos (acido propidnico y
sulfato de magnesio). Basado en un andlisis de compartamentalizacion, se
propusieron dos factores novedosos tales como el factor de adsorcién (FAD) y el
factor de acumulacion intracelular (FAI) para obtener un mayor entendimiento
sobre la hiperacumulacién de Pb* en la planta. Este proceso se debe
principalmente a la adsorcion (FAD en el intervalo de 780 a 1980), resultado de
sus extraordinarias caracteristicas fisicoquimicas. Asimismo, se encontré0 que el

Pb®" fue acumulado intracelularmente a C; tan altas como 28.40+0.22 mg Pb?*/L



(FAI en el intervalo de 57 al007). Ademas, se presenta un analisis cinético de
dichos mecanismos a partir del cual la quimioadsorcion fue inferida como el
mecanismo especifico responsable de la adsorcién de Pb?*, de acuerdo al modelo
de adsorcion de pseudo-segundo orden. La acumulacion intracelular también
contribuy6 a la hiperacumulacién de Pb?* en S. minima y parece estar descrita por

el modelo de Michaelis-Menten.

Palabras claves: helecho acuatico, metal pesado, fitorremediacion, lagunas,

hiperacumulacion.

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 Pb?" removal mechanism, in batch-operated lagoons with Salvinia
minima, was adsorption, followed by intracellular accumulation. Furthermore,
S.minima was shown to be a Pb?" hyperaccumulator (Olguin 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 Pb®" 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 m?/g) and a
high content of carboxylic groups (0.95 mmol/H*) were found. Pb?'
hyperaccumulation was tested using a wide range of metal initial concentration (C;j)
(0.8+0.00, 2.70+0.03, 4.70+0.06, 15.18+0.55 and 28.40+0.22 mg Pb?'/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



on a compartmentalization analysis, a bioadsorption (BAF) and an intracellular
accumulation factor (IAF) were proposed to obtain an indepth insight into the Pb**
hyperaccumulation in S. minima. The main mechanism during such process was
adsorption (BAF ranged from 780 t01980) and according to the pseudo-second
order adsorption model, chemisorption was predicted to play a major role.
Surprisingly, it was found that Pb?" was accumulated into the cells of the plant at a
Ci as high as 28.40+0.22 mg Pb?*L (IAF ranged from 5 to 1007). The intracellular
accumulation of Pb* in S. minima seems to be described by Michaelis-Menten

model.

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

hyperaccumulation.
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1.INTRODUCCION

1.1 Metales

Se denomina metal a todos aquellos elementos quimicos caracterizados por ser
buenos conductores del calor y la electricidad, poseer alta densidad y ser sélidos a
temperaturas ambiente (excepto el mercurio y el galio). Sus sales forman iones
electropositivos (cationes) en disolucion y algunas otras forman aniones (oxianiones).
De acuerdo a su densidad se clasifican en ultraligeros (<2 gm?), ligeros (<4.5 gcm?) y
pesados (> 4.5 g cm?®). 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 metalicos esenciales para el metabolismo,
tales como el Na**, K*, Mg?*, Ca?*, etc. Algunos otros (Fe**,** zn**, Mn%*, Cu®*, Ni**,
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 téxicos en
concentraciones relativamente elevadas. El Pb?*, Hg®*, Cd**, Ag®* son iones que no
tienen alguna actividad biolégica asociada y debido a que interactuan con los grupos
SH de las proteinas y otras biomoléculas son extremadamente toxicos a las células

(Moreno-Sanchez et al., 1999).

Una clasificacion biologica relevante de los metales esta basada en la quimica de

enlaces de coordinacion e incluye tres categorias: clase A con afinidad por los
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ligandos que contienen oxigeno, clase B con afinidad por los ligandos que contienen
nitrégeno o sulfuro y una clase intermedia. Esta ultima agrupa a aquellos metales con
afinidad por los 3 grupos de ligandos con preferencias definidas. Esta caracterizaciéon
refleja una manera general en la cual diferentes iones metalicos interactuan con
sistemas biolodgicos. Los siguientes iones son ejemplos de iones téxicos para las
plantas: AP, AsO?, AsO3™* , Au*, Cd**, Cu*, Cu?**, Co**, Cr**, CrO,* , Fe*", Fe*,

Hg?*, Mn?*, Ni**, Pb?*, Se0,? , Se0,.* , Sn**, W®" y Zn?* (Sharma y Dietz, 2006).

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

La contaminacion ambiental por metales pesados en la biosfera es un tema de gran
preocupacion a escala local, regional y global. Esta se ha acelerado draméaticamente
desde el comienzo de la revolucion industrial debido al rapido ritmo de la
industrializacion y urbanizacién. Muchos metales estan categorizados como
contaminantes prioritarios por la Agencia de Proteccion Ambiental de Estados Unidos
(EPA). El plomo, mercurio, arsénico y cadmio estan clasificados como los de mayor
riesgo en la lista de la Agencia de Sustancias Toxicas y Registro de Enfermedades

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

El Pb?** es uno de los elementos téxicos mas abundantes y mas ampliamente
distribuidos en el medio ambiente por lo que estd presente en suelo, agua, aire y

biota. Este, como contaminante inorganico, ocurre como elemento natural en la
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corteza terrestre o atmésfera, y también es liberado al ambiente debido a actividades
humanas (Pilon-Smits, 2005). Desde tiempos antiguos, este metal comenz6 a
dispersarse en el ambiente por actividades mineras. Posteriormente, la revolucion
industrial estimulé en gran manera la explotacion de la metalurgia del plomo pero su
disposicion segura fue descuidada hasta que los dafos a la salud humana fueron
demostrados. Actualmente, existen numerosas fuentes de dispersion de Pb?*** en el
ambiente: fundicion y pulimiento de plomo, pinturas, gasolina de automoviles, ruptura
de baterias acidas, plaguicidas, residuos mineros, lodos de aguas residuales y
aplicaciones de excretas como fertilizante. Las principales fuentes de contaminacion
en las que se han centrado las preocupaciones para su control, son el polvo urbano
en las ciudades, la fuga de Pb?* en rios y aguas subterraneas y la contaminacion de
la cadena alimenticia a través de cultivos contaminados con Pb?* (Marmiroli et al.,
2005). En décadas recientes la liberacion anual mundial de plomo alcanzé las
783,000 toneladas métricas (Padmavathiamma y Li, 2007), mientras que en algunas
de las aguas residuales industriales, las concentraciones de Pb?* alcanzan los 200-
500 mg/L (Erenturk y Malkoc, 2007). En el caso de México, los valores maximos
permisibles para descargas de aguas residuales, a diferentes cuerpos receptores,
estan especificados en la NOM-001-SEMARNAT-1996. En ella, la concentracion
maxima permisible de Pb?* para la proteccion de vida acuatica es 0.2 y 0.4 mg/L para

promedio mensual y diario, respectivamente.
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1.3 Toxicidad del Pb**

Debido a su alta solubilidad en ambientes acuaticos, los metales pesados pueden ser
absorbidos por organismos vivos y entrar a la cadena alimenticia (Kurniawan et al.,
2006). La exposicién a altos niveles de estos metales ha sido relacionada a efectos
citotoxicos, mutagénicos y carcinogénicos en la salud humana y en la fauna y flora

(Prasad et al., 2003).

En el caso del Pb®**, una vez que es absorbido por las plantas, causa multiples
efectos directos e indirectos sobre su crecimiento y metabolismo (Fig. 1). Sus
efectos dependen de la concentracién, tipo de sal, pH y las especies de plantas
involucradas. Los efectos del Pb?* son mas pronunciados a altas concentraciones y a
mayor tiempo de exposicion. En contraste, este metal, en algunos casos es capaz de
estimular procesos metabdlicos aun a bajas concentraciones (de Almeida et al.,
2007). Ademas de sus efectos sobre la fotosintesis, respiracion y régimen de agua,
el Pb%" también provoca estrés oxidativo debido al incremento en la produccion de
especies reactivas del oxigeno (ERO). Estas especies estan reducidas parcialmente
0 son derivados activos de oxigeno comprendiendo los radicales libres (02, OH.,

OH2.) y los que no lo son (H205) (Jaleel et al., 2009).
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Figura 1. Efectos del Pb?* sobre la fotosintesis, respiracion y régimen de agua en
plantas (Modificado de Seregin e lvanov, 2001).

En condiciones fisiolégicas normales, las ERO son continuamente producidas como
subproductos de los procesos metabdlicos aerobios (fotosintesis, respiracion y
fotorespiracion) pero son eliminadas por vias antioxidantes para mantener el
crecimiento normal de la planta. Sin embargo, el aumento de las ERO resulta cuando
la produccion de éstas excede la capacidad de la célula para generar antioxidantes
durante condiciones desfavorables tales como la presencia de metales pesados.
Este exceso causa dafio a las proteinas, lipidos, carbohidratos y ADN vy finalmente la

muerte de la célula (Rao y Reddy, 2008).
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1.4 Tecnologias convencionales para la eliminacion de metales pesados del
agua

La contaminacién del agua por metales pesados es un tema de importancia
econdmica y ambiental en numerosas partes del mundo. Después de cambios en la
legislacién y esfuerzos en la industria, el tratamiento de aguas residuales queda
todavia como un reto econdmico para muchas compafias de tamafo medio,
especialmente para aquellas que manejan aguas con una composicion quimica
extrema (i.e. alta fuerza idnica (i.e 50 mM sulfato), alta acidez (pH<3) o alto contenido
en metales o metaloides especificos tales como Pb®*,Zn?*, Cd**, As***, Cr*"®* o
Fe** (valores mayores a los establecidos en la normatividad para descargas de
aguas residuales)(Kohler et al., 2007). Por lo anterior, su eliminacién de aguas
contaminadas se ha convertido en un tépico de investigacion muy importante en

afos recientes (Oliveira et al., 2008).

Actualmente, la eliminacién de metales pesados de aguas residuales esta basada en
procesos de origen fisicoquimico tales como adsorcion, precipitacion quimica,
intercambio idnico, filtracibn con membranas, extraccion con solventes, métodos
oxidacion/reduccidn, etc. Sin embargo, se han descrito diversas desventajas de este
tipo de procesos: a) altos requerimientos de reactivos quimicos y energia, b) altos
costos de operacion, b) uso de quimicos no deseables para el ambiente, c)
eficiencia especifica para un unico io6n, d) eliminaciéon incompleta del metal, €) poca

efectividad para tratar un gran volumen de agua con baja concentracion de metal (1-
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100 mg/L) y f) generacion de lodos tdxicos u otros residuos que requieren una
disposicion segura (Mallinck, 2003; Kurniawan et al., 2006; Doshi et al., 2008; Gadd,
2009).

Por lo anterior, se requieren procesos simples, efectivos, econémicos vy
ambientalmente pertinentes para el tratamiento de las aguas residuales con metales
pesados (Erenturk y Malkoc, 2007). En este contexto, los sistemas bioldgicos para la
eliminacién de metales de soluciones con baja concentracién tienen el potencial para

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

1.5 Fitotecnologias para la eliminacién de metales pesados del agua

1.5.1 Fitorremediacion
La fitorremediaciéon 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 téxico. Esta es una tecnologia prometedora, rentable y
ambientalmente pertinente por medio de la cual una gran variedad de aguas
contaminadas pueden ser fitorremediadas incluyendo aguas negras, escurrimientos
agricolas, aguas residuales industriales, escurrimientos mineros, lixiviados de
rellenos sanitarios y aguas subterraneas (Pilon-Smits, 2005; Pilon-Smits y Freeman,

2006).
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La creciente aceptacion de la fitorremediacion esta basada en parte en su relativo
bajo costo en comparacion a las tecnologias convencionales, debido principalmente
a que se hace uso de la energia solar para la actividad remediadora. Otra ventaja es
que tiene potencial para tratar una gama diversa de materiales téxicos en
concentraciones de bajas a moderadas. Asimismo, el hecho de que la
fitorremediacion sea llevada a cabo in situ también contribuye a su rentabilidad y a
que puede reducir la exposicidn del sustrato contaminado a humanos, vida silvestre y
al medio ambiente. Finalmente, tiene popularidad con el publico en general por ser
estéticamente placentera ya que es una alternativa de “limpieza verde” en

comparacion al tratamiento quimico (Glass, 2000; Pilon-Smits, 2005).

A pesar de lo anterior, también tiene ciertas limitaciones tales como su restriccion a
sitios con concentraciones de contaminantes relativamente bajas; en algunos casos
es mas lenta que los métodos convencionales (especialmente la fitoremediacién 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 Fitofiltracion
La fitofiltracidén, una subcategoria de la fitorremediacion, es el uso de plantas para
eliminar contaminantes del agua y corrientes de agua. Se pueden considerar tres

diferentes sistemas en esta forma de fitorremediacion: a) rizofiltracién b) humedales
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construidos y c) sistemas basados en bioadsorbentes (Sanchez-Galvan y Olguin,

2009).

a) Rizofiltracion
En estos sistemas, la raiz 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 volatizacion subsecuente de los contaminantes también puede ocurrir. A medida
que la raiz y los brotes son saturados con los metales, las raices o la planta completa
es cosechada para su disposicién final. La ventaja de usar plantas terrestres es que
producen sistemas radiculares largos, abundantes y con frecuencia fibrosos con una

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

b) Humedales construidos
Estos han sido disefados para tratar aguas residuales aprovechando los diversos
procesos que ocurren en humedales naturales pero en un ambiente mas controlado.
Los procesos naturales involucran vegetacion, suelo y sus microorganismos
asociados (Vymazal, 2007). Tres diferentes subsistemas pueden ser clasificados
dentro de los humedales: a) Lagunas con plantas acuaticas flotantes, b) humedales
de flujo superficial y ¢) humedales de flujo sub-superficial (Olguin y Sanchez-Galvan,

2010).
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Los sistemas con plantas acuaticas flotantes consisten de una o mas 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.
Estas van desde plantas mayores con escarapelas de hojas flotantes y raices
sumergidas bien desarrolladas (i.e. I[pomoea aquatica, Eichhornia crassipes, Pistia
stratiotes), hasta plantas de superficie diminuta que flotan con pocas o sin raices

(Lemnaceas, Salvinia, Azolla) (Vymazal y Kropfelova, 2008).

/

Figura 2. Lagunas con plantas acuaticas (Modificado de Sanchez-Galvan y Olguin,

contaminante

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 vegetacion emergente densa (Phragmites
australis, Typha domingensis, etc.), cubre regularmente mas del 50% de la
superficie. Sin embargo, macrofitas sumergidas flotantes (i.e.Potamogeton natans,

Hydrilla sp. etc) y aquellas de hojas flotantes y con raices en el sedimento pueden
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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 esta plantada vegetacién emergente. El flujo puede ser horizontal o vertical.
En el primer caso el agua residual fluye lentamente a través del lecho en forma mas
0 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 Kropfelova, 2008).

c) Sistemas basados en bioadsorbentes

La bioadsorcion es una propiedad de los organismos en forma viable y no viable y
puede definirse simplemente como la eliminacion de sustancias de soluciones por
material biolégico (Gaad, 2009). Dicha eliminacién se lleva a cabo por la unién pasiva
o fisicoquimica de, especies quimicas, a los biopolimeros de la superficie de la
biomasa. La bioadsorcién ha mostrado ser una biotecnologia prometedora para la
eliminacién de metales de aguas residuales provenientes de actividades industriales,
agricolas y mineras (Gardea-Torresdey et al., 2004). Diferentes macrofitas han sido
utilizadas en forma no viable como bioadsorbentes de metales pesados,
especialmente las plantas acuaticas 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 preparacion previa de la biomasa tal como el secado,
tamizado (Sanchez-Galvan y Olguin, 2009) y en algunos casos la modificacion
quimica de la misma para lograr una mayor capacidad de adsorcion (Tiemann et al.,

2002; Abbas et al., 2008).

1.5.3 Mecanismos de eliminacion de metales pesados en sistemas de

fitofiltracion

Diversos son los mecanismos a través de los cuales los metales son eliminados de
las aguas residuales en los sistemas de fitofiltracién descritos en la seccién anterior
(Fig.3). En los sistemas de rizofiltracion, la absorcion, adsorcion, concentracion y
precipitacion de metales ocurre en la raiz y partes cosechables aunque también

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

En el caso de las lagunas con plantas acuaticas flotantes, la eliminacion de dichos
contaminantes en sistemas por lote estan primeramente en funcion de la presencia
de ciertos nutrientes y ligandos con dependencia secundaria de condiciones
ambientales (Olguin et al., 2005). Cuando la presencia de dichos nutrientes o
ligandos no es determinante en la eliminaciéon de los metales, ésta se realiza
principalmente debido a la acumulacion por las plantas (Wu et al., 2008; John et al.,

2008). La adsorcion a las raices o a la superficie de la planta, la translocacion y la

26



acumulacion intracelular han sido descritos como los principales mecanismos

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

2 Acumulacion HUMEDALES
RIZOFILTRACION —@ CONSTRUIDOS
Adsorcion
Volatilizacion Precipitacion Filtracion
O Intercambio idénico O

SISTEMAS BASADOS Formacion
EN BIOADSORBENTES de complejos

Condensacionde
hidroxidos
metalicos

Quimiosorcion

Figura 3. Mecanismos de eliminacién de metales en sistemas de fitofiltracion

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 fisico-quimico y biologico. Dentro
de los primeros, se encuentran la filtracion y precipitacion quimica al contacto del
agua con el soporte. También puede ocurrir por adsorcion e intercambio i6nico 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 fendmeno de adsorcién es
complejo e incluye diferentes mecanismos de unidon del metal con la biomasa tales
como quimiosorcién, formacion de complejos, adsorcidén, intercambio idnico,
microprecipitacién, condensacion, etc. (Gardea-Torresdey et al., 2004;Demirbas,

2008).

1.6. Mecanismos de acumulacién y tolerancia a metales en plantas

1.6.1 Acumulacioén e hiperacumulacion

Para mantener la concentracién de metales esenciales en limites fisioldgicos y
minimizar los efectos adversos de metales no esenciales, las plantas han
desarrollado una red compleja de mecanismos homeostaticos que sirven para
controlar la acumulacién, trafico y desintoxicacion de metales. Los procesos de
transporte, quelacion y secuestro son los principales mecanismos de la homeostasis

de metales (Clemens, 2001).

La acumulacion de metales en las plantas inicia cuando se introducen en el simplasto
de la raiz,una vez que han atravesado la membrana plasmatica de las células

endodermales de la raiz o pueden entrar en el apoplasto de la raiz 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 trasportara 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 toxicas (a la planta) a través de conversidén quimica o formacién 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 acumulacion de Pb** en plantas esta regulada por parametros fisicoquimicos tales
como el pH del medio, presencia de exudados, la capacidad de intercambio catidnico
de su superficie, etc. (Sharma y Dubey, 2005). Las plantas superiores o vasculares
absorben y acumulan Pb®" principalmente en las raices y solamente una pequena
parte es translocada a la parte aérea (Patra et al., 2004). Se ha descrito que la mayor
parte del Pb?* eliminado de una solucién acuosa (57-77.5%), quedd en las raices de
Eicchornia crassipes cuando se expuso a varias concentraciones en el intervalo de
15-200 mg Pb?*/L después de 14 dias (Nufiez et al., 2009) La retencién de Pb?* en
las raices es debido a su unién, en la pared celular, a los sitios de intercambio iénico
y a la precipitacion extracelular, principalmente en la forma de carbonatos (Jarvis y

Leung, 2002).
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La hiperacumulacion 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). Esta ha sido reportada para elementos como Pb**, Co?",
Cu?*, Zn**, Cd**, Se**®" y As®*°* entre otros (Meharg, 2005). Baker y Brooks (1989)
definieron las concentraciones minimas de metales que se deben encontrar en
plantas terrestres y que no ocasionan toxicidad, para que dichas plantas sean
consideradas como hiperacumuladores: 100 ug/g para Cd?*, 1,000 ug/g para Ni%*,
Cu?*, Co*, Pb*, y 10,000 ug/g para Zn** y Mn**. Estos niveles estan a una
concentracion de un orden de magnitud mayor a aquellas encontradas en especies

no acumuladoras (Peer et al., 2000).

En el caso de plantas acuaticas, Zayed et al. (1998) propusieron dos criterios para
definir a las plantas acuaticas como hiperacumuladoras de metales y son a) una
concentracion del metal en el tejido mayor que 0.5% del peso seco de la planta y b)
una factor de bioconcentracién (FBC) mayor a 1000. Este factor se define como la
relacion entre la cantidad de metal encontrado en la biomasa (mg/Kg) y la

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

La acumulacién e hiperacumulacion de metales por plantas involucra diferentes

mecanismos como a continuacién se describe.
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1.6.2. Exclusiénn y tolerancia a metales pesados

Se han descrito diversas estrategias 0 mecanismos a través de las cuales las plantas
interactian con los metales, especialmente un “exceso” de ellos, para evitar o
disminuir sus efectos toxicos. En general, se pueden agrupar en estrategias de
exclusién y estrategias de tolerancia. En las primeras, la acumulacion 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-

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

a) Unidn a la pared celular (Adsorcion)

La adsorcion se define como la union fisica o quimica de iones o moléculas a una
superficie (McMurry, 2003) y es el principal mecanismo responsable de la
acumulacion de metales en plantas acuaticas. En ésta, los iones metalicos son
secuestrados de la solucibn a través de diversos procesos tales como:
Quimiosorcién, formacion de complejos, intercambio idnico, adsorcion-complejacion
sobre la superficie y poros, adsorcion a la superficie, microprecipitacion y
condensacion de hidroxidos de metales en la superficie (Stirk y Staden, 2001;

Gardea-Torresdey et al., 2004; Demirbas, 2008).
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Citosol

Figura 4. Mecanismos de exclusion y tolerancia a metales pesados en células
vegetales: 1. Union a la pared celular 2. Acumulacién reducida a través de la
membrana plasmatica 3. Eflujo activo 4.Quelacion del metal en el citosol por varios
ligandos 5. Reparacion y proteccion de la membrana plasmatica bajo condiciones de
estrés 6. Transporte del complejo FQ-Metal a la vacuola 7. Compartamentalizacion
de metales en la vacuola. MT: metalotioneinas, AO: acidos organicos, FQ:
fitoquelatinas, GSH: glutatién. (Hall, 2002; Yang et al., 2005; Pilon-Smits, 2005).

La adsorcion 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 concentracion inicial del metal sobre

la capacidad de adsorcién de plantas acuaticas 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 (Sanchez-Galvan et al., 2006). etc. Poco se ha descrito
respecto a la adsorcidén 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) Disminucién en la velocidad de acumulacion a través de la membrana plasmatica

El numero de ejemplos de reduccion en la velocidad de acumulacion de
metales/metaloides en plantas es limitado. En raices de Holcus lanatus, el fosfato y
arsenato parecen ser acumulados por los mismos sistemas. Un genotipo que es
tolerante a As mostré una velocidad mas baja de acumulacion para ambos aniones
que el genotipo no tolerante. El sistema de acumulaciéon de fosfatos y arsenato fue

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

c)Flujo activo de metales desde el citoplasma

Existen proteinas transportadoras que estan involucradas en el flujo de metales
desde el citoplasma, ya sea para el movimiento de ellos a través de la membrana
plasmatica o al interior de los organelos, incluyendo la familia de las P1B-ATPase y
la del facilitador de difusién de cationes. Ellas juegan un papel significativo en la
desintoxicacién y tolerancia por compartamentalizar los metales o por introducirlos en

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

La quelacion de metales en el citosol por ligandos es un mecanismo muy importante
de la detoxificacion y tolerancia a metales pesados. Los ligandos potenciales
incluyen aminoacidos y acidos organicos (AO) y dos clases de péptidos, las

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

Fitoquelatinas (FQs)

Las fitoquelatinas (FQs) son pequefios péptidos compuestos de solamente tres
aminoacidos, glutation, cisteina y glicina; los residuos de glutation y cistetina estan
unidos a través de un enlace y-carboximida. Las FQs son sintetizadas a partir de
glutation reducido (GSH) en una reaccion de transpeptidacion (Clemens, 2001). In
vitro, la fitoquelatina sintasa purificada parcialmente es activa unicamente en la
presencia de iones metalicos. El mejor activador de la FQ sintasa es Cd** seguido de
Ag?, Bi**, Pb?*, Zn?*, Cu®*, Hg®* y Au?*. La biosintesis de FQs contintia hasta que el
ion metalico activado es quelado por las FQs formadas o por la adicion de un

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

Metalotioneinas (MTSs)

Las metalotioneinas son proteinas ubicuas ricas en cisteina y de bajo peso
molecular, las cuales ligan iones metalicos en grupos tiolato-metales (Clemens,
2001). Su papel biolégico se enfoca en la formacién de enlaces con iones metalicos

pesados para evitar que interactuen con otros componentes celulares, ademas de la
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regulacion homeostatica de iones metalicos esenciales (Sriprang y Murooka, 2007).
En plantas, la expresién del gen para la sintesis de MTs es inducida en respuesta al
estrés por metales pesados tales como Cd**, Zn**, Hg**, Ag®* y Pb?* (Kagi, 1991;

Cobbett y Goldsbrough, 2002).

Aminoacidos y acidos organicos

Las plantas producen una amplia variedad de ligandos para metales. Los acidos
carboxilicos y aminoacidos son ligandos potenciales para metales pesados debido a
la reactividad de éstos con S, Ny O, por lo que podrian tener un papel importante en

la tolerancia y desintoxicacién 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 mas abundante. En la savia del xilema que se mueve de las raices a las hojas, el
citrato y la histidina son los principales ligandos para Cu?*, Ni** y Zn?* (Yang et al.,

2005).

e) Reparacion y proteccion de la membrana plasmatica bajo condiciones de estrés

La membrana plasmatica puede ser referida como la primera estructura “viva” que es
objetivo o blanco de la toxicidad por metales pesados. Su funcidon puede ser
rapidamente afectada por metales pesados por un escape incrementado de solutos

de las células en la presencia de altas concentraciones de metales. Tal dafo podria
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resultar de varios mecanismos incluyendo la oxidacion de los tioles proteicos,
inhibicion de proteinas de membrana claves tales como la H+-ATPasa, o cambios a
la composicion y fluidez de los lipidos de la membrana. Por lo anterior, es factible
pensar que la tolerancia puede estar involucrada en la proteccion de la integridad de

la membrana plasmatica contra el dafio por metales pesados (Hall, 2002).

Otro factor que podria estar involucrado en el mantenimiento de dicha membrana
podria ser su reparacion acelerada después del dano. Esto podria involucrar
proteinas de impacto o choque de calor o MT. Dichas proteinas de forma
caracteristica muestran una expresion 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 raices de Armeria maritime crecida

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

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

en vacuola.

El transporte de metales a la vacuola es una de las vias mas importantes para

reducir los niveles de metales toxicos 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 compartamentalizacion de metales en la vacuola es también parte de
los mecanismos de tolerancia de algunos hiperacumuladores de Me. Thlaspi
goesingense es un hiperacumulador de Ni** que aumenta su tolerancia a este metal
al compartamentalizarlo en su mayoria al interior de la vacuola. El alto nivel de
expresion del transportador de iones metalicos a la vacuola TgMTP1 en dicha
especie ha sido propuesto como el responsable de su gran habilidad para acumular

iones metalicos 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 menciond anteriormente, se ha demostrado que el Pb®" genera estrés
oxidativo. Las células de las plantas han desarrollado un sistema antioxidante para
contrarrestar los efectos adversos causados por las especies reactivas de oxigeno
(ERO). Dicho sistema comprende dos principales mecanismos de defensa, el no
enzimatico y el enzimatico. El primero consiste de pequefias moléculas tales como
vitaminas (A,C y E), glutation y compuestos fendlicos, los cuales son reductores
solubles en agua y los carotenoides que serian los antioxidantes asociados a la
membrana lipo-soluble. Todos estos pueden reaccionar directamente con las ERO
para eliminarlas. El segundo mecanismo esta representado por enzimas tales como
superoxido dismutasa, peroxidasa y catalasa las cuales tienen la capacidad de

eliminar el superéxido y el peroxido de hidrogeno (Jaleel et al., 2009). El GSH es un
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metabolito multifuncional el cual esta 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-reduccion de -0.23V que le permite actuar como
un efectivo aceptor y donador de electrones para numerosas reacciones bioldgicas
(Rao y Reddy, 2008). En este proceso antioxidativo, el GSH esta involucrado de
forma directa e indirecta y su papel de proteccion y de regulacion esta basado en los
cambios en su estado redox, el cual es definido por su capacidad reductora y el
potencial de la dupla glutatiéon/disulfuro (GSH/GSSG). Como componente de la ruta
de GSH-ascorbato, el GSH toma parte en la eliminacién del exceso de H,O, en una
reaccion en la cual el GSH es oxidado a glutatidon disulfuro (GSSG). La alta relacion
GSH/GSSG que ocurre bajo condiciones normales de crecimiento, puede ser
restaurada por medio de una mayor actividad de la glutatién reductasa (GR), sintesis
incrementada de GSH o un decremento en la degradacion de GSH (Szalai et al.,

2009).

1.7 El género Salviniay la acumulacién 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 pequeio helecho de agua fresca ampliamente distribuido en regiones
tropicales y templadas del mundo. Bajo condiciones ambientales favorables, Salvinia

se propaga por reproduccion vegetativa y es capaz de colonizar grandes areas de
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agua en un corto periodo de tiempo (Al-Hamdani y Ballow, 2008). No tiene raices
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 esta 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 mas largas y elongadas y con frecuencia cambian de
color verde esmeralda a café 6xido cuando estan maduras y en senectud. La parte
superior de las frondas esta uniformemente cubierta con filas de tricomas blancos y
espinosos repelentes al agua mientras que en la parte inferior son de color castafio.
Normalmente habita aguas estancadas poco profundas de pantanos, lagos y

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

39



Parte baja de la hoja

Corte transversal de la hoja

2
{/
1
Salvinia minima

(a)
(b)

40

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

las hojas (b) (Jacono, 2003).



1.7.2 Acumulacién de metales pesados en el género Salvinia

Las macrofitas acuaticas, han sido seleccionadas para realizar estudios
toxicoldgicos, ecologicos y de tratamiento de efluentes conteniendo metales
pesados, dada su amplia distribucién geografica, su alta productividad y su tolerancia
a ambientes extremos. El lirio acuatico (Eicchornia crassipes) y las lemnaceas han
sido las mas estudiadas (Olguin et al.,1994). Mas recientemente, el género Salvinia
ha sido investigado desde diversos aspectos. A continuacion se resumen los trabajos

mas relevantes.

Sen y Mondal (1987,1990) reportaron que Salvinia natans fue capaz de eliminar
hasta un 90 % de Hg*? y Cu®* en soluciones con concentraciones iniciales menores
a5mg L'y maximas de 50 mgL™, respectivamente. También se ha mostrado que el
crecimiento de Salvinia molesta se detiene a concentraciones subletales de Cd**
(0.05 a 0.075 mgL™) utilizando 42 hojas por unidad experimental (Gupta y Devi,
1992). En el caso de S.minima los efectos toxicos ocurrieron cuando fue expuesta a
20uM de Pb®** y a 100uM de AsO,> usando una densidad de 30 hojas y 15
pseudoraices en 150 ml de medio Hoagland (Hoffman et al., 2004). Otros iones

I** (10 y 20 mgl™"), también inhibieron el crecimiento de Salvinia sp y

como el A
redujeron las concentraciones de clorofila a y b y carotenoides. Sin embargo, cuando
se adicionaron sustancias humicas, extraidas 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 Cr®" en concentraciones de 1 a 2 mg/L, los efectos téxicos se reflejaron
en un mayor contenido de azucares solubles, almidén y carbohidratos totales no

estructurales (Nichols et al., 2000).

También ha sido demostrado que S. minima tiene el potencial para remediar Cu®* en
concentraciones 100 veces mas de la encontrada actualmente en ambientes de agua
fresca. Sin embargo, también se demostré su sensibilidad a Cu®* ya que después de
7 dias de exposicidn su crecimiento decrecié gradualmente al incrementar la
concentracion de Cu®* a 3.0 mg/L. Después de 14 dias, decreci6 la asimilacion de

CO. y la produccion de pigmentos fotosintéticos (Al-Hamdani y Blair, 2004).

La capacidad de S. herzogii para eliminar Cr** a concentraciones desde 1 hasta 6
mg/L también ha sido estudiada. Maine et al. (2004) reportaron que la velocidad de
acumulacion fue directamente proporcional a la concentracion inicial del metal en el
agua. La acumulacién de Cr** en las raices fue rapida y se completé 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 solucion.

Por otro lado, Olguin et al., (2002) investigaron la capacidad de S.minima para
bioacumular Pb®*, Cd** y Cr®* evaluando el efecto del pH y la intensidad de luz en

sistemas por lote. Se describié 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 eliminaciéon de Cr®" fue muy limitada. Posteriormente se
evaluaron los efectos de los factores ambientales y nutrientes sobre los posibles
mecanismos de eliminacién y la distribucion de Pb?* entre los compartimentos
(biomasa, columna de agua y sedimentos) en lagunas con S. minima operadas por
lote (Olguin et al., 2005), La adsorcion a la superficie de la biomasa fue el
mecanismo de eliminacion predominante en un medio sin la presencia de EDTA y
fosfatos a concentraciones tan altas como 13 mg Pb®/L. Bajo tales condiciones se
obtuvieron FBC de 2065+35 y un contenido de Pb?* en la biomasa de 2.7%, lo que
permiti® establecer que S. minima también es hiperacumuladora de Pb*. Se
concluyd que los mecanismos de eliminacion de Pb* por esta planta y la
compartamentalizacion del mismo en el microcosmos de lagunas operadas por lotes
estan primeramente en funcion de la presencia de ciertos nutrientes y ligandos con
una dependencia secundaria en las condiciones ambientales. Ademas, los resultados
indican que el porcentaje de eliminacion es unicamente un parametro grueso y que el
uso complementario del FBC y de un andlisis de compartamentalizacion es necesario

para obtener un entendimiento mas claro del proceso de eliminacién de metales.

En relacion a los mecanismos de tolerancia y acumulacion de metales, se ha
reportado la induccidn de tioles y FQs en frondas hijas cuando las frondas padres de
S. minima fueron expuestas a 50 pug Cd?*/L (Outridge et al., 1991). Asimismo,

Estrella-Gémez et al. (2009) encontraron que la acumulacion intracelular de Pb** en
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S. minima indujo cambios en la expresién del gen SmPCS en frondas y raiz, e
incrementd la actividad de la fitoquelatina sintasa y la produccién de FQs (2, 3 and
especialmente 4), mas notoriamente en raices, después de 12 h de exposicién a

40uMPDb(NOs), ( 8.316 mg Pb/L).

2. JUSTIFICACION
El Pb esta presente en aguas residuales de diverso origen. En la mayoria de los
casos, el metal es descargado al medio sin un tratamiento adecuado. EIl
contaminante puede ser transportado en los cuerpos de agua y llegar a ser una
amenaza para los seres vivos debido a su toxicidad, acumulacién en cadenas
troficas y persistencia en la naturaleza. La fitorremediacidon es una tecnologia
ambientalmente pertinente para el tratamiento de aguas residuales. Dentro de este
contexto, los sistemas con plantas acuaticas han demostrado una alta capacidad de
eliminar metales. En estudios previos de nuestro grupo de trabajo se encontré 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 (Olguin et
al.,, 2002). Asimismo, se ha descrito que la planta hiperacumula Pb y que la
adsorcion y la acumulacion intracelular son los principales mecanismos de
eliminacién de Pb en sistemas con S.minima en ausencia de nutrientes (EDTA y
fosfatos) (Olguin et al., 2005). Sin embargo, es necesaria mas informacién para
entender los mecanismos involucrados en la hiperacumulacion del metal lo que

permitira aprovechar los procesos participantes en la acumulacion y transporte de
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metales para coadyuvar en la optimizacion de las fitotecnologias para el tratamiento

de efluentes que utilizan plantas hiperacumuladoras.

3. OBJETIVOS

3.1 Objetivo General
Estudiar la hiperacumulaciéon de Pb?* en Salvinia minima a través de la cinética de

adsorcion y acumulacion intracelular.

3.2 Objetivos especificos
1) Realizar la caracterizacion fisicoquimica de S.minima
2) Determinar y evaluar la hiperacumulacién de Pb®* en S. minima a diferentes:
< Concentraciones iniciales de Pb?* en la columna de agua
« Tiempos de exposicidén y en
% Presencia de sustancias organicas e inorganicas
3) Investigar la cinética de la adsorcion y de la acumulacion intracelular de Pb**

en S. minima

4. ESTRATEGIA GENERAL DEL TRABAJO
La estrategia general de trabajo se muestra en la Figura 6. Se utiliz6 S.minima
cultivada en condiciones controladas de luz y temperatura. Primero se llevd a cabo la

caracterizacion fisicoquimica de la biomasa para entender, en parte, el mecanismo
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de adsorcion de Pb?* a la superficie. Posteriomente se obtuvo informacién sobre el
efecto de algunos factores importantes que afectan la acumulacion de metales en
plantas. Se evalu6 la influencia de la concentracién inicial del metal (Cj) 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 organicas e inorganicas. Se
probaron cinco diferentes C; para conocer si S.minima era capaz de hiperacumular
Pb%" en un amplio intervalo de concentraciones a diferentes tiempos de exposicion,
dada la diferente naturaleza entre la adsorcion y la acumulacion intracelular. Las
sustancias inorganicas y organicas probadas fueron sulfato de magnesio y acido
propioénico. El primero forma parte del medio sintético Hutner mod 1/10 en el cual se
cultiva la planta, ademas de que el sulfato se ha encontrado en ciertas aguas
residuales industriales conteniendo Pb. Ademas, todos los aspectos relacionados a
iones que compiten por el transporte hacia el interior de la célula, tal como el caso
del Ca®** y Mg?*, permiten inferir mecanismos de transporte aiin no bien definidos. El
acido propionico fue previamente incluido en un agua residual sintética en la que se
evalud la compartamentalizacion de Pb®* en lagunas con S. minima evaluando el
efecto de las condiciones ambientales (Olguin et al., 2005). En cada tiempo de
exposicion se llevd a cabo un analisis de compartamentalizacion para conocer la
distribucion del Pb?* en las lagunas y en la biomasa y se evalué la capacidad
hiperacumuladora de Pb?" a partir del factor de bioconcentracion (FBC) y de dos
factores novedosos, el factor de adsorcion (FAD) y el factor de acumulacion

intracelular (FAI). También se evalud la cinética de la adsorcién y la acumulacion
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intracelular de Pb?* en S. minima para poder inferir los mecanismos especificos de

adsorcion y acumulacion intracelular de Pb®* participantes.

Salvinia minima
GERMOPLASMA
DEL INECOL

CULTIVO DE BIOMASA EN

CONDICIONES
CONTROLADAS

Salvinia minima EXPUESTA Pb2*EN
LAGUNAS OPERADAS POR LOTE

v

EVALUACION DEL EFECTO DE:

+ CONCENTRACION INICIAL DE Pb?*
+ TIEMPO DE EXPOSICION

+ PRESENCIA DE SUSTANCIAS
ORGANICAS E INORGANICAS

v

ANALISIS DE
COMPARTAMENTALIZACION

l FBC

/ ADSORCION
EVALUACION DE LA

L MECANISMOS| HIPERACUMULACION | FACTORES —
ACUMULACION DE Pb2*

INTRACELULAR

CARACTERIZACION
FISICOQUIMICA DE
Salvinia minima

ANALISIS
CINETICO

MECANISMOS ESPECIFICOS
DEADSORCIONY
ACUMULACION
INTRACELULAR DE Pb2*

’66

Figura 6. Estrategia general del trabajo
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5. MATERIAL Y METODOS
5.1Caracterizaciéon de la biomasa de S.minima
5.1.1 Preparacion del in6culo y cuantificacion de microalgas rizosféricas

S.minima, de la coleccion de germoplasma de la Unidad de Biotecnologia Ambiental
del Instituto de Ecologia (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 camara de crecimiento a una temperatura de 25°C. La
intensidad luminosa (116 ymol m?s™ y 25°C) fue provista por lamparas de luz de dia

(Philips, 39W) operando en ciclos de luz/oscuridad de 16/8 horas.

2

INSTITUTO DE
ECOLOGIA, AC.

Figura 7. Cultivo de S.minima
en condiciones controladas
(obtenida del Jardin Botanico

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

1998).
Nutriente malL
NH4NO3 20
KoHPQO4 40
MgSO. .7 H,0 50
FeSO,. 7H,0 2.5
MnS0O4.H,0O 1.5
ZnS04.7H0 6.5
H3BOs 1.5
NazMo0O4.2H,0 25
CuS0,4.5H,0 0.4
C0S0,4.7H0 0.1
Nay-EDTA. 2H,0 50
CaCly. 2H,0 16.2

La biomasa se lavo durante 5 minutos bajo la corriente de agua con el propésito 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 humedos (bh) de biomasa lavada.
Esta fue agitada durante 1 h en 600 ml de agua destilada y posteriormente se
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transfiri6 a un contenedor de plastico conteniendo 900 ml de agua destilada y fue
homogeneizada con un agitador magnético durante 5 min. La biomasa entonces fue
eliminada y se tomaron alicuotas de 2 ml que se filtraron con papel filtro whatman
(20-25um) para la extraccion de clorofila usando 5 ml de metanol. Después de 24 h,
las muestras fueron centrifugadas a 3200 rpm durante 10 min y la absorcién del
sobrenadante se determiné a 665 y 750 nm. El contenido de clorofila se calculd

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

Chl-a (g I-1) = [(Abs 665nm-Abs 750nm) A V] / VsL

Donde:

A: coeficiente de absorbancia de clorofila-a en metanol (12.63)
Vm: volumen de metanol usado para la extraccion (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 dias bajo las condiciones descritas
anteriormente, se retiré del medio, se lavd y se dejé escurrir durante 15 min sobre
papel filtro para retirar el exceso de agua. Parte de esta biomasa se utilizd
directamente para las determinaciones de materia seca, cenizas, proteina y lipidos.

Otra parte de la biomasa se sec6 a temperatura ambiente, se molié en un mortero y
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se le determind el contenido de acidez carboxilica, acidez total e hidroxifendlica.
Finalmente, otra parte se sec6 a 60°C, se moli6 en mortero y se cuantifico el

contenido de carbohidratos y se determiné la superficie especifica.

5.1.3 Determinacién 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 determinacion se uso para
corregir la concentracién de un elemento en la biomasa de S. minima a una base de

materia seca absoluta. Dicho porcentaje se calculd con la siguiente formula:
% Materia seca = [1-(A-B)/(A-C)] x 100
Donde:

A: peso de la capsula mas la muestra humeda
B: peso de la capsula mas la muestra seca

C. peso de la capsula

5.1.4 Determinacién 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 calculd con la siguiente

expresion:

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

Donde:
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A: peso de la capsula mas la muestra seca
B: peso de la capsula mas la muestra calcinada

C. peso de la capsula

5.1.5 Determinacién del contenido de proteina (Determinado mediante el contenido

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

El contenido de nitrégeno total Kjeldahl se cuantific6 basado en la descomposicion
de compuestos conteniendo nitrégeno organico por ebullicién con acido sulfurico y la
posterior destilacion del sulfato de amonio en un medio alcalino. 0.5 gbh de muestra
se digirieron con 0.80g de K2SO4, 1 ml de H,SO4 concentrado y 1ml de CuSO4 al 4%
p/v. La destilacion se realizé en presencia de 5ml de NaOH 1:1p/v, mientras el

destilado se recibié en H3BO3 al 4% p/v y se titulé con H;SO4 0.1N.

El porcentaje de nitrégeno se calculd con la expresion:
NTK = (V) (N) (0.014) / P (100)

Donde:

V=Volumen de H,SO, empleado en la Titulacién (ml)
N=Normalidad exacta del H,SO4

P=Peso de la muestra (g)

0.014=peso mili-equivalente del N

El porcentaje de Proteina se calculé con la expresion:
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% Proteina (base seca) = % NTK (base seca) x 6.25 (AOAC, 1990).

5.1.6 Cuantificacién del contenido de lipidos

Extraccion de lipidos (Christie,1993; Nichols,1963).

Los lipidos de material vegetal y tejidos fotosintéticos son especialmente sensibles
de sufrir una hidrdlisis extensa por lipasas. Estas hidrolizan rapidamente los fosfo y
glicolipidos e incrementan la cantidad de acidos grasos libres en el extracto cuando
son extraidos con una mezcla cloroformo-metanol. Este problema se resuelve
haciendo una extraccion previa con isopropanol y posteriormente se hace otra
extraccion 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 filtré y
el solido fue mezclado con 200 ml de una solucién cloroformo-isopropanol (1:1 v/v/).
Nuevamente se filtr6 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 evaporacion de solventes) se disolvié en 20 ml de una
mezcla cloroformo-metanol (2:1 v/v) y posteriormente fue purificado por el método de

Folch.

Purificacion de lipidos (Folch et al., 1957).

Los contaminantes no lipidos como aminoacidos lipofilicos, polipéptidos y proteinas
hidrofébicas fueron eliminados adicionando al extracto (20 ml) 6 ml de NaCl 0.73%.

Después de homogeneizarlo se dejo reposar 12 h a 4°C. Posteriormente, la fase
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acuosa se desechd 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 dejo reposar durante 4 h a 4°C.
Nuevamente se descart6 la fase acuosa y la no polar se filtr6 sobre sulfato de sodio
anhidro y se llevd a un volumen de 25 ml con cloroformo-metanol para la

cuantificacion de los lipidos.

Cuantificacion de lipidos por el Método Espectrofotométrico Sulfofosvanillina (Ahlgren

y Merino, 1991).

Los lipidos fueron cuantificados usando el método basado en la reaccién de la
sulfofosfovanillina, la cual produce un complejo rojo. La curva patron se realizé con
acido linoleico disuelto en una mezcla cloroformo—metanol (2:1 v/v), con
concentraciones de 0, 20, 40, 60, 80 y 100 ug/ml. El solvente de las muestras y de
los estandares se dejé evaporar a temperatura ambiente y posteriormente se
adiciond 1.0 ml de acido sulfurico concentrado y se colocaron en un bafio de agua
en ebulliciéon (100°C) durante 10 minutos. Una vez que las muestras se enfriaron, se
les agregd 5 ml del reactivo vanillina mezclando perfectamente. Después de 2 h se

determind la absorbancia a 528 nm.

5.1.7 Determinacion del contenido de carbohidratos (Hernandez y Olguin, 2002).

Los carbohidratos (azucares simples, oligosacaridos, polisacaridos y sus derivados)

se cuantificaron al reaccionar con fenol en medio acido produciendo un compuesto
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colorido. Se prepar6 una suspension de 0.1 g seco de biomasa en 100 ml de agua
destilada, la cual se mantuvo en agitacion para tomar alicuotas de 1 ml. A éstas se
les anadid6 1 ml de una solucién de fenol (5% p/v) y 5 ml de &cido sulfurico
concentrado. Esta mezcla se dejo en reposo por 30 min y se determind la
absorbancia a 488 nm. La concentracion de carbohidratos se determiné en base a

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

5.1.8 Determinacién de la superficie especifica (Kaewprasit et al., 1998).

Se utilizé el método de adsorcion del azul de metileno para la cuantificacion de la
superficie especifica de la biomasa de S. minima. 0.5 g de biomasa seca se
colocaron en matraces Erlen Meyer con 125 mL de solucion azul de metileno con
diferentes concentraciones: 0, 5, 10, 15, 25, 35, 50, 60, 75, 100, 150, 175 mg/L.
Estos se agitaron a 180 rpm durante 24 h y se determiné su absorbancia de la
soluciéon a 660 nm después de que la biomasa fue eliminada. La determinacion se

realizd a temperatura ambiente (25°C).

La superficie especifica se calcul6 con la siguiente expresion:

SE= (Xm)(No)(a)(1x10%)

Donde:

SE: superficie especifica
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Xm: masa de adsorbato necesaria para formar una monocapa sobre un gramo de
adsorbente (mg)

No: Nimero de Avogadro (6.02 x 10%°)

a:area de una molécula del adsorbato (A2). Para el azul de metileno a=197.2 A2

1x 10?2 factor de conversién de unidades para obtener el resultado en m?/g

El valor de X, se determina mediante el modelo de adsorciéon de Lagmuir:

(C/IX)= [(1/Xm)K] + (C/Xm),

Donde:

C= concentracion final de la solucion en equilibrio

Xm= cantidad de soluto adsorbido por gramo de solvente

k=constante relacionada con la energia de adsorcion

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

corresponde al valor de X,.

5.1.9 Cuantificacion 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 fendlicos (Ar-OH) fue cuantificada a través de la reaccién de dichos grupos
con el hidroxido de bario. A 50 mg de muestra seca se le adicionaron 200 ml de
hidroxido de bario 0.125 M y se agité durante 24 horas. Paralelamente se corrié un

blanco de hidréxido de sodio. Posteriormente la muestra se filtré (papel whatman
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No.42) y el residuo se lavo con agua desionizada libre de CO.. El filtrado mas el agua
de lavado se tituld con acido clorhidrico 0.05 M hasta alcanzar un pH de 8.4.

La acidez total se calculé con la siguiente ecuacion:

Acidez total (mmol H*/g de biomasa)= (Va1 — Vaz2) x Ca x 1000 / m,

donde:

Va1= volumen de HCI utilizado para el blanco

vaz2 = volumen de HCI utilizado para la muestra

Ca = concentracion molar del HCI

mp = mg de biomasa utilizada

5.1.10 Cuantificacion de Acidez carboxilica (Schnitzer and Gupta, 1965; Prado et al.,
1999).

La determinacién de grupos carboxilo se basa en la reaccion de éstos con acetato de
calcio provocando su desprotonizacion. A 50 mg de muestra seca se le adicionaron
50 ml de acetato de calcio 0.2 M y se agité durante 24 horas. Posteriormente la
muestra se filtr6 (papel Whatman No.42) y el residuo se lavé con agua desionizada
libre de CO,. El filtrado mas el agua de lavado se titul6 con hidréxido de sodio 0.1 M

hasta alcanzar un pH de 9.8.

Los grupos carboxilo se calcularon con la siguiente ecuacion:
Acidez carboxilica (mmol H*/g de biomasa)= (Vg1 — Vg2) X Cp x 1000 / my
V1= volumen de NaOH utilizado para el blanco

vg2 = volumen de NaOH utilizado para la muestra
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Ca = concentracién molar del NaOH
mp = mg de biomasa utilizada
5.1.11 Cuantificacién de Grupos hidroxil fendlicos (Schnitzer,1982; Flores-Céspedes

et al. 2002).

La cantidad de grupos hidroxil fendlicos se determinaron usando la siguiente
expresion:

Grupos hidroxil fendlicos (mmol/g) = Acidez total en la superficie — Grupos carboxilo

5.2 Evaluacién de la hiperacumulacién de Pb* en S.minima y de los

mecanismos de adsorcién y acumulacion intracelular

5.2.1 Estrategia experimental

Para entender algunos de los mecanismos involucrados en la hiperacumulacion de
Pb%* en S. minima se investigd la cinética de la adsorcién y la acumulacion
intracelular del metal. Para cumplir este objetivo se llevd a cabo la estrategia
experimental descrita en la Figura 8. Con los resultados obtenidos se realizd el
balance de masa (Pb?*) en el sistema, llamado analisis de compartamentalizacion y
se evalud la eliminacion de Pb®* en columna de agua. Se calculd el factor de
bioconcentracion (FBC) y se calcularon y propusieron, por primera, vez los factores
de adsorcion (FAD) y factores de acumulacion intracelular (FAI). Se investigd la

cinética de adsorcién, equilibrio de adsorcion y cinética de acumulacion intracelular.
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Salviniaminima
(42.85gbs)

¢ M

AGUA
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SINTETICA

VOLUMEN=1.5L ﬂ ﬂ pH=6.0

CONCENTRACIONINICIAL DE Pb en EL MEDIO (mgl/L)

Vv
0.840.0 4.70£0.06 28.400.22
TIEMPO DE EXPOSICION DE LA PLANTA AL METAL (h)

OO

ANALISIS DE RESULTADOS

Figura 8. Estrategia experimental para evaluar la hiperacumulacion de acumulacion

de Pb?* en S. minima y profundizar en los mecanismos involucrados.

5.2.2 Preparacion del inoculo

S.minima fue cultivada en medio sintético Hutner modificado1/10 a pH 6.0. Los
cultivos se mantuvieron en una camara de crecimiento a una temperatura de 25°C y
a una intensidad luminosa de 116 pmol m™s™ y 25°C, operando en ciclos de

luz/oscuridad de 16/8 horas. Este indculo se lavo 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 plastico (0.145m x 0.175m) con 1.5 L de medio y a los
cuales se les adicion6 26.37 gbh (42.85 gbs) de biomasa lavada. La superficie total
era de 0.02537 m? mientras que la columna de agua tenia una profundidad de
0.06m. El agua residual sintética (ARS) contenia acido propidnico (98 mg/L) y sulfato
de magnesio (107 mg/L). Se utilizé una solucién patrén de nitrato de Pb** (1 g/L), la
cual se diluyé en el medio correspondiente para obtener la concentracién deseada.
Cabe senalar que se establecieron unidades experimentales por cada tiempo de
exposicion, es decir, que no se utilizé una misma unidad experimental para tomar
muestras en todos los tiempos de exposicidn evaluados. Por cada tratamiento se
instalaron 3 unidades experimentales. Se incluyeron dos tipos de controles. El
primero con Pb?" a la misma concentracién inicial (C;) del tratamiento sin biomasa, el
cual fue usado para determinar la posible adsorcion del metal en la superficie de los
contenedores. El segundo contenia biomasa pero el medio estaba libre de Pb** y se
utilizo para confirmar la ausencia de Pb** en la planta y en el medio. Estas unidades
experimentales se colocaron en una camara de crecimiento con una temperatura de

25°C y una intensidad luminosa de 116 pymol/m?3s (Fig. 9).
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Figura 9. Unidades experimentales

5.2.4 Andlisis de compartamentalizacion

Este se llevo a cabo de acuerdo a Olguin 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 0 acumulado intracelularmente, en la columna de agua y en

los sedimentos.
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(a) Pb;=Pbg +(Pb gp1a+ Pb,y) + Pbg s+ Pbg

Pb2* EN BIOMASA LAVADA

' |—»Pb2* EN SOLUCION DEEDTA

5 Pb* ADSORBIDO
\Pb2+ EN AGUA DESIONIZADA
Pbz* opes
EN lcl:“cl)cl:_ll.?llﬁNA END(I;E(:\IE;JUMANA > Pb2* REMANENTE
DE AGUA

v

(b)

Salvinia minimaEXPUESTAAPb

LAVADOS CON EDTA

SOLUCION
DEEDTAy AGUA
DESIONIZADA

Figura 10. Analisis de compartamentalizacién (a) y lavado de S. minima (b)
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Para cuantificar el contenido de Pb?* en cada compartimento se llevaron a cabo las

siguientes determinaciones:

5.2.5 Cuantificaciéon de Pb?* en columna de agua

En cada tiempo de exposicion, se tomaron muestras de la columna de agua y se
filtraron con papel Whatman (tamafio de poro=11 um) para eliminar residuos y fueron
analizadas en un espectro de absorciéon atdbmica marca Buck Scientific 210-VGP,
usando flama aire-acetileno. La curva patron se elaboré con un estandar de nitrato
de plomo diluido en &cido nitrico grado ultrapuro (sigma) al 10% (v/v), para tener

concentraciones de 0, 1, 5, 10, 15y 20 mg Pb**/L.

5.2.6 Lavado de biomasa y cuantificacién de Pb®" en biomasa

La biomasa fue retirada del contenedor en cada tiempo de exposicion y lavada con
agua para eliminar residuos del medio. Posteriormente fue lavada con 200 ml de una
solucion de EDTA (relacion molar EDTA/Pb=12) durante una hora en agitaciéon a 180
rpm. Después de esto se lavéd con 400 ml de agua desionizada y el Pb*" fue
cuantificado en ambos lavados para conocer la cantidad de metal adsorbido a la
superficie de la planta. Para cuantificar el Pb* acumulado intracelularmente, la
biomasa lavada fue secada a 50°C hasta obtener un peso constante. 0.05 g de dicha
biomasa se dejo reposar por 12 h con 10 ml de acido nitrico concentrado (grado
reactivo). Posteriormente la biomasa se colocé en un bloque de digestion (AIM 500-

C) a una temperatura de 150 °C durante 60 min hasta la desaparicién de vapores
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pardos. Nuevamente se adicionaron 5 ml de acido nitrico concentrado y se concentrd
la muestra hasta tener un volumen de 1 ml, el cual fue llevado hasta un volumen de
50 ml con acido nitrico al 10% (v/v). Estas soluciones fueron analizadas en el
espectro de absorcion atdbmica como se describié anteriormente para las muestras

de la columna de agua.

5.2.7 Cinética de eliminacién de Pb?* en la columna de agua

Para describir la variacion del contenido de Pb%** en la columna de agua en funcion

del tiempo, se utilizaron dos modelos cinéticos:

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

la cual se resuelve como:

EnC=—kt+InCo]

donde:

C, y C es la concentracion de Pb?* en la columna de agua al tiempo cero y tiempo t,

respectivamente (mg/L)
k, es la constante de velocidad (h™)

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

ecuacion:

dC=-k,C?
dt

la cual se resuelve como:

[1/C=1/C0 + Kot ]

donde:

C, y C es la concentracién de Pb?* en la columna de agua al tiempo cero y tiempo t,

respectivamente (mg/L)
ko es la constante de velocidad (L/mg h)

t es el tiempo (h)

5.2.8 Factor de Bioconcentracion (FBC), Factor de Adsorcion (FAD) y Factor de

Acumulacion Intracelular (FAI)

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

\

FBC = Contenido de Pb?" en el tejido de la biomasa (mg/Kg biomasa bs)

Concentracion inicial del metal en la solucién (mg/L)




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:

4 N

FAD = Contenido de Pb?* adsorbido en la biomasa (mg/Kg biomasa bs)

Concentracion inicial del metal en la solucién (mg/L)

-
4 N

FAl = Contenido de Pb?* acumulado intracelularmente (mg/Kg biomasa bs)

Concentracion inicial del metal en la solucién (mg/L)

- /

5.2.9 Cinética de adsorcién de Pb%*

Para evaluar la cinética de adsorcion de Pb?" 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:

[djf k1(qe-qt)]
dt
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la cual se resuelve como:

[In (9e-0t) = In Qe — kﬂ}

donde:
g: Y ge SOn la capacidad de adsorciéon (mg/g) al tiempo t (h) y en el equilibrio,
respectivamente.

k¢ es la constante de velocidad de la adsorcion 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 expresion es:
[ dg= kz(qe-qﬂ

dt

y se resuelve como:

donde:

t es el tiempo de contacto (h)

gt ¥ ge son la capacidad de adsorcion (mg/g) al tiempo t y en el equilibrio,
respectivamente.
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ko es la constante de velocidad de la adsorcion de pseudo-segundo orden (g/mg h)

h es la velocidad inicial de adsorcion (mg/g h).
5.2.10 Equilibrio de adsorcién de Pb*

El equilibrio de adsorcién de Pb®*" a la biomasa de S.minima fue evaluado usando

dos modelos (Volesky, 2003):

a) Modelo de Langmuir

g = _OmaxbCe
(1 +bCy)

donde:

g es la capacidad de adsorcion
Omax €S la capacidad maxima de adsorcion (mg/g)
b es la constante de Langmuir relacionada a la energia de adsorcién (L/mg)

C. es la concentracion del metal en la fase liquida en el equilibrio (mg/L).

b) Modelo de Freundlich:
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donde:
K [(mg/g)(L/mg)"™ y n son las constantes de Freundlich relacionadas a la capacidad
e intensidad de la adsorcion, respectivamente.

Ce es la concentracion del metal en la fase liquida en el equilibrio (mg/L).

5.2.11 Cinética de acumulacion intracelular
El modelo de Michaelis—Menten (Abedin et al., 2002) fue empleado para describir la
acumulacién intracelular de los iones de Pb en las células de S. minima en el

intervalo de las C; probadas.

V = Vmax [PDb]
Km + [PD]

donde:

V: velocidad de la acumulacion intracelular de Pb?* al tiempo t (mg Pb/g biomasa h)
Vmax : velocidad maxima de la acumulacion intracelular de Pb®* (mg Pb/g biomasa h)
Km: concentracién de Pb?* a la cual se obtiene la mitad de la velocidad maxima de
acumulacion intracelular (mg/L).

[Pb]: concentracion de Pb?* en la solucion (mg/L)

Los datos obtenidos a las 4 h fueron elegidos para investigar la cinética dependiente
de la concentraciéon ya que a este tiempo, relativamente corto, se observd una

velocidad de acumulacion constante.
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5.2.12 Andlisis estadistico

Los resultados obtenidos se analizaron mediante analisis 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

estadisticamente diferentes.

6. RESULTADOS Y DISCUSION

6.1 Caracterizacion de la biomasa de Salvinia minima

6.1.1 Cuantificacién de microalgas (cianobacterias) rizosféricas

S.minima cultivada en medio Hutner modificado 1/10 bajo las condiciones descritas
en la seccion de material y métodos, crece asociada con una cianobacteria que se
adhiere principalmente a su pseudo-raiz, la cual fue identificada como Lyngbya sp.

(Olguin et al., 2008)(Fig. 11).

Figura 11. Lyngbya sp. (Olguin et al., 2008)
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Para reducir la presencia de dicha cianobacteria en los experimentos sobre la
evaluacion de los mecanismos de eliminacion de Pb?* por S. minima, ésta se sometio
a lavados con agua corriente durante 5 minutos. La cantidad de microalgas
cuantificada a través de la concentracién de clorofila antes y después del lavado

reveld que aquella fue reducida al minimo ya que decrecio en 92.45% (Fig. 12).

30 A

25 1

10 A

b

| —

No lavada lavada

Clorofila-a (ug/L g biomasa bh)

Tipo de biomasa

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).

Por lo anterior, puede considerarse que el papel de dicha cianobacteria en el proceso

de eliminacion por S. minima es despreciable. De hecho, no se observaron
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diferencias significativas en la eliminacion de Pb®* cuando Lyngbya sp. estuvo o no
presente en la superficie de S. minima a lo largo de 24 h de exposicién a Pb*

(Olguin et al., 2008).

6.1.2 Caracteristicas fisicoquimicas de S.minima

En la eliminacién de metales por biomasa, las caracteristicas fisicoquimicas de la
misma juegan un papel fundamental. Debido a lo anterior y a que no existen reportes
en la literatura sobre las propiedades fisicoquimicas de la biomasa de S. minima, se
realizé la caracterizacion fisicoquimica de este helecho acuatico. 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 acuaticas flotantes colectadas en ecosistemas naturales o crecidas en agua
residuales tales como Azolla (humedad:93.5%), Wolffia (humedad:96.4%)(FAQO,
2004; Lengs et al., 1995) y Salvinia herzogii (cenizas:10.2%) (Scheneider y Rubio,
1999). Por otro lado, los carbohidratos, proteinas y lipidos son macromoléculas
predominantes en la biomasa de plantas, por lo que su cuantificacién es importante
para entender, en primera instancia, los mecanismos de enlace entre los iones
metalicos 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. Caracterizacion fisico-quimica de S.minima

Parametro

Valor

Materia seca (%) 4.12+0.14
Humedad (%) 95.88+0.14
Nitrégeno Total Kjeldahl 4.60+0.38
Proteina ' 27.46+0.78
Lipidos ' 1.52+0.05
Carbohidratos totales 48.50 +2.17
Cenizas 13.75+0.008
Superficie especifica (Mm?/gbiomasa) 264113
Acidez Total ® 3.93+0.09
Acidez Carboxilica® 0.95+0.02
Acidez Hidroxifendlica® 2.96+0.09

" Valores expresados en % bs

? Valores expresados en mmol H*/g bs
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El contenido de proteina es tan alto como el reportado para Azolla filiculoides cuando
ésta ultima fue crecida en un efluente de una planta de tratamiento de aguas
residuales (26.96%) (Costa et al., 1999). Finalmente, la cantidad de lipidos 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
acuiferos 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 composicion quimica de diferentes plantas acuaticas (Cao et al.,

2004).

Por otro lado, el conocer la superficie especifica y la cantidad de grupos carboxilo
permite un mejor entendimiento de los mecanismos involucrados en la eliminacion de
metales. Muy pocos trabajos en la literatura reportan la superficie especifica de
plantas pero en el caso de células algales se ha descrito que la relacién superficie
especifica/peso seco es un factor muy importante con gran influencia en la adsorcion
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 acuatica flotante,
E.crassipes (250 m?#qg) (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 eliminacion de metales de dicha planta (Jayaweera et al., 2008).
De hecho, unicamente la raiz de E. crassipes tiene una superficie especifica de 243

m?/g (Schneider et al., 2001) mientras que se ha reportado que la de las pseudo-
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raices de S. herzogii es tan pequefia como 2.2 m?g (Sufie et al., 2007). La gran
superficie especifica encontrada en S. minima se debe principalmente a la presencia
de tricomas tanto en la parte superior como en la inferior de las frondas asi como en

la pseudo-raiz (Fig. 13).

Figura 13. Superficie superior de las frondas (a), tricomas (b) (Jacono, 2003),
superficie inferior de las frondas y pseudo raiz de S.minima (c) (Foto: Sanchez-

Galvan,G.)

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

acidos en la eliminacién de metales a través del intercambio de iones en la superficie
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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 cuantifico
la acidez total, la cual comprende los grupos carboxilo (R-COOH), (Ar-COOH) e

hidroxil fendlicos (Ar-OH) (Fig. 14).

(a) (l? OH (c)
C
R™  “OH
/& J
(b)
Ar-COOH

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

Los resultados mostraron que el contenido de acidez carboxilica e hidroxifendlica 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 raices de P. stratiotes (0.3571 mmol/H*/g) (Sufie et al., 2007).
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6.2 Evaluacion de la hiperacumulacién y de los mecanismos de adsorcion y

acumulacion intracelular de Pb?" en Salvinia minima

6.2.1 Eliminacién de Pb** en la columna de agua en lagunas con S.minima

Como se mencioné anteriormente, para entender algunos de los mecanismos
involucrados en la hiperacumulacién de Pb®* se investigo su cinética de adsorcion y
de acumulacién intracelular en S. minima. En este punto fue importante entender el
efecto de algunos factores sobre la acumulacién de metales en este tipo de sistemas
y de plantas. Entre los mas importantes se encuentran la presencia de sustancias
inorganicas y organicas, la concentracion inicial del metal en la columna de agua (C))

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

El primer parametro a evaluar fue la eliminacién de Pb?* de la columna de agua. Esta
fue muy alta (86+3.0%) durante la primera media hora de exposicidén especialmente a
la concentracion mas baja (Fig. 15a,b). Durante el mismo periodo inicial, a mayores
concentraciones de plomo, las remociones fueron 63.4015.6% y 36+2.54% para
15.18+0.55 y 28.40+0.22 mg Pb*‘/L, respectivamente. Al final del tiempo de
exposicion (24h), el Pb?* fue casi completamente eliminado en la mayoria de los
casos (95+5.11%), pero en una menor proporcion a la C; mas alta (88.78+0.32%) con

o sin la presencia del acido propiénico y del sulfato de magnesio.
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Figura 15. Eliminacion de Pb?* (%) en sistemas de lagunas con S. minima en ARS (a)
y AD (b).
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En la presencia de éstos ultimos (ARS), se encontré6 una correlacién altamente
positiva (r2>0.9) entre el porcentaje de eliminacion de Pb?* de la columna de agua y
el tiempo de exposicion, es decir que a medida que incrementd el tiempo de

exposicion se incrementd la eliminacion del metal.

Por otro lado, se encontr6 una correlacion negativa entre C; y el porcentaje de
eliminacién, (R?>0.874). Por el contrario, en su ausencia (AD) el proceso de
eliminacién de Pb?* fue mas rapido en las mas bajas C; probadas (0.80+0.00 y
2.70+0.03 mg Pb*/L) ya que no se encontré una correlaciéon entre el tiempo de
exposicion y los resultados solo hasta que la C; era de 4.70+0.06 mg Pb*‘/L
(r*>=0.972). La C; afecté negativamente la eliminacién del metal especialmente en las
dos primeras horas (p<0.05). Al final del periodo de evaluacion (24h) no se
observaron diferencias significativas entre los diferentes medios en la mayoria de las

Ci probadas.

Para entender los mecanismos de eliminacion de metales por plantas es importante
conocer en principio la cinética de eliminacion del contaminante del sistema, es decir
de la columna de agua. Por lo anterior, los resultados se evaluaron a través de la
ecuacion cinética de primer orden y se encontré que aquellos obtenidos a la C; mas
baja no se ajustaron en ARS (Tabla 3). A mayores C; los datos se ajustaron a dicho
modelo aunque los coeficientes obtenidos no fueron altos (r*=0.74-0.78) excepto para

aquellos de la mayor Ci (r*>=0.94).
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Tabla 3. Constantes de velocidad de la eliminacién de Pb®* (k) en lagunas operadas por lote con S. minima usando dos

diferentes modelos cinéticos.

C: (mgl/L)

ARS

AD

Cinética de primer orden

Cinética de segundo orden

Cinética de primer orden

Cinética de segundo orden

k (1/h)

RZ

P k (L/mg h)

R2

k (1/h) RZ | 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+0.001°

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+0.060°

0.994

<0.001

0.109+0.012|0.671| 0.024

0.27040.045%|0.989 | <0.001

15.18+0.55

0.085+0.006

0.747

0.012]0.040+0.001°

0.971

<0.001

0.157+0.020|0.891 | <0.001

0.243+0.05%|0.946 | <0.001

28.40+0.22

0.080+0.007

0.942

<0.001|0.012+0.002¢

0.964

<0.001

0.080+0.004 | 0.931 | <0.001

0.01150.001°|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 ocurrié para los datos obtenidos con solo AD, excepto que aquellos de
la C; de 2.70+0.03 mg Pb?'/L tampoco se ajustaron. Cuando los datos se
evaluaron usando la ecuacion cinética de segundo orden, se mejoro el ajuste en
todos los casos con excepcion de la mas baja C; y adicionalmente la C; de

2.70+0.03 en AD.

Lo anterior podria sugerir a que a dicha C; tan baja, la eliminacién de Pb®*" no
depende de su concentracion. Ademas, se encontr6 que la C; afectd
negativamente la constante de velocidad (k), ya que ésta disminuy6 gradualmente
conforme se incremento la C; especialmente en el ARS (p<0.05) lo que indica que
la eliminaciéon de Pb®* fue mas lenta a medida que aumento la Ci. En el caso del
AD, lo anterior ocurrid unicamente entre las C; mas altas probadas que fueron
15.18+0.55 y 28.40+0.22 mg Pb/L. En ésta ultima, no se observd 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 Pb** (90%) de medio Hutner libre de EDTA y fosfatos en
sistemas por lote (Olguin et al.,, 2005). En el presente trabajo se evalud la
eficiencia de eliminacion de Pb?* en dicho sistema utilizando por primera vez
concentraciones tan altas como 15.18+0.55 y 28.40+0.22 mg Pb*‘/L, ademas de
ser el primer trabajo que reporta la cinética de dicha eliminaciéon en este tipo de
sistemas con S. minima. El sistema mostré ser muy eficiente en eliminar el Pb?*
de la columna de agua en ausencia (AD) y presencia de compuestos organicos e
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inorganicos (ARS) aun a dichas altas concentraciones, ya que en tan solo 24 h la
eliminacion de Pb% estuvo en el intervalo de 96.13+4.2% y 88.82+0.38%,
correspondiendo a una velocidad de eliminacién de 0.61+0.05 y 1.11+0.06 mg
Pb®*/L h, respectivamente. En experimentos con otras plantas acuaticas flotantes
como las lemnaceas y bajo condiciones ambiental similares, se han encontrado
menores porcentajes de eliminaciéon de Pb?*. Hurd y Sternberg (2008) reportaron
una eliminacién de 86% en un periodo de 24 h en un sistema por lote utilizando
Lemna minor a una C; de 5 mgPb?*/L mientras que en el presente trabajo se
obtuvo una eliminacion 10% mayor (96.67£1.99%) para una C; similar (4.70+0.06
mg Pb?*/L), siendo las velocidades de eliminacion ligeramente mayores (0.1791 vs
0.1895+0.006 mg Pb?*/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 eliminacién de Pb?* del medio se ajusta altamente
(r2=0.93) al modelo de primer orden obteniendo una k de 0.617 min™ mientras que
con Lemna minor, el ajuste es bajo (r*=0.74) similar al obtenido con S. minima,
aunque en ambos reportes se tratd de sistema multimetal (Fe*, Zn**, Mn?*, Cu** y
Cr’*) con una C; de 1 mg metal/L (Miretzky et al., 2004). Uysal y Taner (2009)
reportaron una velocidad de eliminacion de Pb®* de 0.2912 h™" en un sistema con
L. minor, a una temperatura de 25°C y una C; de 5 mg Pb?*/L, mientras que con S.
minima bajo condiciones similares se obtuvo una constante de velocidad mayor

cuando se utilizd ARS (0.409 h™").

82



6.2.2 Andlisis de compartamentalizacién de Pb?* en lagunas con S.minima

Una vez evaluada la eliminacién de Pb* de la columna de agua es necesario
entender la distribucion del metal en el microcosmos a través de un analisis de
compartamentalizacion (Olguin et al., 2005) (Fig. 16, 17, 18, 19). Se definieron 4
destinos (compartimentos) del metal: 1) Pb?* adsorbido a la superficie de la
biomasa, 2) Pb*acumulado intracelularmente en la biomasa, 3) Pb?* remanente
en la columna de agua y 4) Pb®" precipitado presente en sedimentos. Los
resultados obtenidos mostraron claramente que la mayor cantidad de Pb*
eliminado de la columna de agua fue encontrado adsorbido a la superficie de la
biomasa (41-75%) en todas las C; y en todos los tiempos de exposicion evaluados
(p<0.05) (Fig. 18a, Fig.20a). Por el contrario, el Pb** fue acumulado en las células
en una menor proporcidn (4-45%) para todas las C; en cada tiempo de exposicion
(p<0.05) (Fig.18b, Fig.20b). Se utilizaron correlaciones de Spearman para conocer
si existia una relacion entre el porcentaje de Pb®*" adsorbido y el tiempo de
exposicion o la Cj y no se encontré correlacién alguna con ninguno de los dos
factores evaluados para el caso de ARS. Por el contrario, en el caso de AD se
observo una correlacion negativa con la C; en el intervalo de 2 a 8 h (r*=-0.90), es
decir que el porcentaje de Pb?** adsorbido disminuyo conforme incrementé la C;
especialmente entre las C; de 4.70+0.06 mg Pb/L y las mas altas (15.18+0.55 y
28.40+0.22 mg Pb/L). Lo anterior sefiala que la cantidad de Pb** adsorbida en
S.minima, respecto a la cantidad inicial, no parece ser afectada por el tiempo,
pero si parece haber un efecto de la Ci a las concentraciones mayores, solamente
en AD.
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Figura 16. Analisis de compartamentalizaciéon de Pb®* en lagunas con S. minima
operadas por lote usando ARS. (a) Pb?* adsorbido y (b) Pb®*" acumulado
intracelularmente.
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Figura 17. Analisis de compartamentalizacién de Pb?* en lagunas con S. minima
operadas por lote usando ARS. (c) Pb?* remanente en columna de agua y (d) Pb®*
precipitado.
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Por otro lado, como se esperaba se encontr6 una correlacion altamente
significativa entre el porcentaje de Pb®*" remanente en la columna de agua y el
tiempo de exposicion (r>>0.918 para ARS y r>>0.88 para AD) en la mayoria de las
Ci probadas (Fig. 19a, Fig. 19b). Algo similar sucedié entre el porcentaje de Pb®*
remanente y la C; en la mayoria de los tiempos de exposicion evaluados (r>>0.875
para ARS y r2>0.92 para AD). Finalmente, el Pb®* en sedimentos representd 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 C; de
Pb®* de 5 mg/L. Ellos encontraron que el porcentaje de Pb®*" 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 C; de 4.70 mg
Pb?*/L, los porcentajes fueron 90, 3 y 8%, respectivamente. En sistemas con S.
minima reportados previamente (Olguin et al., 2005), se encontraron porcentajes
similares de Pb*" adsorbido (54%) y precipitado (15%) a los encontrados en el
presente trabajo (52 y 14-18%, respectivamente), a una C; de 12.7£0.06 mg
Pb®*/L y en medio modificado Hutner 1/10 sin la adicion de EDTA y fosfatos, a una
Ci de 15.18+0.55 mg/L en ambos medios. Por el contrario, el porcentaje de Pb?*
acumulado intracelularmente fue menor (19%) al encontrado en el presente

trabajo (29-30%).
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Figura 18. Analisis de compartamentalizacién de Pb?* en lagunas con S. minima
operadas por lote usando AD. (a) Pb®* adsorbido y (b) Pb* acumulado

intracelularmente.
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Figura 19. Analisis de compartamentalizacion de Pb?* en lagunas con S. minima
operadas por lote usando AD. (c) Pb®** remanente en columna de agua y (d) Pb®*
precipitado.
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Tal diferencia podria atribuirse a la presencia del cloruro de calcio en el medio
Hutner que fue utilizado en el trabajo previo, el cual podria haber bloqueado la
entrada de Pb*" a las células, ya que se ha sugerido que el Pb** es absorbido en
las células de S. minima a través de transportadores secundarios tales como los
canales de calcio (Olguin et al., 2005). Similarmente, se ha encontrado que los
iones de Ca* bloquean el transporte intracelular de Pb?* en la raiz de Oryza sativa
(Kim et al., 2002). Antosiewicz (2005) también encontrdé que en plantas tales como
Brassica juncea, la toxicidad por Pb?* disminuyé a medida que el contenido de
Ca" en el medio aumentd. Se ha descrito que la presencia de Ca** resulta en una
gran disminucién en la absorcion de metales pesados en raices de diversas
especies de plantas reduciendo de este modo la toxicidad del metal (Seregin y

Kozhevnikova, 2009).

6.2.3 Evaluacion del Factor de Bioconcentraciéon (FBC), Factor de Adsorcidn

(FAD) y Factor de Acumulacion Intracelular (FAI)

Los factores de bioconcentracion (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 acuatica como

hiperacumuladora de metales. Anteriormente ya Baker y Brooks (1989) habian
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propuesto que una planta terrestre hiperacumuladora deberia 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 Pb?* en
ambos medios (Fig. 20 y Fig. 21).Los FBCs obtenidos cuando se usé el ARS no
fueron significativamente diferentes en funcion del tiempo en las 3 primeras C;
(0.8+0.00, 2.70+0.03, 4.70+0.06 mg Pb?*/L) pero si a las mas altas C; (p<0.05).
Unicamente a un tiempo de exposicién de 8h se observé una correlaciéon negativa
entre la C; y el FBC (r*=-0.909). Por el contrario, cuando se usé sélo AD, la e}
ANOVA mostré un efecto combinado del tiempo de exposicion y la C; 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 exposicion.
Asimismo, tnicamente los FBCs obtenidos a una C; de 0.8+0.00 mg Pb?*/L fueron

mayores que aquellos obtenidos a mayores C; (p<0.05).
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Figura 20. Factor de bioconcentracion (FBC) de Pb?* por S. minima calculado a
diferentes C; y tiempos de exposicion en ARS.
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Figura 21. Factores de Bioconcentracion (FBC) de Pb** por S. minima calculados
a diferentes C; y tiempos de exposicion en AD.
91



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 C;de 0.1 m Pb/L, mientras que cuando ésta se
incrementd 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 Pb?* durante 24 h (135 y 140 para una C; de 4 y 8 mg Pb?*/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 C; muy baja
tal como 0.1 mg Pb?*/L el FBC fue 5240 y que cuando la C; se incrementé a 1, 5y
10 mg Pb?*/L, el FBC disminuyé considerablemente a 1985, 596 y 385 mg Pb**/L.
De hecho, ya a una C; de 2.5 mg Pb?*/L el FBC era menor a 1000 (943). Para
otras plantas acuaticas tales como Elodea canadensis, también se han reportado
valores mas bajos de los FBCs comparados a aquellos obtenidos con S. minima
cuando fue expuesta a Pb®**, a una C; de 1, 10 y 100 mg Pb?'/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 definiciéon de
planta hiperacumuladora en todo el intervalo de C; probado (0.8 hasta 28.40 mg
Pb®*/L) y a diversos tiempos de exposicién (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 Pb%*. De hecho, estos autores también encontraron
FBC bajos en lemnaceas cuando fueron expuestas a Pb** (460, 60 y 63 para C; de
0.1, 1y 10 mg Pb?*/L, respectivamente) después de 192 h. Asi, en este trabajo se
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confirma que S.minima es hiperacumuladora de Pb®* ya que los FBCs fueron
obtenidos a mayores C; y a diferentes tiempos de exposicion que aquellos
utilizados previamente (Olguin et al., 2005). Como se discutira mas adelante, esta
capacidad hiperacumuladora se debe principalmente a sus caracteristicas
fisicoquimicas tales como su alta superficie especifica y contenido de grupos
carboxilo. En contraste, aunque no se ha reportado la caracterizacion de la
biomasa de las lemnaceas, si se sabe que sus frondas no contienen tricomas y

qgue son totalmente aplanadas (Landot, 1986).

Adicional al FBC, se han propuesto diversos factores para evaluar la acumulacion
de metales en plantas tales como el Factor de Bioconcentracion para las raices
(FBC=Chmetal en raiz/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 Translocacion (FT=Cnetal en brotes/ Cmetal en raiz) (Marchiol et al.,
2004). Sin embargo, no se han propuesto factores para evaluar la capacidad
hiperacumuladora de plantas en funcion 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 Bioadsorcién (FAD) y el Factor de Acumulacién

Intracelular (FALI).

Los resultados indicaron, en congruencia con el anadlisis de
compartamentalizacion, que el FAD fue mayor al FAl (p<0.05)
independientemente de la C;, del tiempo de exposicién y del medio usado y que
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(Fig. 22, Fig. 23, Fig. 24, Fig. 25) la capacidad hiperacumuladora de S. minima se
debe principalmente a la adsorcién de Pb®*" a su superficie. En la primera media
hora, la relacion FAD/FAI era igual o mayor que 5 en todas las C; excepto a la
mas baja (0.80+0.00 mg Pb*/L) pero conforme fue avanzando el tiempo de
exposicion, dicha relacion fue disminuyendo en todas las C; en ambos medios.
Esto confirma que en los periodos iniciales la adsorcion es muy importante dado
que es un proceso rapido, de caracter fisicogiumico mientras aquel de la
acumulacion intracelular es lento pero se hace mas importante a medida que

transcurre el tiempo de exposicién al metal.
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Figura 22. Factores de adsorcién (FAD) de Pb* por S. minima calculados a
diferentes C; y tiempos de exposicion en ARS.
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Figura 23. Factores de Acumulacion Intracelular (FAI) de Pb?* por S. minima
calculados a diferentes C; y tiempos de exposicion en ARS.

En términos generales, no se observo un efecto del tiempo de exposicion, ni de la

Ci sobre el FAD o una correlacién entre ellos. Por el contrario, para el caso del FAI

si se observd una correlacidén entre ésta y el tiempo de exposicion (r?=0.85-0.98),

pero no asi para la C;, en ARS. Cuando so6lo se utilizd AD dicha correlacion se

encontré a C; iguales o mayores que 4.70+0.06 mg Pb?*/L (r2=0.82-0.96).

Como se menciond 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 acuaticas flotantes o emergentes.
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Figura 24. Factores de adsorcién (FAD) de Pb®* por S. minima calculados a
diferentes C; y tiempos de exposicion 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 translocacién para
conocer si el metal es transportado del sedimento o de la columa de agua a la raiz
y de alli 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 acumulacién de
metales en plantas emergentes durante el tratamiento de aguas residuales
generadas en la desulfurizacion de gases de chimenea. Este factor esta
relacionado a la adsorcion del metal a la raiz 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 acido
nitrico. En todos los casos el FBC calculado para As®* (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 translocacion juega un papel muy importante en la

acumulacion 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 acumulacion vy
desintoxificacion de metales (Zn?*, Pb®*, Co?*, Cd**, Ni* y Cu?*) en Halimione
portulacoide asi como la compartamentalizaciéon del metal en diferentes 6rganos y
a nivel celular. Para esto, llevaron a cabo una extraccion secuencial y los metales
fueron cuantificados en los diferentes extractos, etandlico, acuoso, proteico,
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péptico, el de los polisacaridos y celuldsico. Los resultados mostraron que el Pb?*
estaba mayormente unido a compuestos de la pared celular tanto en raices 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 acumulacion de metales a
nivel extracelular funciona como una barrera de proteccion contra efectos dafiinos
al disminuir la concentracion del metal en el citoplasma (Ramos et al., 2002;

Zornoza et al., 2002).

6.2.4 Cinética y equilibrio de adsorcion de Pb* en S.minima

La bioadsorcion es un proceso fisicoquimico y una propiedad tanto de la biomasa
viable como de la no viable y ha sido postulada desde hace afnos como una
biotecnologia prometedora para la eliminacion de contaminantes de soluciones
debido a su simplicidad, eficiencia y por la disponibilidad de biomasa (Gadd,
2009). La mayoria de los reportes sobre adsorcién de metales esta relacionada a
distintos tipos de biomasa no viable, no obstante también es relevante entender la
adsorcion en biomasa viable dado que representa uno de los principales

mecanismos de eliminacion de metales en plantas.

En este trabajo se evalud el perfil de la adsorcién de Pb?* por S. minima, a
diferentes C; y a diferentes tiempos de exposicién en los dos diferentes medios
(ARS y AD) (Fig. 26 y Fig. 27). Lo mas relevante que se encontr6 fue la relaciéon
altamente positiva entre la cantidad de Pb?* adsorbido a la superficie de la planta
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(q) y la C; (r>=0.9815), ya que a medida que incremento la C;, una mayor cantidad
del metal se encontr6 adsorbida, especialmente cuando la C; cambié de
15.18+0.55 a 28.40+0.22 mg Pb*'/L (2.54 y 2.66 veces para ARS y AD,

respectivamente) (p<0.05).
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Figura 26. Adsorcion de Pb?* por S. minima a diferentes C; y tiempos de
exposicion en ARS

Lo anterior indicaria que aun utilizando la mas alta Ci habria no se habrian llegado
a saturar los sitios de union para el ion metalico en la superficie de Salvinia.
Asimismo, los resultados indicaron que la capacidad de adsorcion de la planta fue
un proceso muy rapido. De hecho, en el caso de las mas bajas C; probadas no

hubo cambios significativos en la q después de los primeros 30 minutos. Por el
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contrario, a las mayores C; (15.18+0.55 y 28.40£0.22 mg Pb/L), el contenido de
Pb®* adsorbido incrementé de 0.5 a 24 h (p<0.05) en el caso de ARS (Fig. 28).
Contrariamente, en AD si hubo un incremento en la adsorcion de Pb2* después de

las 0.5 h en todas las C; probadas (p<0.05) (Fig. 29).
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Figura 27. Adsorcion de Pb* por S. minima a diferentes C; y tiempos de
exposicion en AD.

En otras plantas acuaticas como Potamogeton pectinatus y Potamogeton
malaianus (Peng et al., 2008) se han reportado cantidades menores de Pb*
(3,030 y 2,550 mg/kg, respectivamente) que las encontradas en S. minima
(6,384.80+530 mg/kg) para una de C; similar (5.39 y 4.70 mg/L, respectivamente)
en un periodo de 2 h. Asimismo, Benaroya et al (2004) encontraron, en otro

helecho acuatico como Azolla filicuoides, cantidades de 4,000 mg Pb/kg al
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exponer la planta al metal durante 2 dias a una C; de 20 mg Pb**/l mientras que en
S. minima la concentracién obtenida fue de 15,099+419 mg Pb?*/kg a una C; y un

tiempo de exposicién menor (15.18+0.55 mg Pb?*/L y 1 dia, respectivamente).

A las 24 h, el contenido promedio de Pb2* adsorbido alcanzé un valor alto de
3.81£0.13% b.s. a una C; de 28.40+0.22 mg Pb/L, el cual es mayor al encontrado
para otros hiperacumuladores tales como Sesbania drummondii (2%, en raices) 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 Pb?* durante 6 dias a una C; 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 podria deberse a sus caracteristicas fisicoquimicas
descritas previamente, especificamente a su alta superficie especifica y a la
cantidad de grupos carboxilo. Se ha descrito que los grupos funcionales
responsables de la adsorcion 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 adsorcién de la biomasa (Rakhshaee et al., 2009).

Se han descrito diversos modelos para estudiar la cinética y equilibrio de
adsorcion de metales en diferentes materiales (Gavrilescu, 2004, Ho y MacKay,
1999). Estos también son utiles para predecir los mecanismos de enlace entre el
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metal y la biomasa asi como la capacidad maxima de adsorcion. En el presente
trabajo, se investigd sobre la cinética de adsorcion de Pb®** en la biomasa
utilizando los dos modelos mas comunes, el de primer orden (llamado también
modelo de Lagergren) y el de segundo orden. Para el modelo de primer orden y en
las C; mas pequefias (0.8+0.00, 2.70+0.03 y 4.70+00.06 mg Pb?*/L), el coeficiente
de determinacion fue muy bajo (r?=0.521-0.597). Lo anterior probablemente debido
a que la cantidad de Pb*" adsorbido no cambié significativamente desde las 0.5
hasta las 24 h, por lo que la diferencia entre qe y q: tendié a cero y el valor de In
(ge-qt) fue negativo. Por el contrario, los datos de las Ci mas altas (15.18+0.55 y
28.40+0.22 mg Pb?'/L) se ajustaron mejor al modelo (r>=0.717-0.859) tal vez
consecuencia de que se encontraron diferencias mayores entre qe y qi, €en

comparacién a aquellas de las C; mas bajas.

Cuando se probé el modelo de segundo orden se obtuvieron altos coeficientes de
determinacién (r>>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 adsorcion de Pb?* por biomasa no viable de Azolla filiculoides pre-tratada con
NaOH, obteniendo un mayor r* en el modelo de segundo orden (0.999 vs 0.78)
(Rakhshaee et al., 2006). También Keskinkan et al.(2004) encontraron que en la
adsorcién de Pb®*, por Ceratophyllum demersum, la ecuacién de primer orden no
fue apropiada para todos los resultados, sélo para algunos datos. La ecuacion de

segundo orden por el contrario, si fue aplicable para todos los datos (r?=0.999).
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Asimismo, Freitas et al. (2008) obtuvieron una mayor precision cuando usaron el
modelo de segundo orden al evaluar la cinética de adsorcion de Pb?* 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 quimiosorcion
(Aksu, 2001). Por lo anterior, parece factible predecir que el mecanismo de
adsorcion de Pb? en S. minima ocurre principalmente por reacciones de
intercambio i6nico entre los iones de Pb?* y los grupos débiles de intercambio. De
hecho, se ha reportado que iones tales como Na*, K*, Ca®*" Mg*?, Fe** and Mn**
son liberados a la solucion acuosa durante la adsorcion de Pb?*, Cd**, zn**, Cr**,
Ni?* y Cu?* por biomasa de plantas acuaticas 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 adsorcion inicial (h) encontradas en el presente trabajo fueron
afectadas por la C; ya que incrementaron gradualmente al aumentar la C; en ARS
(p<0.05). En AD, la h incrementé en bloques, el primero de 0.8 y 2.70 mg Pb?*/L,
el segundo de 4.70 y15.18 mg Pb*'/L y el tercero de 28.40 mg Pb?*/L. Por el
contrario, la constante de velocidad (kz) decrecié claramente cuando la C;

incrementd de 0.81£0.0 a 2.70£0.03 mg Pb%*/L (p<0.05).
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Tabla 4. Constantes del modelo de la cinética de pseudo-segundo orden para la adsorcion de Pb?* por S. minima.

Ci (mg ARS AD

Pb?*/L)
ge (Mg/g) | ka(g/mg h) h (mg/g h) r? p de (Mg/g) | ka(g/mgh) | h(mg/g h) r? 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+0.019]160.39+12.87°(0.999 | <0.001 | 38.03+0.86° | 0.06+0.011°| 85.79+10.84°| 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 ultima y 4.70£0.06 mg Pb**/L, no hubo diferencias significativas en
ambos medios pero posteriormente conforme se fue incrementando la C;, la k; fue
disminuyendo. Ambas velocidades (h y kz) calculadas en ARS fueron mayores a

aquellas obtenidas en AD (p<0.05) a la mas alta C;.

Finalmente, la adsorcion en el equilibrio calculada también fue afectada
positivamente por la C; (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 adicion de otros compuestos organicos e inorganicos como los adicionados

en el ARS.

Las velocidades de adsorciéon obtenidas para S. minima son menores a las
encontradas para la adsorcién de Pb?* por C. demersum (Keskinkan et al., 2004).
La velocidad inicial (h) encontrada a 15.18 mg Pb?/L en AD fue 41.31+4.40
mientras que para C. demersum fue 90.36 mg/gh a una C; de 10 mg Pb*'/L.
Asimismo, la velocidad especifica de adsorcion fue cuatro veces mas pequefia en
S. minima en comparacion con C. demersum (0.21 vs 0.88 g/mg h,
respectivamente). Lo anterior podria 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 agitacion orbital lo que pudo haber
provocado una mayor difusion del metal en el medio. De hecho, se ha encontrado
que la agitacion ejerce un efecto positivo sobre la adsorcion de Pb* en A.
filiculoides ya que incrementé un 35% cuando fue agitada entre 150-2000 rpm, en
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comparacién a cuando no lo fue (Khosravi et al., 2005). Los autores mencionan
que a esa velocidad de agitacion se asegurd que todos los sitios disponibles de la
pared celular de las células estuvieran disponibles para la acumulacion del metal,
de tal manera que el efecto de la difusion externa sobre la velocidad de adsorcion
podia ser ignorada en cualquier analisis ingenieril. También encontraron que a
velocidades tan altas como 500 rpm disminuyd la adsorcion posiblemente debido a

la desorcidon del metal.

Asimismo, velocidades especificas similares (k;) a las obtenidas en S. minima, a
una C; de 15.18+0.55 mg Pb/L, se encontraron en la adsorcién de Pb* por
biomasa no viable de A. filiculoides (0.21 h™") aunque una C; mucho mayor (207
mg Pb/L) (Rakhshaee et al., 2006). El hecho de haber obtenido una alta ky a una
Ci tan grande podria explicarse en base a la no viabilidad de la biomasa ya que no
sufre los efectos téxicos del metal y puede adsorber una mayor cantidad de metal,
ademas 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 adsorcion 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 C; mucho mayor (414 mg Pb/L). Seria de esperarse que la h fuera
mayor al tener una mayor C;, sin embargo los autores encontraron que la difusién

intraparticula retardé el proceso de adsorcion del metal (Jha et al., 2009).
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Por otro lado, cuando una masa adsorbente y una solucion estan 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 solucion.
Los modelos o isotermas de adsorcidn han sido usados para predecir la habilidad
de ciertos adsorbentes para eliminar contaminantes de soluciones o aguas
residuales. Los datos de adsorcion 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 adsorcion del presente
trabajo se analizaron utilizando las isotermas mencionadas. De acuerdo a los
resultados obtenidos, el equilibrio se alcanzo a las 6h de haber expuesto la planta
a la solucion con el metal. Los datos se ajustaron bien a ambas isotermas con
altos coeficientes de determinacion (r>>0.95) (Tabla 5). Todos los parametros de
ambos modelos (qmax, 1/b, K y n) fueron significativamente mayores cuando el Pb®*
fue adsorbido en un medio adicionado con acido propidnico y sulfato de magnesio
(p<0.05). Lo anterior podria estar relacionado a una mayor biodisponibilidad del
metal debido a la presencia de compuestos labiles que pudieron haberse formado
por la presencia del acido propidnico tal como el propionato de plomo.
Comunmente, la predicciéon de la biodisponibilidad del metal considera al ion 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 facil disociacion (i.e. labiles) que se forman con ligandos sintéticos o naturales
(Slaveykova y Wilkinson 2002; Degryse et al., 2006). Asi, bajo las condiciones
usadas en el presente trabajo, complejos de propionato de plomo pudieron
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haberse formado en la solucién y contribuir a un mayor abastecimiento de plomo a
la superficie de S. minima. Al respecto, Chen y Wu (2004) encontraron que la
capacidad maxima de adsorcidn (gmax) de Cu®" por un adsorbente (carbén
activado mas acidos humicos) fue mayor cuando en la solucion estaba presente

acido citrico (8.42 vs. 4.83 mg/qg).

Tabla 5. Parametros del equilibrio de adsorcion de Pb?* por S. minima de acuerdo

a las isotermas de Freundlich y Langmuir.

Medio Freundlich Langmuir
K(mg/g)(L/mg)™ |n r2 Omax (M@/g) |b (L/mg) r2

ARS [9.57+0.12° 1.77+0.081/0.985 [58.20+1.45% |0.14+0.007 |0.954

AD 8.31+0.18° 1.57+0.108]0.951 [44.15+2.55° [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 evaluacion del equilibrio de adsorcion de metales
en biomasa viable de macrdfitas. La gmax 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
adsorcion de Pb? por la planta acuatica Myriophyllum spicatum. Aunque,

posteriormente Keskinkan et al. (2003, 2007) han reportado una (max Mmas baja
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para la misma planta (46.69 y 46.49 mg/g). La gmax 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 adsorcion de Pb?*
se han encontrado en biomasa no viable de plantas acuaticas 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 especifica mayor a la de S. minima (264 m?/g) como
es el caso de P. lucens (415 m?#qg) (Schneider y Rubio, 1999). En el caso de
biomasa no viable de plantas acuaticas 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 adsorcion 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
adsorcién de Pb®* 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 Acumulacion intracelular de Pb®* en S.minima

Los iones metalicos 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 polisacaridos, celulosa, lignina vy
hemicelulosa juegan un papel especial en la quelacion 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 Pb®* también puede penetrar a la célula (Samardakiewicz y

Wozny, 2000).

En el presente trabajo se encontré que el Pb?* es acumulado a nivel intracelular en
S. minima en todo el intervalo de C; probado. El contenido de Pb** acumulado en
las células de la planta fue afectado positivamente por la C; especialmente cuando
la C; aument6 de 4.70+0.06 a 15.18+0.55 y a 28.40+0.22 mg Pb?*/L (p<0.05) (Fig.
28 y Fig. 29). El contenido de Pb** en la biomasa expuesta a la mas alta C; fue
casi 10 veces mayor a aquella observada a la mas baja C; (p<0.05) durante las
primeras 4 h en ambos medios (4226.50+230 vs. 450+70 and 42431660 vs.

320+20 mg Pb?*/kg biomasa bs para ARS y AD, respectivamente).

La correlacion encontrada entre la C; y la cantidad de Pb®* acumulado fue muy alta
sobre todo después de 24 h de exposicidén (r’=0.959 y 0.986 para ARS y AD,
respectivamente) (p<0.01). Asimismo, se observé un efecto del tiempo sobre la
cantidad de Pb®" que penetrd en las células, particularmente en las C; iguales o
mayores a 4.70+0.06 mg Pb?'/L (p<0.05). En éstas se observo un incremento
entre 10 y 30% de Pb®* acumulado después de exponer la planta al metal durante

1 dia.
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Figura 28. Acumulacion intracelular de Pb?* en S. minima a diferentes C; del metal
en agua residual sintética (ARS).
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Figura 29. Acumulacién intracelular de Pb?* en S. minima a diferentes C; del metal
en agua desionizada (AD).
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Los altos contenidos de Pb?* encontrados (1.12+0.081% en ARS y 1.38+0.14%
en AD) para una C; de 28.40+0.22 mg Pb?*/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 Pb?*/L) durante dos semanas (Sahi et al., 2002). No se encontrd
un efecto del tipo de medio sobre la cantidad de Pb* acumulado. La alta
capacidad de S. minima para acumular Pb®" puede ser atribuida a la sintesis de
tioles (FQs y GSH). Estrella-Gémez et al., (2009) reportaron que el Pb* induce la
produccion de FQs (2, 3 y especialmente 4) y que éstas pueden estar involucradas
en la desintoxicacion de Pb®*" 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 produccion de tioles es responsable de la
capacidad para acumular Pb®* a nivel intracelular, dado que dichos autores sélo
trabajaron con una concentracion inicial de Pb®* (8.13 mg Pb?*/L). Por el contrario,
Mishra et al (2006) evaluaron en Ceratophyllum demersum, una planta acuatica, la
produccién de FQs a diferentes concentraciones iniciales de Pb®* en el medio y
encontraron que la concentracion de FQ2, incrementdé a medida que la

concentracion del metal fue incrementada de 2.19 a 10.98 mg Pb**/L.
Después de 24 h de exposicion al metal, S. minima no mostrd signos visibles de

toxicidad en todas las C; probadas excepto a las mas alta C;, 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
Pb?*/L en ARS durante 24 h

La velocidad a la cual se desarrolld la acumulacién intracelular fue afectada
positivamente por la C; especialmente cuando ésta se increment6é a 15.1810.55 y
28.40+0.22 mg Pb?/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 C; de 0.8+0.0, 2.70+0.03 y 4.70+0.06
mg Pb?*/L fueron 0.7695+0.036 (ARS)y 1.2054+0.118 mg Pb/g biomasa h (AD),
mientras que en las C; mas altas se alcanzaron valores de hasta 3.1875+0.623 y
4.633+0.735 mg Pb?*/g biomasa h, para ARS y AD respectivamente. También se
encontré que dichas velocidades disminuyeron conforme se incrementd el tiempo
de exposicion (p<0.05) especificamente 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 C;

y en ambos medios.
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Finalmente se observd 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 acido propiénico podrian haber tenido un
efecto negativo sobre la velocidad con la cual el Pb** entré a la célula. Sin
embargo pareciera que dicho efecto se diluyé con el tiempo dado que al final del

periodo de prueba los valores de ambos medios fueron muy similares.

—<0—0.80+£0.0 mg Pb/L
—4—2.70+0.03 mg Pb/L
—0—4.70+0.06 mg Pb/L
——15.18+0.55 mg Pb/L
——28.40+0.22 mg Pb/L

Velocidad de acumulaciéon intracelular
(mg Pb2*/g biomasa bs h)

0 5 10 15 20 25 30
Tiempo (h)

Figura 31. Velocidad de acumulacion intracelular de Pb?* en S. minima en ARS
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Figura 32. Velocidad de acumulacion intracelular de Pb®* en S. minima en AD.

El modelo de Michaelis—Menten ha sido usado para inferir el mecanismo
responsable del transporte de metales a través de la membrana plasmatica
(Abedin et al. 2002). En el presente trabajo las velocidades de la acumulacién
intracelular de Pb2+, obtenidas a las 4 h en todo el intervalo de C; 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 Pb** es transportado al interior de las células a través
del transporte activo (i.e. transportadores de membrana) y/o por difusion facilitada

(canales iénicos).
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Se ha demostrado que elementos no esenciales tales como el Cd** y Pb** usan
canales y transportadores de la membrana plasmatica que normalmente funcionan
en la acumulacién de iones esenciales tales como Ca?* y Mg®* (Clemens, 2001).
Lo anterior se ha estudiado principalmente en plantas terrestres. Sunkar et al.
(2000) han sugerido que la proteina NtCBP4 de la planta de tabaco y la proteina
AtCNGC1 de Arabidopsis son componentes del transporte de entrada de Pb?* en
células de plantas. También se ha encontrado que la acumulacion acelerada de
Pb?* (usando acidos organicos) es parcialmente mediada por canales de Ca** y K*
en células de la raiz de Triticum aestivum cultivada en hidroponia y que de igual
manera fue dependiente de la funcion fisiolégica de la ATPasa P-tipo de la
membrana plasmatica (Wang et al. 2007). No obstante, poco se conoce acerca de
los mecanismos que utilizan los metales para ingresar a las células de plantas
acuaticas flotantes. Se ha estudiado el transporte de iones y la sensibilidad a
metales de canales de la vacuola en raices de E. crassipes (Paganetto et al.,
2001) y se ha sugerido que en S. minima, el Pb?**es acumulado intracelularmente

a través de canales de calcio (Olguin et al., 2005).

Los resultados encontrados en ARS mostraron que la presencia de acido
propionico y sulfato de magnesio afecté negativamente la Vs« calculada (p<0.05).
Aunque el magnesio fue adicionado junto con el acido propiénico 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 acumulacion de Pb*".

116



Tabla 6. Parametros cinéticos de la acumulacién intracelular de Pb?* por S.

minima de acuerdo al modelo de Michaelis-Menten.

Medio Viméx Km re
(mg/g h) (mg/L)
ARS 1.47+0.11° 8.750+1.23° 0.952
AD 2.01£0.012° 15.69+0.67° 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 menciond anteriormente el Pb?* puede usar canales y transportadores
de la membrana plasmatica que normalmente funcionan en la acumulacion de
iones tales como Ca*" y Mg?* debido a su similitud, i.e. el radio iénico, el estado de
oxidacion y la carga eléctrica del Pb** es muy similar a la del Ca®* por lo cual
pueden competir en su entrada a la células (Garland y Wilkins, 1981). Se ha
descrito que la competencia entre Ca?* y Pb?" por entrar a la célula podria ser la
causa de la baja concentracién de Pb%" 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 Pb%" a través
de la membrana plasmatica durante la acumulacién de Pb®* en raices de Oryza

sativa cultivada en hidroponia (Kim et al., 2002).
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En resumen, cabe sefialar que este helecho acuatico, S. minima, satisface
totalmente el criterio establecido para ser considerado como un hiperacumulador
de Pb*". Los FBC calculados fueron mayores a 1000 en todos los tiempos de
exposicion y C; (Zayed et al. 1998). Ademas, 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 minimo establecido para

hiperacumuladores de Pb** (0.1% bs) (Baker y Brooks 1989).

7  CONCLUSIONES

e La eliminacion de Pb?* de la columna de agua, en un sistema con S.minima, se
puede predecir a través de un modelo de segundo orden.

e S. minima hiperacumulé Pb®* en un amplio intervalo de concentraciones iniciales
del metal y de tiempos de exposicion.

e La alta adsorcion de Pb®" en S. minima se puede relacionar con sus
caracteristicas quimicas, fisicoquimicas y a la gran superficie especifica.

e Los factores de adsorcion (FAD) y de acumulacion intracelular (FAIl)
coadyuvaron a evaluar la hiperacumulacién de Pb* en S. minima, la cual es
principalmente debida a la adsorcién.

e De acuerdo al modelo de cinética de adsorcién de pseudo-segundo orden, se
infiri® que la quimioadsorcion es el mecanismo de adsorcion de Pb?*

predominante en S. minima.
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e El equilibrio de adsorocién de Pb?** en S. minima se puede predecir usando los

modelos de Langmuir y de Freundlich.

e La acumulacién intracelular también contribuyé a la hiperacumulacién de Pb?*

en S. minima y parece estar descrita por el modelo de Michaelis-Menten.

RECOMENDACIONES

v Conocer cual es el papel de las fracciones quimicas (proteinas,
carbohidratos, lipidos), que componen la superficie de S. minima, en la

adsorcion de Pb?*.

v" Investigar si la producciéon de tioles (glutation y fitoquelatinas) es la

responsable de la gran acumulacion intracelular de Pb** en S. minima.

v' Conocer cuadl es el papel del acido propioénico y del sulfato de magnesio, por

separado, en el transporte del Pb?* a través de la membrana plasmatica.

v" Investigar la eliminacion de metales en un sistema multimetal con S. minima

y especificamente en un agua residual real.

v Investigar los retos para la aplicacion de sistemas con S. minima para la
eliminacion de metales a gran escala, en términos de factibilidad técnica y
econdmica (reproduccién 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
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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 Pb*>'T"" 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. 1t 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 m*> g ') and a high content
of carboxylic groups (0.95 mmol H'g ' 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 Pb*T".

Keywords Phytoremediation - Heavy metals -

Aquatic fern - Propionic acid - Magnesium sulfate

Abbreviations
dw Dry weight
TKN  Total Kjeldahl Nitrogen
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SWW  Synthetic Wastewater

DW Deionized Water

IC Initial Lead Concentration

BCF Bioconcentration Factor

BAF  Bioadsorption Factor

IAF Intracellular Accumulation Factor

FOK; Pseudo-first order rate equation

SOK; Pseudo-second order rate equation

q: Sorption capacity (mg g ') at time ¢ (h)

qe Sorption capacity (mg g ') at equilibrium

ky Rate constant of pseudo-first order sorption
(h™h

k> Rate constant of pseudo-second order

sorption (g mg ' h™")
t Contact time (h)
h Initial sorption rate (mg g ' h™")
q Metal uptake capacity (mg g ')
Jmax  Maximum adsorption capacity (mg g ')
b Langmuir constant related to energy of
adsorption (1 mg™)

C. Concentration of the metal in liquid phase at
equilibrium (mg 1"").

K Freundlich constant related to sorption
capacity [(mg g ")(I mg™")""]

n Freundlich constant related to sorption
intensity

Vv Intracellular accumulation rate at time

¢ (mg Pb*" g biomass h™ ')

Vinax Maximal intracellular accumulation rate
(mg Pb>" g biomass h™")

K, 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

@ Springer

(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 (Olguin et
al. 2007) and its efficiency for nutrient removal from
coffee processing plant wastewaters (Olguin et al.
2003). S. minima has also been reported as a hyper-
accumulator of Cd*" (Olguin et al. 2002) and Pb**
(Olguin 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 (Olguin 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 pmol m 2 s~ 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 microalgac 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 (2025 pm) for chlorophyll
extraction using concentrated methanol (5 ml). After
24 h, samples were centrifuged at 872xg 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 (H-g 171) [Abs 665nm—Abs 150nm]A V,,

A absorbancIéLcoefﬁcient of
chlorophyll-a in methanol (12.63)

Vi 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 Hernandez and Olguin (2002).
The protein content was quantified through the total
Kjeldahl nitrogen (TKN) (micro Kjeldahl method,
Furman 1975) using the following formula: % Pro-
tein=TKNx6.25 (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 mx0.175 m contain-
ing 1.5 1 of medium. The column water had a depth of
0.06 m and the container had a total surface area of
0.02537 m?. Pb*" removal was evaluated in two
different media a) a synthetic wastewater (SWW)
prepared with deionized water amended with pro-
pionic acid (98 mg I'') and magnesium sulfate
(107 mg 1) and b) deionized water (DW). Five
different initial Pb>" 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 Pb*" 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 pmolm 2 s ! 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 Olguin 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. Pb*>" 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 HNOj; to quantify Pb*>" accumulat-
ed into the plant tissue. Samples from the water
column were collected and filtered through Whatman
paper (pore size=11 pm) 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.
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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 = lead adsorbed onto biomass (mg kg~ biomass d.w.)

concentration of lead in the solution(mgl™")

Intracellular Accumulation Factor (IAF):

IAF = lead accumulated intracellularly (mg kg~ 'biomass d.w.)

concentration of lead in the solution (mgl’l)

2.6 Lead Adsorption Kinetics

Pseudo-first order (FOK,) and pseudo-second order
(SOKj) rate equations were used for evaluating the
kinetics of Pb>" adsorption. Pseudo-first rate equation
(Largreen model) is expressed as follows (Lazaridis
and Asouhidou 2003):

dg

Tk (ge—
d 1(ge—q1)

which is solved as:

ln(qe - Qt) =Ing. — kit

where ¢, and ¢ are the sorption capacity (mg g ') at
time ¢ (h) and at equilibrium respectively. k; is the rate
constant of pseudo-first order sorption (1 h™").

The pseudo-second order rate equation (Ho and
McKay 1999) is expressed as:

dg

2~ I(ge — q,)°
df 2(61 CIZ)

which can be solved as:

t 1 t

PRV R

and kzqe2 =h

where ¢ is the contact time (h), ¢, and g. are the
sorption capacity (mg g ') at time ¢ and at equilibrium
respectively. &, is the rate constant of pseudo-second
order sorption (g mg ' h'') and 4 is the initial
sorption rate (mg g ' h™).
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2.7 Lead Adsorption Equilibrium

Two adsorption models were chosen for comparison
with experimental data (Volesky 2003).
The Langmuir model:

o qmaxbce
= (1+bC,)

where ¢ is the metal uptake capacity, ¢max 1S the
maximum adsorption capacity (mg g '), b is a
Langmuir constant related to energy of adsorption
(1 mg ") and C, is the concentration of the metal in
liquid phase at equilibrium (mg 17").

The Freundlich model:

q:KCel/ "

where K [(mg g )1 mg )] and n are Freundlich
constants related to adsorption capacity and intensity,
respectively. C, is the concentration of the metal in
liquid phase at equilibrium (mg ")

2.8 Intracellular Lead Accumulation Kinetics

The Michaelis—Menten model (Abedin et al. 2002)
was employed to describe the intracellular accumula-
tion of Pb>" ions into S. minima cells in the range of
the initial metal concentration (IC) tested.

Vinax [Pb]

V=——" =

Kin+[Pb]

where:

14 intracellular accumulation rate at time t (mg
Pb*'g biomass h™")

Vinax maximal intracellular accumulation rate
(mg Pb*'g biomass h™")

K, lead concentration at which a half of the
maximal intracellular accumulation rate is
attained (mg).

[Pb] lead concentration in the solution (mg 17"

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 pg chl-a I'' ¢! 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 ) 0.162+0.018
Water retention (g water & Soﬂmfl) 4.90+0.25
Surface area (m2 g Sorbenf]) 264+13
TKN? 4.60+0.38
Protein® 27.46+0.78
Lipids® 1.52+0.05
Total Carbohydrates® 48.50+2.17
Ash? 13.75+0.008
Total Acidity® 3.93+0.09
Carboxylic Acidity” 0.95+0.02
Phenolic Hydroxyl Acidity® 2.96+0.09

#Values expressed in % dw.

® Values expressed in mmol H g ! dw
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most relevant characteristics were its great surface
area (fronds and pseudo-roots) (264 m> g ") and the
significant amount of carboxyl groups (0.95 mmol
Hg ' 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 Pb>" removed (41—
75%) from the water column was found adsorbed onto
the biomass surface regardless of the IC and exposure
time (Fig. la,c). On the contrary, Pb*" 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 Pb*" in the water
column decreased as the exposure time increased (data
not shown) while the Pb>" 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 Pb>" 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 Pb>" 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 Pb*"
"', 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 Pb>" 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 Pb*>" 1" in SWW; these values were higher
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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 Pb>" adsorption capacity (q) was
observed when IC increased, especially from 15.18+
0.55 to 28.40+0.22 mg Pb*" I"! (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 FOKg
(data not shown); instead it followed an SOK  model
with high determination coefficients (Table 2). The
adsorption capacity at the equilibrium (g.) and the
calculated initial adsorption rates (%), increased signif-
icantly throughout the IC range (p<0.05) in both media.
On the contrary, the rate constant (k,) decreased clearly
when IC increased from 0.840.0 to 2.70+0.03 mg Pb*"
1! (p<0.05) and at the highest IC, it reached a very low
value. The &, and % calculated in SWW were higher
than those for DW (p<0.05) at the highest IC.

Data of Pb*" adsorption in the equilibrium (6 h)
fitted well the Freundlich and Langmuir isotherms
(Table 3). The equilibrium constants obtained (¢max,
1/b, K and n) were significantly higher when Pb**
was adsorbed from a medium amended with pro-
pionic acid and magnesium sulfate (p<0.05).

3.5 Intracellular Lead Accumulation

The Pb*" 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 Pb*" I"! (p<0.05) (Fig. 4).
The Pb®" content in the Salvinia biomass exposed at
28.40+0.22 mg Pb™* "' was about 10 times higher than
that observed at 0.8+0.0 mg Pb"* I during the first 4 h
for both media (4226.50+230 vs. 450+70 and 4243+
660 vs. 320+20 mg Pb*'kg ' biomass dw for SWW
and DW, respectively). After 24 h of exposure, high
intracellular lead levels were obtained (1.124+0.081% in
SWW and 1.38+0.14% in DW for an IC of 28.40+0.22
Pb>" 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 Pb*" I'"), in which a very
small percentage of the fronds turned brown in SWW.
Within the range of ICs tested, the Pb>" intracellular
accumulation rates fitted a Michaelis—Menten model for
both media (Table 4) and the results showed that the
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Fig. 2 Bioadsorption Factor
(BAF) and Intracellular Ac-
cumulation Factor (IAF) of
Pb® " in S. minima biomass
in synthetic wastewater (a,
b) and deionized water (¢, d)
at different concentrations of
the ion
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Fig. 3 Lead adsorption ca-

: 50000 -
pacity (¢) of S. minima at
different initial concentra- 45000 -
tions of the ion. a Synthetic
wastewater (SWW). b T
Deionized water (DW) o
)
®
E
9
o
"o
X
&
el
o
o
E
o

(@)

—%— 0.80+0.00 mg/I
—&— 4.70+0.06 mg/|
—o— 28.40+0.22 mg/|

—— 2.7020.03 mg/I
—&— 15.1840.55 mg/l

%

X I

0 5 10 15 20 25
Time (hours)
50000 1 (b) —%— 0.80+0.00 mg/| —0— 2.70+0.03 mg/|
1 —4&— 4.70+0.06 mg/| —0— 15.18+0.55 myg/l
45000 —0— 28.40+0.22 mg/l
z —5
0
7]
«
g
=
=
"o
x
&
o
o
o
2 —O
T
AN
{1
0 5 10 15 20 25

presence of propionic acid and magnesium sulfate
negatively affected the V. calculated for the intracel-
lular Pb? * 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,

Time (hours)

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 m*> g ) that is rich in carbohy-
drates (48.50%) and carboxyl groups (0.95 mmol g ),
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
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Table 2 Equilibrium adsorption capacity (g.), rate constant (k,) and initial rate (/) of Pb> " adsorption by Salvinia minima according

to the SOK model

IC (mg ") SWW DW
ge (mg g ks h ” ge (mgg ) ks h ¥oop
(gmg'h) (mgg'h) (gmg 'h™") (mgg'hh

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
2.7040.03  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

been reported to influence Pb*" and Cd*" adsorption in
Spirulina biomass (Hernandez and Olguin 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 (Olguin 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
Pb>" 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 SOK 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 Pb®" ions and the cationic weak
exchanger groups present on the plant surface. In fact,
it has been reported that ions such as Na*, K', Ca*",
Mg, Fe*" and Mn*>' are released to the aqueous
solution during the adsorption of Pb*" and Cu*" by
Spirodela intermedia (Miretzky et al. 2006) and

Table 3 Equilibrium parameters for Pb>* adsorption by Salvinia minima according to Freundlich and Langmuir isotherms

Media Freundlich isotherm Langmuir isotherm

K(mg g )1 mg H" n r Gmax (g g ) b(mgh r
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, DWW deionized water
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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)

16000

14000 -

12000 -

10000 -

8000 -

6000 -

4000 -

(mg Pb?* kg™ biomass dw)

2000 -

Intracellular accumulation of lead

16000 -

14000

12000 -

10000 -

8000 -

6000 -

4000 ~

(mg Pb?* kg™ biomass dw)

2000

Intracellular accumulation of lead

Potamogeton lucens (Schneider and Rubio 1999),
respectively.

The ¢max calculated for S. minima in SWW (58.20+
1.45 mg Pb*" g ') was slightly higher than that found

Table 4 Kinetic parameters for intracellular Pb>" accumulation
by Salvinia minima according to Michaelis—Menten model

Media ~ Vipax (mg g ' dwh™) kg (mg) ”
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, DWW deionized water

[0.5h
B2h

0.8 2.7 4.7 15.18 284

Initial lead concentration in solution (mg 1)

0.8

2.7 15.18 284

Initial lead concentration in solution (mg 1)

for Myriophyllum spicatum (55.6 mg Pb*" g™ ') (Wang
et al. 1996) while the g, obtained in DW was similar
to that reported for Ceratophyllum demersum (44.8 mg
Pb*"g ") (Keskinkan et al. 2004).

The fact that the equilibrium parameters calculated
in each model (¢max, 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
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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 Cu**
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 ).

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 Pb>'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 PC,
concentration is higher as IC increased. Work is in
progress by our research group to investigate PC
production as an intracellular mechanism of
Pb® " 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). Olguin et al. (2005) have
suggested that in S. minima, Pb*" 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 Mg®" negatively affected the Pb>" uptake. Mg?*
competition for transport across the plasma membrane
during Pb*" 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

@ Springer

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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Preface

Enviropmental managers, engineers, and scientists who have bad experience with industrial and
hazardous waste management problems have noted the need for a handbook series that 1s compre-
hensive in its scope, directly applicable to daily waste management problems of specific industries,
and widely acceptable by practicing environmental professionals and educators.

Many standard industrial waste treatment and hazardous waste management texis adequately
cover a fow major industries, for conventional in-plant pollution control strategies, but no one book,
or series of books, focuses on new developments in inpovative and alternative environmental tech-
nology, design criteria, effluent standards, managerial decision methodology, and regional and global
environmental conservation.

In 2004, CRC Press published the first volume in the series. Handbook of Indusirial and
Hazardous Wastes Treatment. That first handbook emphasized an in-depth presentation of environ-
mental pollution sources, waste characteristics, control technologies, management strategies. facil-
ity inmovations, process alternatives, costs, case histories, effluent standards, and future trends for
each industnial and commercial operation (such as the pharmaceutical industry, oil refineries, metal
plating and finishing industry, photographic processing industry, soap and detergent industry, texiile
industry, phosphate indusiry, pulp and paper mills, dairies, seafood processing factories, meat
processing planis, olive ail processing plants, potato production operations, pesticide indusiry, live-
stock industry, soft drink factories, explosive chemical plants, rubber industry, timber industry, and
power industry) and an in-depth presentation of methodologies, technologies, aliernatives, regional
effects, and global effects of each important indostrial pollution control practice that may be applied
to all industries (such as indusirial ecology, pollution preventjon, in-plant hazardous waste manage-
ment, site remediation, groundwater decontamination, and Stormwater management).

In a deliberate effort to complement the 2004 handbook as well as other indusirial waste treat-
ment and hazardous waste management texts, this 2010 Handbook of Advanced Indusirial and
Hazardous Wastes Treatment covers many new advances in the field of industrial and hazardous
waste treatment, such as waste minimization, cleaner production. legislation and reguiations for
hazardous wastes, hazardous industrial wastes characteristics, soil remediation, brownfield sites
restoration, bioremediation, enzymatic process, undezground storage tank releases, biclogical reat-
ment processes, deep-well injection, methyl tertiary-butyl ether, fuel oxygenates, evapotranspira-
tion, landfill cover, hazardous leachate treatment, secondary flotation, solid waste treatment, and
so on. This handbook also gives an in-depth presentation of hazardous industrial treaiment and
management technologies used in many new industries and operations that were not covered in the
previous handbook, such as the aluminum forming industry, coil coating industry, nickel—chromium
plating plants, porcelain enameling industry, pentachlorophenol processing facilities, pulp and paper
industry, and inorganic chemical industry. Many industries are covered for the very first time.

Special efforts were made to invite experts 1o contribuie chapters in their own areas of expertise.
Since the field of industrial hazardous waste treatmnent is very broad, no one can claim to be an expert
in all industries; collective coniributions are better than a single author’s presentation for @ handbook
of this natuge.

This 2010 Handbook of Advanced Industrial and Hazardous Wasies Treatment and its sister
book, 2004 Handbook of Industrial and Hazardous Wastes Trearment, are 10 be used together as
college textbooks as well as reference books for environmental professionals. They feature the
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major industries and hazardous pollutants that have significant effects on the environment.
Professors, students, and researchers in environmental, civil, chemical, sanitary, mechanical, and
public heaith engineering and science will find valuable educational materials here. The extensive
bibliographzes for each industrial waste treatment or practice should be invalable (o environmental
managers and researchers who need to trace, follow, duplicate, or improve on a specific industrial
hazardous waste treatment practice.

A successful modem hazardous industrial waste treatment program for a particular industry will
include not only traditional water poilution control but also air polluton control, noise control, soi}
conservation, site remediation, radiation protection, groundwater protection, hazardous wasie man-
agement, solid waste disposal, and combined industrial-municipal waste treatment and management.
In fact, it should be a holistic environmental coniro] program. Another intention of this handbook
series is to provide technical and economical information on the development of the most feasible
total environmental control program that can bencfit both industry and local municipalities. Frequently,
the most economically feasible methodology is a combined industrial-municipal waste treatment.

Lawrence K, Wang, Massachuset{s
Yung-Tse Hung, Ohio
Nazih K. Shammas, Massachusetts
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101 INTRODUCTION

Surface water and groundwater may become contarinated with hazardous componnds as a
consequence of natural and human activities. Pollutants of concern are both inorganic (heavy metals,
radionuclides, nitrogen, phosphorous, etc.) and organic compounds (fuels, solvents, explosives. pes-
ticides, herbicides, chemical and petrochemical compounds, eic.).! Organic pollutanis are mostly
man-made and xenobiotic to organisms. They are released into the environment via spills, military
activities, agricullure, industry, wood treatment, and so on. Inorgamc poliuianis occur as natural cle-
menis in the earth’s crust or aunosphere, and humnan activies such as mining, industry, traffic, agri-
culture, and military activities promote their releasc into the environment.? Heavy metals and nutrienis
such as pitrogen and phosphorous are the inorganic pollutants of major concern worldwide.3-?

The release of heavy metals into Uze environment presents a serious threat. Over recent decades,
the annual worldwide release of heavy metals reached 22.000 T for cadminm, 939,000 T for copper,
783,000 T for lead, and 1,350,000 T for zinc.* Because of their high sclubility in the aquatic environ-
ments, heavy metals can be absorbed by living organisms and enter the food chain.® Exposure to
high levels of these metals has been linked 10 cyioloxic, mutagenic, and carcinogenic effects on
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FIGURE 10.1 Different types of systems used in phytofiliration.

human health and wildhife” As a consequence, their elimination from contaminated waters hag
become a major Lopic of research in recent years.®

Different technologies have been developed in recent years 1o treat the wastewaters contami-
nated with heavy metals. Chemical precipitation, coagulation—flocculation, flotation, ion exchange,
and membrane filtration can be employed to remove heavy metals from contaminated wastewater.t
However, they have inherent limitations in application mainly due to the lack of economical feasi-
bility for the treatment of large volumes of water with a low metal concentration. Furthermore, the
major disadvantage of conventional technologies is the production of sludge.?

Due to the above-mentioned constrainis of conventional technologies, the hiological treatment
of metals, especially phytoremediation, 18 becoming a more attractive alternative. I is defined as the
use of plants and their associated microbes to remove, reduce, degrade. or immobjlize environmen-
tal pollutants from soil and water, thus restoring coniaminated siles Lo 4 relatively clean, nontoxic
environment. A variety of pollated waters can be phytoremediated. including sewage and municipal
wastewater, agricultural runoff/drainage water. mdustrial wastewater. coal pile runoff, landfill
leachate. mine drainage, and groundwater plumes. Phytoremedialion includes various strategies and
all of them are promising, cost-effective, and environmentally friendly technologies.'?

Phytofiliration. a specific sirategy of phytoremediation, is the use of plants to remove contami-
nants from water and aqueous waste streams. Three different svstems (Figure 10.1) can be consid-
ered within this strategy: {a) rhizofiliration (the use of hydroponically cultivated plant roois),™!!*
{b) constructed wetlands (CWs) and lagoons, and (¢) bioadsorbents-based systems.

It is worth noting that there are preparation stages of the plant biomass before they can be used
for pollutants removal, in the case of rhizofiltration and bioadsorbents-based sysiems (Figure 10.2),
which may increase the investment and operational costs. On the contrary, the lagoons and CWs are
designed to process the influents in one single stage.

This chapter is aimed at presenting an overview of the state of the art in phytofiltration of heavy
metals using any of the three different treatment systems. It has been considered useful 1o discuss
the three alternatives in one single docement, since usually, information for cach of the systerms 1
reviewed separately, missing the advantages ol a holistic discussion.

10.2 RHIZOFILTRATION

The system or process termed rhizofiliration is the use of hydroponically culivated plant roots of
severa) terrestrial plants (o absorb. concentrate. or precipitate toxic metals from polluted effiuents
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FIGURE 10.2 Preparation and operative stages in rhizofiliration, lagoons, CWs, and biosorbent-based
Systems,

and was initially promoted by Dushenkov and bis group.!® An extensive review on this topic and the
use of various plants for the removal of heavy metals has been already published.” More recently,
other reviews have been published, mainly related to modeling systems”® and radionucleotides
removal.'? Thus, in this chapter, an effort has been made in order to refer only Lo the more recent
work related to the removal of heavy metals through rhizofiltration, in the sirict sense of the defini-
tion described above, and also in relation to the use of terresirial plant systems for metal removal
from aqueous solutions and wastewaters.

. During rhizofiltration, the plant roots sorb, concentrate, and/or precipitate the contaminants
present in the irrigated wastewater through the soil plant root system into the harvestable parts of
the roots and above-ground shoots.!® Subsequent volatilization of contaminants can also occur. As
they become saturated with the contaminants, roots or whole plants are harvested for disposal.
Terrestrial plants are preferred over aguatic plants, since they produce long, more substantial, often
fibrous root systems with large surface area for pollutant sorption.”

Roots of many hydroponically grown terrestrial plants, for example, Indian mustard (Brassica
juncea (L) Czern.), sunflower (Hefianthus annuus L.), and varions grasses, have proved to remove
effectively toxic metals from aqueous solutions. Sunflower (Helianrhus annuus L.) is one of the
most promising environmental crops that is being used in diverse situations for environmental
clean-up.’® It has been shown to be very efficient in the uptake of Cd(II} and Pb(II).”” The latter was
concentrated in both leaf and siem at the region of vascular bundles with greater amounts in the leaf
portion. Lead granules were also found in the root tissue from the epidermis layer to the central
axis.'® The influence of a chelating agent such as (S,S)-N,NO-ethylenediamine disuccinic acid
(EDDS) on the accumulation of Cu(IT), Zn(I1), and Pb{IL} by sunfiowers from nutrient solution has
also been assessed. The uptake of Pb(1I) in shoots was enhanced, whereas that of essential metals,
such as Cu(II} and Zn{11}, was decreased. These results show that synthetic chelating agents do not
necessarily increase upiake of heavy metals, when soluble concentrations are equoal in the presence
and absence of chelates.””

Plant groups such as Brassica have members with the ability to extract selenium from soil.
Brassica juncea, in particular, has been the focus of much research due to its relatively large biomass
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and its fast growth cycle.”” In hydroponics, it has shown an exceptionally high accumulation of
Pb(1l) (138 g/kg) being restricted largely to root tissue. Examination using scanning transmission
electron microscopy—energy dispersive spectroscopy revealed substantial and predominantly inira.
cellular uptake at the rooct tip.”! This plant is also able to remove Hg(1D) from contaminated soly.
tions. The main removal mechanism was volatilization that occurred from the roois. while only
little Hg(I1) was translocated to the shoots (0.7-2% of the toia} meial accumulated).” ’

Sedum affredii has proved to be a Zn/Cd-hyperaccumulator’® and Pb-accumulatng plant
Studies developed in hydroponics have suggesied that the naturally occurring rhizospheric bacteria
may be useful in S. ¢lfredii l0lerance 10 heavy metal toxicity, and also acceleraie the metal removaj
from comaminated water.” The effect of Pb(1l) on hyperaccumulating and nonhyperaccumuliating
ecotypes of this plant has also been evaluated. Although growth, leaf physiology, and ultrastructure
of both the ecotypes were affected by Ph treatmeni. deleterious effects were more pronounced in the
nonhyperaccumulating ecotype.=®

It is known that lead phytoextracizon can be economically feasible only when the developed sys-
tems employ high biomass plants that can accamulate >1% of the metal in their shoots. Sahi and
coworkers” demonstrated that Sesbania drismmondii, aleguminous shrub occurring in the wild, is able
to accumulate >4% of Ph(I1) in shoots when it is grown hydroponically in a Pb-contaminated putrient
solution. Pb(Il) granules were found in the plasma membrane and cell wall, and also 1 the vacuoles.
S. drupumondii is also able to accumulate Hg(Tl) from water in roots (998 mg He/kg) and shoots
(41,403 mg Hg/kg}. It has been suggested that this plant uses effective antioxidative defense mecha-
nisms such as the modulating nonenzymatic antioxidants (glutathione and nonprotein thiois) and
enzymatic antioxidants: superoxide dismutase, ascorbate peroxidase, and ghutathjone reductase.

The potential efficiency of Fagopyrum esculenium, common buckwheat, in removing chromium
from wastewaters has also been assessed. Plants grown in Cr(11) showed a higher tissue concentra-
tion and a higher chromium removal efficiency than those grown in Cr{V1). Buckwheat was able to
retain their capacity for Cr removal even thoungh it showed strong toxicity symptoms.*?

Buddleja asiatica (wild species) and B. paniculara (cultivated species) are plants of fast growth,
confaining an extensive root system. Evaluations under hydroponic conditions were carried out to
compare their phytoremediation potential of CA(I1). Zn(l). and Pb(Ii). B. asiatica accumulated
more Pb(ii) and Cd(1l) than B. paniciilara in both shoots and roots. An extremely high Pb content
(12,133-21.667 mg/kg) was observed in roots of both species.® On the other band, Sesuviun poriu-
lacastrum and Mesembryvanthemum crysiallinum are halophytes from Aizoaceae family that show
tolerance to Cd(II) in aqueous solutions. It was found that Cd(IT} accumulation was significantly
higher in the roots than in the shoots. However, the metal content in the shools reached values char-
acteristic of Cd hyperaceumulater plants (350700 pg/g).*

Preris vitiuta, a ierrestrial fern. has been described as an As hyperaccumnlator.® Additionally,
it has been also grown hydroponically to assess its effectiveness in As removal trom contaminated
groundwater. Several short-term studies have shown that it 1s able to reduce effectively the arsenic
concentration in 3 d (from 46 to <I0 pg/L). After this time, reused plants can continue 1o take up
arsenic from the groundwater but at a slower rate.™ At field scale, Natarajan and coworkers™ evalu-
ated some faclors such as plant density, nitrogen (N) and phosphorous (F) addition, and reuse of
plants to improve the effectiveness of P. virrata roots system. Results suggested that a higher plant
density and lower P levels may enhance the As depletion (from }30to 1.7 ng/L in five weeks). At the
same scale, a continuous flow phytofiltration system with the genus Preris consistently produced
water having an arsenic concentration less than the detection limit of 2 mg/L, at fiow rates as high
as 1900 L/d for a total treated water volume of approximately 60,000 1. throughout the 84 d demon-
stration period.™

Vetiveria zizanioides is a fast growing. perennial. tussock grass belonging to the family Poaceae.
It has the ability to extract metals from the soil and water. Iis high tolerance for metals and metal-
loids is often attributed 1o its capability to accumulate metals in above-ground tissues that do nol
affect the roots and shoot growth, and to the mycorrhizal association within its roots (hat makes it
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sturdy enough to withstand high toxic metal concentration in seils.*6 Boonyapookana and coworkers'®
reported that after four weeks of growth, a 17-fold increase in shoot Pb(1l) content was obhserved in
plants grown in a solution containing 2.5 mmol/L. of Pb(IT) and in the presence of EDTA.
A Bioconcentration Facter (BCF) of 88 was obtained.

10.3 CONSTRUCTED WETLANDS AND LAGOONS

An extensive number of manuals and books related to the different aspects of performance and
design of CWs are available in the literature.”#* On the contrary, reviews concerning metal removal
using lagoons with floating macrophytes ave scarce. In this review, brief information about CWs ig
presented and a major emphasis is given to the use of lagoons with aquatic fioating planis for metal
removal.

CWs are engineered systems that have been designed to treat wastewaters taking advantage of
many of the processes that occur in natural wetlands, although its design allows a more conuolled
environment. Natural processes involve wetland vegetation, soils, and their associated microbial
assemblages.® CWs have been used for the purification of domestic, industrial, and agricultural
wastewaler, and stormwaters. They are furthermore applied to sirip nutrients from polluted surface
waters before these are discharged into vulnerable nature reserves.”

Many are the advantages of CWs for treating wastewater and runoff, They are a cost-effective
and technically feasible technology. The expenses of operation and maintenance (energy and sup-
plies) are low, requiring only a periodic, rather than continuous, on-site labor. CWs are tolerant to
flucruatzons in flow and facilitaie water revse and recycling. Additionally, they provide habitat for
many wetland organisms and benefits to wildlife habitat.?”

In developing countries, additional advantages of using CWs can be obtained. They may pro-
vide economic benefits and could encourage small communities to maintain natural wastewater
treatment systems. The production of plant biomass can provide economic returns to communities
through prodnction of biogas, animal feed, compost, and fiber for paper according to the type of
pollutant.*®

The treatment mechanisms in CWs are numerons and often interrelated. Metals are removed at
different stages from the water column by a series of physicochemical and biological processes
(Table 10.7).

TABLE 10.1
Mechanisms Involved in the Improvement of the Water Quality in a CW
Mecharism Type of Process Pollutant
Settling of suspended particulate matter Physicat Organic matter
Filtration and chemical precipitation through comtact of the water with the Physicochermical Metals
substrate and litter
Adsorption and 100 exchange on the surfaces of plants, substrate, sediment, Physicochemical Metals
and litter
Direct uptake by plants and microorganisms. Microbial removal of metals Biological Metals
Breakdown and transformation of pollutants by microorganisms and plants Biological Organics
Uptake and transformation of nutrients by microorganisms and plants Biological N, P
Predarion and natural die-off of pathogens Biclogicul Pathogens

Source: Environmemal Protection Agency (EPA), A Handbook of Construrted Werlunds. Available at hup:/ffwww.epa.gov/
OWOW fweilands/pdi/hand.pdf, 2000b and Greenway, M., The role of macrophytes in nutrient removal using
consiructed wetlands, in Emvironmenial Bioremediation Technologies, Smgh, S.MN. and Tripathi. R.D.. Eds,
Springer. Berlin, Heidelberg. 2007, pp. 331-351.




394 Handbook of Advanced Industrial and Hazardous Wastes Treatment

Type of flow
Sub-surface flow ‘
Surface flaw constructed wetlands
constructed A) Downflow
: wetlands : B} Upflow .
{ C) Tidal ‘

Type of plants

Various types
of plants

A) Free-floating Emergent
B) Floating-leaved plants
C) Submerged

(D) Emergent
Type of support ‘

Pea grave! ‘

E crushed rock, etc.

FIGURE 10.3 Types of CWs according to the type of flow, plant. and supporting media.

The basic classification of CWs is based on the type of flow regime and macrophytic growth. In
general terms, two types can be described (Figure 10.3). The selection of the most appropriate
option shall be according to various operational factors and to the plants available in the region of

establishment of the system. -0

10.3.1 LaGcoONs wiTH FRee-FLOATING PLANTS

Lagoons with free-floating macrophytes consist of one or more shallow ponds 1n which plants fioal
on the surface. Several free-floating planis (FEFP) have been tested to purify water by removing nutri-
ents and meials (Table 10.2). They range from large plants with rosettes of aerial and/or floating
leaves and well-developed submerged roots to minute surface-floating plants with few or no roots.*

The metal removal in this kind of systems is main]y due to plant uptake.®® Adsorption to the
roots or surface plant, translocation, and intraceliular accumulation have been described as the main
removal mechanisms.”"> The majority of works have been carried out in single-metal microcosims
in batch-operated sysiems. The genus Azolla has been widely assessed for removing metals at low
wninal metal concentrations. Bennicelli and coworkers™ reported that A. californiana was able to
remove Hg(II) (75-93%) and Cr{IT) (74-919%) from synthetic water solutions. The concentration of
melals ranged from 71 to 964 mg/kg dry weight jn the plant tissues. Similar results for Hg (90%,
949, and 80%;) and Cd(I1) (>809%) removal were found using A. pimnata. The metal content in the
biomass was directly related to that of the solution, being 667 and 740 mg/kg, for He(11) and Ca{(1l),
respectively at an initzal concentration of 3.0 mg/L. 1n all cases, the metal presence inhibited the
plant growth at 20-30%." Likewise, A. fificuloides is an excellent accumulator of Pb(il) (1.8% of
dry weight). More in-depth studies carried our te characterize the mechanisms of such Po(I]) accu-
mulation and storage showed that Pb(1l) uptake in Azolia leaves takes place in the cell wall and
vacuoles. In mature Azolla leaves, lead accumulated in larger aggregates than in young leaves. The
tonoplasts may be involved ip Jead accumulafion through secondary 1on transporters in the vacuoles
via HT-ATPase activity.™

The phytofiltration of Pb(ll} and Cd(l) has been also studied using species of Salvinia. S.
minima Baker is a smalil free-floating aquaiic fern native to Mexico, Central America and South
America. It has been proved to be an excellent aquatic phytoremediator and hyperaccumulator of
Cd(I1} and Pb(II}.™" The relevance of using a compartmentalization analysis (CA) complementary
to the use of BCFs and metal removal kinetics by plants has been demonsirated using S. minima
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Table 10.2
Types of Plants Utilized in CWs and Lagoons
Type of Plants Reference
Pree-floating Eichhontia crassipes 48
] Pistiq siratiores 49
£ Lemnaceae 30
Azolla filiewloides 51
Ipomoea aguatica 52
Bacopa monnieri 53
i Salviniq minima 54
Floating-leaved  Nymphaea spontanea 35
Nymphaea aurora 56
Fydrocoryle umbellain 57
Submersed Nuphar variegaium 58
Elodea canadensis 39
Potamageron natans 59
Fydrilla sp. &0
Vidlisneria spiralis 61
Emergent Phragmites australis 62
1 Bolboschoenus maritinus 62
5 : Zizunia latifolia 63
f ; Typha latifolia 59
| Alisma plamtago-aquatica 59
j Saginraria sagirtifelia 1. 59
Juncus effisus 64
; Typha domingensis 65
; : : Phragmites australis 66
. FPhalaris anndinacea 66
Spartina alterniflora &7
Carex rostraa 68
Eriophorum angustifolium 68

exposed to Ph(iT) as a model system.” The CA is used to define the fate of the metal within four
compartments in the microcosin (surface of the plant, intracellular space, water column, and sedi-
ments) by using a series of EDTA washings. Recently, based on the use of this methodological tool,
a bioadsorption factor (BAF) and an intracellular accumulation factor (IAF) were proposed in order
to gain a {ull insight into the hyperaccumulating lead capacity of S. minima. It was clear that such
an ability was mainly due to a strong adsorption capacity (BAF in the range of 780-198C) compared
to a weaker one for intracellular accumulation (IAF in the range of 57-1007). Surprisingly, the abil-
ity of S. minima to accumulate the metal into the cells was not inhibited at concentrations as high
as 28.40 £ 0.22 mg Ph(I1)/L."
| Phetsombat and coworkers™ found significant CA(II) and Pb(II) increases in the accumulation
of these two metals by §. cucullara, when exposure time (2--8 d) and concentration were increased
| (from 0.5 to 4.0 and from 5 to 40 mg/L of CA(IT) and Pb(11), respectively). The roots of . cucullata
| bad higher metal contents than Jeaves suggesting that the metals were bound to the root cells and
were partially transported to the Jeaves. At the same time, there were significant decreases in the
relative growth, biomass productivity, and total chlorophyll content when the exposure time and
Concentration were increased. Other stndies have demonstrated the potential of S. minima to reme-
diate Cy (I1) in concentrations 100 times above that currently found in freshwater environments.”
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Reports on the evaluation of FFP for metal removal at mesocosms level are scarce, The follow
ing discussion provides some of the more relevani reports refated 1o this wpic. Eichhorniq c;-am-pes,
Pistia stratiotes. Lemna minor, A, pinnata, and S. polyrhiza were tested for their heavy mefaj
removal capacity from the secondary treated municipal wastewater (150 L), Such a wastewage, con-
tained metals in various concentrations (mg/L), such as Cr (1.2). Cd (0.09). Cu (0.11), 75 09)
Fe (1.8}, and Ni (0.07). The aquatic plants showed meta) telerance and surprisingly the secgndan;
ireated municipal wastewater promoted their growth. E. crassipes was the most efficient accumuiz.
tor removing up to 70% of Fe(Il) and 59% of Ni({Il). Meials were mostly accumulated in roogg than
in leaves, according to the translocation factors, which in general were <l. The highest lranslocatigy
factor was obtained in L. minor for Fe (0.94) and the lowest {or Zn in A, pinnara {0.48). The biomasg
produced may be used for biogas production, papermaking. and so on, while treated wastewagey
may be of possible use for irrigation. Maximum removal at 20 d hydravlic retention period ang
decreasing trend after that indicate that aguatic plants should be harvested every 20 d for wastewate,
treatment. This technology is highly recommendable for tropical wastewaters where sewage i
mixed with industrial effiuents.®0

Aquatic floating plants have been also tested for the removal of heavy metals from the coal mip.
ing effluent in mesocosms. The high removal efficiency (>60% lor Fe, Cr, Cu, Cd, and Zb) foung
when a combination of E. crassipes and L. minor was used may be due to preferential higher absorp-
tion capacities of each plant.®! Experimental sets containing only £. crassipes removed the highest
concentration of heavy metals. The wanslocation factor indicated lower transportation of heavy met-
als from roots to leaves. A lower accumulation of metals in leaves than in root can be associated with
protection of photosynthesis from toxic levels of trace elements.™ No symplom of metal toxicity was
found: therefore this method can be applied to the large-scale (reatment of wastewaters in which
metal concentrations are low. The mining effluents treated by this method can be used for various
purposes in industry and agriculiure or can be safely discharged into surrounding water bodies.®

Jayaweera and coworkers® described the different mechanisms invoived in the phytoremedia-
tion of Fe-rich industrial wastewaters by water hyacinth grown under different nutrient conditions
in batch-type lagoons. Fe removal was largely due to an uptake process and chemical precipitation
of Fe.,O, and Fe{OH), followed by flocculation and sedimentation. Chemical precipitation was more
significant especially during the first three weeks of the study. Plants grown without any nutrient
addition. other than Fe as a heavy metal. showed the highest removal efficiency of 47% with the
highest accumulation of 6707 Fe mg/kg dry weight. Active effluxing of Fe back to the wastewater
at intermittent periods was a key mechanism to avoid Fe phytotoxicity in the plant cultivated 1o all
nutrient conditions. It was concluded that water hyacinth grown under nutrient-poor conditions s
idcal 1o remove Fe from wastewaters with a hydraulic retention time of approximately six weeks.

A discussion of the usc of floating aquatic plants for metal removal at large scale in surface flow
construcied wetlands (SFCWs} is provided below.

10.3.2  Surracke Frow ConNsTRucTED WETLANDS

This iype of wetlands consists of a shallow seaied basin or sequence of basins. containing 20-30 cm
of rooting soil, with a water depth <(.4 m. Denge emergent vegetation covers usuaily more than 50%
of the surface. However. floating-leaved attached macrophytes, that is, plants with roots in the sedr-
ment and foaiing leaves, submerged macrophytes. and floating macrophytes are also found.*4" In
wropical regions, treatment wetlands are often dominated by floating aquatic plants rather than emer
gent macrophytes that are more common In temperate regions. The most commonly emergent
species used for SFCWs are Phragmiies australis (Common reed). Tipha spp. (Cattail), Scirpis SPP-
(Bulrash), Sagitraria fatifolia (Arrowhend), and s¢ on.

The advantages of SFCWS are that their capital and operating costs are low and their constroc
tion. operation, and mainienance are nol complicated. Their majp disadvantage is thar they gener

ally requirc a larecr Jand area than other systems.™



phytofiltration of Heavy Metals 397

Not many reports on the simuitaneous use of different plants in SFCWs are available. Maine
and coworkers® reporied the treatment of wastewater from a tool manufacturing plant at large scale
(100 m*/d). Three floating (P. stratiotes, E. crassipes, and S. retundifolic) and eight emergent plants
(Cyperus alternifolius, P. elephantipes, Thalia geniculata, Folvgonum puncrarum, Pontederia
cordata, Pontederia rotundifolia, Typha domingensis, and Aechmea distichanria) were transplanted
to the CW. Cr, Ni. and Fe concentrations were reduced by 86%, 67%, and 93%. respectively. However,
soluble reactive phosphate removal was not efficient. The FeS precipitation probably cansed the
high retention of Fe (95%). Phosphate and ammonium were not retained within the weitland, while
70% and 60% of the nitrate and nitrite were removed, The assessment of the removal efficiency
during the different macrophyte dominance stages was also carried out. During £. crassipes domi-
nance, metals were refained in the macrophyte biomass. On the other hand, when E. crassipes
together with 7. domingensis were dominant, sedimentation was the main removal mechanism.
Finally. during T. domingensis dominance stage. pollutants were retained in both sediment and
macrophyte biomass. Removal efficiency did not show significant differences among the three veg-
etation stages even though removal mechanisms were different. Therefore, the choice of the most
suitable species depends on the tolerance of the macrophytes to the conditions of the wastewater.®

10.3.3  Sussurrace Frow CoNSTRUCTED WETLANDS

Subsurface flow wetlands are gravel and/or soil/sand-filled trenches, channels, or basins with no
standing water, which support emergent vegetation. They are also known as vegetated submerged
bed systems or reed-bed or root-zone waslewater treatment systems.*” There are two types of sub-
surface flow constructed wetlands (SSFCWs), the horizontal flow CW (HFCW) and the vertical
flow CW (VFCW). In the HFCW, the wastewater flows slowly through the bed in a relatively hori-
zontal path and comes into contact with a network of aerobic, anoxic, and anaerobic zenes. The
aerobic zones occur around roots and rhizomes that leak oxygen into the substrate. On the other
hand, VECWs are fed intermiitently to flood the surface and wastewater, then gradually percolate
down through the bed and are collecied by a drainage network at the base. The bed drains [reely and
it aliows air to refill the bed.* .

The SSFCWs have several advantages over the SFCWs. They have greater cold tolerance. pro-
mote a minimization of pest and odor problems. and, possibly, have greater assimilation potential
per unit of land area, which resuits in a smaller requirement of land for the same volume of waste-
water. In tropical regions, one of their great advantages is that they do not promote mosquitos pro-
liferation. On the other hand, SSFCWs are more expensive to construct and may be more difficult
to regulate than SFCWs. Furthermore, maintenance and repair costs are generally higher. Clogging
and unintended surface flows problems have been also reported for this kind of system.™

Metai removal in SSFCWs has been recently focused on metal elimination from synthetic water
and differen! wastewaters,©% on the evaluation of the effects of season, temperature, plant species,
and chemical oxygen demand (COD) loading on metals removal,*” and on the accumulation of
metals in wetland plant species and sediments.®® Recent reviews on heavy metal phytloremediation
weilands are also available.*®

10.4 BIOADSORBENTS-BASED SYSTEMS

Current reviews on biosorption are related to general approaches® 9% (o diverse types of biomass
such as microbial biomass, plant wastes, and agro-based waste materials. or to a specific metal 94-%%
However, a review on metal biosorption using macrophytes biomass is not available. In this chapter.
a review on the current knowledge of bicserplion using preferentially nonliving biomass from
aquatic plants 1s presented.

Biosorplion is a property of both living and dead organisms and may be simply defined as the
removal of substances from solution by biclogical material. Such substances can be organic and
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inorganic, and in gaseous, soluble, or insoluble forms > Biosorption has shown tobe a very Pmmising
biotechnology for metal rernoval from effluents.®° Its major advantages are its low cost, high metq).
binding capacity, high efficiency for reducing quickly the pollutant concentration in an enNvironmep.
tally friendly manner, simplicity, and availability of biomass #9100

Ahluwalia and Goyal®* have pointed out some disadvantages of biosorption such as the early
saturation of biomass, which can be a problem since meta] desorption 1s necessary prior to furher
use, irrespective of the metal value. Furthermore, the potential for biological process improvemen;
is limited because cells are not performing an active metabolism.

Biosorption is a rather complex process affected by several factors thar include different hindip, g
mechanisms (Figure 10.4). Most of the functional groups responsible for metal binding are found jp
cell walls and include carboxyl, hydroxyl, sulfate, sulfhydryl. phosphate, amino, amide, imine, and
imidazol moieties.**¥ The cell wall of plant biomass has proteins, lipids, carbohydrate polymers
{celiulose, xylane, mannan, etc.), and inorganic ions of Ca(Il), Mg(Il), and so on. The carboxylic
and phosphate groups in the cell wall are the main acidic functional groups that affect directly the
adsorption capacity of the biomass.!?

Additionally, studies aboul chemical modification of the biomass surface to improve biosorp-
tion have been widely reported.’®>'* Equilibrium™ and kinetics'™ biosorption have been described
using different models.

Recent reports on biosorbents based on diverse Lypes of macrophytes are found widely in the
literature. Free-floating aquatic plants from the genera Salvinia, Azolla, Fichhornia, Lemna, and
Pistig have been described the most. S. natans biomass was able to uptake As(V) at low initial con-
centrations from 0.25 to 2 mg/L (74.8% and 54%, respectively). The experimental data fitted well to
both Langmuir and Freundlich isotherms. The effect of pH and biomass quantities on sorption rate
has afso been investigated ajong with some metabolic paramcters.©?

Recently, nonliving biomass of S. cucullata has been described as a low-cost absorbent of
Cr({V1).% Optimum conditions for the Cr(V1) adsorption by acid-ireated S. cucullaia were found
out using a full factorial design. The Cr(VI1) removal efficiency of the adsorbent was found to
increase with the increase in time, temperature, adsorbate concentration, and stirring speed, and to
decrease with increase in pH and adsorbent ddse. The Fourier transform infrared spectroscopy
(FT-IR} analysis revealed that in addition to electrostatic force, the adsorpfion may be due to
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FIGURE 10.4 Binding mechanisms involved in metal biosorption.
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formation of complex with the ligands (Lewis bases) avajlable in the adsorbents. The vital role
played by chelation was also shown. Authors suggesi that the formation of chelates could have been
favored at lower pHs and therefore the adsorption efficiency was bigher. Column studies were car-
ried out at the oplimum operating conditions and the maximum uptake obtained was 98.75 mg/g.
Adsorption data from the column studies fitted well to the Bohart—=Adams model. Furthermore,
Cr(VI) removal studies were carried ont by using activated carbon obtained from S. cucullata.
Results showed that the mitial part of the adsorption process confined only 1o surface adsorption
and the slower kinetics could be due to intraparticle diffusion. The FT-IR showed the anionic bind-
ing with the chelate forming part of the adsorbent. Colump sindies were also carried out to evaluate
the suitability of the adsorbent in treaung Cr(VI)-contaminated water and the maximum upiake of
Cr(VI) observed was 156 mg/g-at an initial concentration of 100 mg/L.'"?

A. filiculoides biomass has been evaluated for Pb(1l), Cd(I1). Ni1I), and Zn(II) adsorption in
different stages. Nonliving biomass of A. filiculoides was activated by NaOH and then CaCl,/
MgCl,/NaCl. This process can occur due to the increase of ion-exchange agents such as (-C00),Ca
and (-COO0),Mg bindings and/or -COONa,00C- groups. These binding sites can be formed {rom
demethylation of cell wall pectin in the alkali solution and then contacting with ternary chloride
salts sohution. Such an activaiion resulted in a higher ¢, obtained for the alkali-treated biomass,
especially for Pb(il) and Cd(I1) at the highest temperature (313°K) (1.272 versus 0.977 and 1.35
versus 0.931 for Pb(II) and Cd(Il), respectively). This biomass had also faster adsorption kinetics in
comparison to the nonactivated Azolla biomass.1%®

Removal of Hg(I1) from aqueous solutions has been also possible using A. fificuloides nonliving
biomass. Diverse techniques such as scanning electron microscopy (SEM), determination of nitrogen
and amino acid content, BET (Brunauer, Emmett, Teller) surface area by N, adsorption at 77 K, acid/
base titration, ion-exchange capacity, and electrophoretic measurernents were used in an attempt to
elucidate the mechanisms involved in mercury sequestration. Samples were also characterized by
energy dispersive speciroscopy and x-ray diffraction after contact and equilibration with mercury
solution. The reduction of Hg(II) to Hg(1), that is, soluble mercuric to insoluble mercurous chloride
(Hg,(l,) on the adsorbent surface, was found to be a controlling reaction mechanism. Althongh
mercury sorption was studied at elevated concentrations similar to those encountered in industrial
effiuents, it is suggested that the findings would also apply to final stage water wreatment.'®

Less camplex techniques have been reported to be useful to study the acidic and alkaline treat-
ment processes of biosorbents and the role of carboxyl and carboxylate groups in metal adsorption.
Rakhshaee and coworkers'® used potentiometric titration curves to assess the content of such groups
in L. minor biomass treated with NaOH and HCI. The results showed an increase (up to 25%) in the
adsorption of Hg(ID), Cr(IIT), Cr(V1), and Cu(Il} with NaOH-treated biomass as a consequence of
an increase of ~COO~ groups (0.92-2.42 mmol/g). On the coptrary, the ~COOH groups increase
observed (1.50-2.41 mmol/g) due 1o the acidic reatment led to a decrease in the metal ions upiake
{up to 33%) despite acfivation by the chloride salts.

Recent reports pointed out that water hyacinth (E. crassipes) nonliving biomass is suitable for
development of an efficient biosorbent for the removal of chromium from wastewater of chemical
and allied process industries. Gude and Das!'? found that the adsorption rate of Cr(V1) from aque-
ous solutions was rapid following the firsi~order kinetic model and the equilibrium exhibiled a
Langmuir-type behavior. The maximum Cr(VI} adsorption was found to be 7.5 mg/g of dry weight,
whereas the calculated activation energy was around 54.6 kJ/mol. Based on these results, the authors
mentioned that about 500 mg of dry biomass could remove Cr(VI} successfully from 100 mL of
chromite mine water containing 2.8 mg/L. Cr(VI). On the contrary, it has been reported’! that
although the Largreen first-order model was applicable to some of the data of Cr{V]} adsorption
by water hyacinth bicmass, the pseudo-second-crder reaction model was applicable 1o all data.
Furthermore, the Freundlich jsotherm was found to represent the measured sorption data well. The
FT-IR showed that the hydroxyl group was the chromium-binding site within a pH range from 1 to 5,
where chromium did not precipitate.
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Spirodela intermedia. L. minor, and P. stratiotes were able to remove Pb(IT). Cd{ID), Ni(IT),
Cu(1l), and Zn(l1l}, although the two former ions were removed more efficiently. Data fitted the
Langmuir model only for Ni and Cd, but the Freundlich isotherm for all metals tested. The adsorp-
tion capacity values (K) showed that Pb was the metal more efficiently removed from water solutiop
(166.49 and 447.95 mg/g for S. intermedia and L. minor, respectively). The adsorption process for
the threc species studied followed first-order kinetics. The mechanism involved 1n biosorption
resulted in an ion-exchange process between monovalent metals as counterions present in the mac-
rophytes biomass and heavy melal ions and protops taken up from water.!*?

. The effect of activation treatments has been also evaluated in multimetal {Cu{Il), Cd(II), and
Ni(IT)) systems using untreated, acid pretreated (H,SO,). and alkali pretreated (NaOH}) biomass of
L. minor. The results revealed that the adsorption capacities of the biomass in mulimetal systems
were lower than those obtained in a single-metal system, that is. Cd(IT) adsorption decreased by
almost 60% i the untrealed biomass. The ionic charge, ionic radii, and elecirode potential affect
metal ions adsorption in the multimetal systems. On the other hand, the maximum adsorption capact-
ties were higher with alkali pretreated biomass (83, 69, and 59 mg/e for the Cd(11). Cu(Il). and Ni(IT)
ions, respectively). The FT-IR results showed that dried biomass have different functional groups for
heavy metal jons binding, such as carboxyl, phosphate. amide, thiol, and hydroxide groups.!’?

Nonliving biomass of E. crassipes. Valisneria spiralis, and P. siratiotes were examined in terms
of their heavy metal (CA(Ii), Ni(IT). Zn(IT), Cu(ll), Cr(II), and Pb{il)) sorption capacity, from
individual-metal and multimetal aqueous solutions, Surprisingly, V. spiralis was the most efficient
plani and £. crassipes was the least efficient one for removal of all the metals. Cd(I) was removed
up to 98% by V. spiralis. Sorption data for Cr(il), Ni(II). and Cd(II) fitted better to the Langmuir
isotherm equation, while the sorption data for Pb(11}, Zi(TI), and Cu(II} fiited betier to the Freundlich
isotherm egnation. in general, the presence of other metal ions did not influence significantly the
targeted metal sorption capacity of the test plant biomass. lon exchange was proven to be the main
mechanism involved in biosorption and there was a strong ionic balance between adsorbed (H* and
M2} and the released ions (Na* and K*) to and from the biomass.!!?

Regarding submerged plants, sorption of Cu(II) by Myriophyilum spicatum L. {Eurasian water
milfoil) has been shown to be fast and fits isotherm models such as Langmuir, Temkin, and Redlich-
Petersen. The maximum sorption capacity (g,,.,) of copper onto M. spicarnm L. was 10.80 mg/g, while
the overall sorption process was best described by the pseudo-second-order equation.!’® Likewise,
Hydrilla verticillata has been described as an excellent biosorbent for Cd(ll). In batch conditions,
the g, calculated was 15.0 mg/e. Additionally, H. verticillata biomass was capable of decreasing
Cd(II) concentration from 10 to a value below the detection limit of 0.02 mg/L in continuous flow
studies (fixed-bed colummn). 1t was also found that the Zn ions affected Cd(1) biosorption.’'¢

Sorpuion mechanisms of Heg(I1) by the nonliving biomass of Potamogeton natans was also elu-
cidated using chemical and instrumental analyses including atomic absorption, electron micros-
copy. and x-ray energy dispersion analyses. The results showed a high maximum adsorption of
Hg(IT) (180 mg/g), which took place over the entite biomass surface. Nevertheless, there were spots
on the surface where apparent multilayer sorption of Hg(1l) occurred. The minimum concentration
of Hg(I1) in solution that can be removed appears to be about 4-5 mg/L.'"

Other aquatic weeds such as reed mat, mangrove (leaves), and water lily (Nymphaceae family
plants) have been found to be promising biosorbents for chromivm remaval. The highest Cr(IiI}
adsorption capacity was exhibited by reed mat (7.18 mg/g), whereas for Cr(VI), mangrove feaves
showed maximum removal capacity (8.87 mg/g) followed by water lily (8.44 mg/g). It 1s interesung
to mention that Cr(VI) was reduced to Cr(III), with the help ol tannin, phenolic compounds. and
other functional groups on the biosorbent, and subsequently adsorbed. Unlike the results discussed
previously for the use of acidic treatments, in this case, such treatments significantly increased the
Cr{Vv1) removal capacity of the biosorbents. whereas the alkali treatment reduced it.''8

Lichen biomass from Parmetinag and Cladonia genera have resulted good biosorbents of Pb(I1},
Cr{1I1}, and Ni11) ions. The Langmuir, Freundlich, and Dubinin—Radushkevich (D~R) medels
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were applied to describe the biosorption isotherm of Pb(IT) and Cr(II1) ions by Parmelina tiliaceae
hiomass. The monolayer biosorption capacity of the lichen found for Pb(1I) and Cr(ITT) ions was
75.8 and 52.1 mg/g, respectively. The D-R isotherm model indicated that the biosorption was car-
ried out by a chemical ion-exchange mechanism, since the mean free energy calculated was 12.7
and 10.5 kl/mol for Po(IY) and Cr(III) biosorpiion, respectively. The calculated thermodynamic
parameters such as the change of free energy (AG®), enthalpy (AH®), and entropy (AS?) showed that
the biosorption of Pb(Il) and Cr(I11} ions onto P. filiaceae biomass was feasible, spontaneons, and
exothermic under the examined conditions.!® The equilibrium. thermodynamic, and Xinetic models
mentioned before were also used to describe the biosorption of Pb(11} and Ni(iI) ions from aqueous
sojution using Cladonia furcaia biomass. The monolayer biosorption capacity of the biomass was
found 10 be 12.3 apd 7.9 mg/g for Pb(Il) and Ni(ll) ions, respectively. From the D-R model, the
mean free energy calculated was 9.1 kJ/mol for Pb(IT) bicsorption and 9.8 kJ/mol for Ni(11) biosorp-
tion, indicating that the biosorption of both metal ions was carried out by a chemical ion-exchange
mechanism. Thermodynamic parameters related to the biosorption capacify indicated the occur-
rence of a feasible, spontaneous, and exothermic process. Experimental data were also tested in
terms of kinetic characteristics and it was found that biosorption processes of both metal ions fol-
lowed well psendo-second-order kinetics.[?

Finally, Chojnacka'?’ investigated the biosorption characteristics of Riccia fluitans and its
potential to adsorb Cr(JIT) from aqueous solutions. The results showed that the biomass was rich in
protein (27-31%) and possessed a high cation-exchange capacity (14.5 mequiv/g). The carboxyl
groups were found in a higher quantity (6.08 mequiv/z). Additionally, it was found that in multi-ion
systems (Cu, Mn, and Zn), the Cr{IIT} biosorption capacity was significanily affecied (3.91 versus
6.10 mequiv/g) since metal ions compeied for metal-binding sites. The results also showed that
bound meial ions were exchanged with alkaline earth metals, confirming that the dominating mech-
anisim of metal binding by R. fluitans was ion exchange.

As was mentioned earlier in this chapter, rmost of the biosorption reviews deal with nonliving
biomass. However, it is also relevant to understand the presence of various biosorption mechanisms
when metabolism is active, using living biomass. S. minima has proven to be an excellent Pb biosor-
bent. The biosorption process was found to follow a pseudo-second-order kinetics and to be depen-
dent on the 1nitial metal concentration (from 0:8 1o 28.40 mg Pb/L). Data fitted well both the
Langmuir and the Freundlich models . Very high ¢, were obtained for both, synthelic wastewater
and deionized water (58 and 44 mg/z, respectively). Such a high capacity to adsorb Pb was most
likely due to jts exceptional physicochemical characteristics such as a very high surface area
(264 m*/g) and a good content of carboxylic groups (0.95 mmol H¥/g dry weight).”

in natural conditicns, Ceratophyllum demersum and Potamogeton pectinaius L. have been
found o be effective adsorbents of Cd(11), Cu(Il), and Pb(II). The adsorption percentage of the met-
als onto plant surfaces followed the pattern: Pb(11) > Cu(Il) > CA(ID}. P. pectinatus biomass adsorbed
a higher content of heavy metals than C. demersim. According to the results, both species are of
interest in the phytoremediation and biomonitoring studies of polluted waters.!??

In controlled conditions, Lesage and collaborators'?® assessed the sorption/desorption proper-
ties of Co, Cu, N4, and Zn by living Myriophyilum spicatuin biomass. The sorption process was well
described by the Langmuir model for Co. Ni, and Zn, whereas sorption of Cn was better described
by the Freundlich isotherm. The biomass showed the highest affinity {or Cu being the maximum
sorption capacity (113 mg/g}, 49-, 38-, and 17-fold that of Co, Ni, and Zn (2.3, 3.0, and 6.8 mg/g,
respectively). At the highest initial concentration of 100 mg/L, a maximuwn of 29 mg/g of Cu was
sorbed onto the surface of the biomass, The potential regeneration of the biomass and the recovery
of heavy metals were also evaluated using HCI (0.1 M). However, the acid wash did not fully recover
the metals sorbed onto the surface and evidence of leaching within ihe biomass was obser ved.
Therefore, this procedure was not suggested as a viable strategy. On the other hand, Keskinkun and
cellaborators!? found a lower g, for Cu(Il) (10.37 mg/g) and Zn{Il) (15.59 mg/g) removal using
the living biomass of . spicafwm. On the contrary, botb M. spicatum and C. demersum showed to
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be excellent Pb(11) adsorbents (g,,, =40.49 and 44.8 mg/fo, respectively). The thermodynamjc
parameters, specifically, the Gibbs free energy with negalive values, indicated the spontancity of the
adsorption process between metals and plants. The lowest value was obtained for copper and the
C. demersum system (—0.45), while the highest value of this parameter was achieved for lead and
the M. spicatum system (~10.83).

10.5 CONCLUSIONS

Phytofiliration, defined as the use of plants to remove pollutants from wastewaters, has proven to be
an efficient and environmentally friendly biotechnology. All phytofiltration systems, such as rhizq-
filiration, CWs and lagoons, and biosorbentis-based systems, are very efficient in metal removal,
However, the selection of the appropriale plant species and/or & specific system of phytofiltration is
critical for a successful application at field scale. Aquatic plants, especially the free-floating and
submerged plants, have shown a greal potential in this area. Finally, even though most of the removal
mechanisms of such pollutants have been studied. a better understanding of them within a particular
system will be necessary for increasing the cases of successful applications of phytofiitration.
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