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1. RESUMEN

México es un pais con gran actividad minera e industrial, los remanentes de estas
actividades han aumentado la biodisponibilidad de metales pesados en diferentes zonas
de nuestro pais, y como consecuencia se han provocado problemas graves de salud en
las poblaciones aledafias. Para resolver esta situacibn se han estipulado normas
gubernamentales que establecen métodos fisico-quimicos para remover los metales
pesados del suelo y el agua. Sin embargo, dichos métodos no son completamente
eficientes ya que generan contaminantes secundarios. La biorremediacion es un proceso
que busca implementar el uso de organismos con la capacidad para remover
contaminantes del medio. Un ejemplo de esto es el protista Euglena gracilis, el cual puede

crecer en sitios contaminados por metales pesados y acumularlos.

Este trabajo tuvo como objetivo general evaluar los mecanismos de resistencia y
acumulacion de Pb?* en E. gracilis fotosintética. Para ello se expusieron células a 50, 100
y 200 uM de Pb?* durante 8 dias en un medio de cultivo que contiene glutamato y malato
como fuente de carbono. Los resultados mostraron que la exposicién a Pb?* no afect6 el
crecimiento, la viabilidad, la cantidad de clorofila, el consumo (respiracién) y produccion
de oxigeno (fotosintesis) a pesar de que este microorganismo resultdé ser un
hiperacumulador de este metal (3971mg Pb/Kges). Ademas, los niveles intracelulares de
moléculas quelantes con grupos tiol (cisteina, y-glutamil cisteina, glutation y polimeros de
glutation) y los polifosfatos no cambiaron respecto a las células no expuestas a Pb?*, sin
embargo la cantidad basal de estos metabolitos fueron suficientes para inactivar el metal
acumulado. Dado que el Pb?" puede ingresar por transportadores de Ca?" a la célula, se
evaluaron los mismos parametros toxicoldégicos antes mencionados en ausencia de Ca?*.
La ausencia de Ca?" en el medio de cultivo no modificé la susceptibilidad a Pb?* en E.

gracilis, pero si disminuy6 la acumulacién de Pb?*.

Los resultados indicaron que E. gracilis es un microorganismo que puede tolerar e
hiperacumular Pb?, y que la presencia de Ca?* facilita la acumulacién del Pb?*. Ademas
de que la cantidad basal de polifosfatos es uno de los mecanismos asociado a la

tolerancia e hiperacumulacién de Pb?* en E. gracilis.



2. INTRODUCCION

Los metales pesados son componentes naturales que se encuentran en la corteza
terrestre, principalmente en forma de hidréxidos, Oxidos, sulfuros, sulfatos, fosfatos,
silicatos y compuestos organicos (Vhahangwele y Khathutshelo, 2018). La emision de
estos elementos puede ocurrir bajo ciertas condiciones ambientales, como las erupciones
volcéanicas, la dispersion por las sales marinas, los incendios forestales, la erosion de las
rocas o la transmision de particulas del suelo que difunden por fuentes biogénicas o por el
viento. No obstante, las actividades humanas indiscriminadas han alterado drasticamente
sus ciclos biogeoquimicos (Singh et al.,, 2011; Masindi y Muedi, 2018). Las fuentes de
contaminacién antropogénicas incluyen los desechos industriales, la actividad minera, las
practicas agricolas, las emisiones de automoviles y la actividad militar (Jarup, 2003; Banik
et al.,, 2013). Las actividades humanas son las que principalmente han contribuido al
problema por contaminacion de metales pesados desde la Revolucién Industrial, y ha
persistido debido al rapido desarrollo de industrias (minera, acabado de superficies,
produccién de energia y combustible, fertilizantes, pesticidas, metallrgica, galvanoplastia,
electrélisis, electro-6smosis, curtiduria, fotografica, produccion de aparatos
electrodomeésticos, tratamiento de metales superficiales) e instalaciones aeroespaciales y
de energia atébmica (Forstner- Wittmann,1981; Das et al., 2008).

La contaminacion por metales pesados es un serio problema ambiental que
requiere de un mayor enfoque en la investigacion, ya que amenaza no solo con la calidad
del aire y la estabilidad en los suelos, sino también con los ecosistemas acuaticos y por lo
tanto con la salud humana, a través de la contaminacion de alimentos y agua potable
(Haiyan y Stuanes, 2003; Cheng et al., 2002). Un ejemplo, es la concentracion elevada de
plomo (0.05-0.12 ppm; 0.24-0.57 uM) que se encontr6 en muestras de agua de uso
doméstico en Hermosillo, Guaymas y Nacozari, localidades del norte de México (Wyatt et
al., 1998), lo cual rebasa 2-5 veces la concentracion de plomo maxima establecida para
consumo humano que es de 0.025 ppm 6 0.1 uM (NOM 127, 1994; NOM 001, 1996). Es
por ello que toma relevancia el tratamiento de agua contaminada por metales pesados,

para ser utilizada en las actividades de la vida diaria de los seres humanos.

Existen métodos fisicoquimicos implementados con el objetivo de disminuir la
concentracion de metales contaminantes en el agua; alguno de estos métodos estan

considerados dentro de la NOM-127 de 1994. Los métodos fisicoquimicos mas conocidos



son: i) precipitacion quimica, que consta de producir precipitados insolubles de metales
pesados con coagulantes o a base de procesos de floculacién como el uso de hidréxido,
sulfuro, carbonato o fosfato modulando el pH para que puedan ser facilmente removidos (
Barakat, 2011; Gunatilake, 2015); ii) la filtracién que es un proceso en el que se ejerce
presion para hacer pasar el agua a través de una membrana, permitiendo que el metal
pesado quede retenido y dependiendo del tamafio del poro es llamada ultrafiltracion,
nanofiltracion y 6smosis inversa (Kurniawan et al., 2006); iii) el intercambio iénico es un
proceso que produce una permuta reversible de iones entre una fase sdlida y una liquida,
donde una sustancia insoluble (resina) elimina los iones de la solucién y libera otros de
carga similar en una cantidad equivalente (Barakat, 2011). Sin embargo, aunque existen
métodos para remover estos contaminantes, los costos involucrados en la construccion de
plantas de tratamiento de aguas residuales son elevados, consumen mucho espacio y

tienen problemas de eliminacién de residuos (Jaishankar et al., 2014b).

La problematica de eliminacién de metales pesados ha conducido a la busqueda
de alternativas, en este sentido, se sabe que los microorganismos estan intimamente
involucrados en la biogeoquimica de estos contaminantes, con una variedad de procesos
gue determinan su movilidad, y por lo tanto su biodisponibilidad (Gad, 2004). Debido a
esto, se ha intentado implementar a la biorremediaciébn como un proceso para la remocion
de metales pesados, ya que ciertos organismos tienen la capacidad de modificar su
estado de oxidacién o formar diferentes complejos organicos, con los que podria cambiar
su biodisponibilidad, su solubilidad, y por lo tanto, influir en su toxicidad (Mosa et al., 2016;
Garbisu y Alkorta, 2003; Dzionek et al., 2016). Ademas, la biorremediacion puede ser una
tecnologia alternativa o complementaria a los procesos fisicoquimicos, debido a la
simplicidad, eficiencia, bajo costo y a la generacion de una menor cantidad de
contaminantes secundarios (Gupta et al., 2016). Con respecto a la cuestion econdmica,
estimar el costo del proceso de biorremediacion es complejo, debido a que depende del
contaminante, el tipo de suelo, la hidrogeologia del sitio y la quimica del agua. Sin
embargo, existen casos con métodos de bioaumentacion y bioestimulacion, en los cuéles
se intensifican componentes del medio para favorecer el nimero de individuos que
promueven la remediacion de un sitio contaminado. En este ejemplo, los costos
estimados fueron de $30-100 US por metro cubico de suelo y para agua residual de $40-
60 US por litro, para el caso de la fitorremediacion (uso de plantas para la remocion de
contaminantes del suelo) se calculé de $60 000-100 000 US por un acre (4,046.86 m?) de

suelo contaminado. Estos estimados reflejan la ventaja econémica del uso de
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microorganismos, ya que al comparar con los métodos fisicos, el precio estimado se
encuentran entre $ 400,000- 700,000 USD por acre (Augé y Bres, 2010).

Por otra parte, existen ventajas en el uso de microorganismos para la remocion de
contaminantes, ya que algunos presentan la capacidad para crecer en cuerpos de aguas
residuales con altas concentraciones de metales pesados, con limitaciones nutricionales,
pH y temperaturas extremas, generando altos rendimientos de biomasa. También, su
crecimiento puede requerir instalaciones mas pequefas, menos costosas, ademas de que
estos procesos pueden eficientizarse mediante modificacion genética de estos
microorganismos (Garcia-Garcia et al., 2016). Considerando las caracteristicas
anteriores, que resultan ser de utilidad en cuanto a las demandas de crecimiento, los
datos de investigacion disponibles indican que los protistas del género Euglena son un
grupo altamente prometedor para ser utilizados para la biorremediacion de ambientes
acuaticos, acidos y contaminados con metales pesados (Schwartzbach y Shigeoka,
2017).

La contaminacién por Pb?* que existe debido a las actividades humanas y el
descontrol generado en los ciclos biogeoquimicos, es de interés al aporte del
conocimiento que engloba a la biorremediacién. Por lo tanto, este estudio pretende
ampliar el conocimiento a nivel de ciencia basica para comprender los mecanismos de
resistencia y acumulacion de Pb?*, con el objetivo de brindar las bases para hacer mas
eficientes los métodos ya existentes, y promover la aplicacién de nuevas técnicas con un

menor costo y mas afables desde el punto de vista ecolégico.

3. ANTECEDENTES
3.1 PROPIEDADES FISICOQUIMICAS DEL PLOMO

El plomo es un elemento perteneciente a la familia IVA, se ubica en el periodo 6,
su numero atémico corresponde a 82 y su masa atémica es de 208.2 g/mol. El plomo es
considerado como un metal pesado ya que presenta una alta densidad (11.34 g/mL),
maleabilidad y gran capacidad de conduccién eléctrica. Sin embargo, debido a sus
caracteristicas quimicas no es tan reactivo como los elementos del bloque d (metales de

transicién), ya que su configuracion electrénica es [Xe] 4f1* 5d'° 6s? 6p?, lo que indica que



pertenece a los elementos del bloque p que tienden a ganar electrones para completar los
niveles de valencia (Atkins y Jones, 1998; Cotton y Wilkinson, 1999).

Se ha descrito que el plomo se puede encontrar con el nimero de oxidacion Il y 1V,
también se sabe que puede formar mdultiples compuestos con una gran variedad de
estructuras, lo cual podria influir en su toxicidad y su presencia en el ambiente, ademas
de la concentracion. Es por ello que el numero de coordinacién, que hace referencia al
namero de aniones por el cual esta rodeado un catidén (con signos opuestos), también ha
tomado importancia. Para el caso de la valencia Il, el nimero de coordinacién
corresponde a 2, 4, 6, 7 y para la de IV es 4, 6, 8 (Parr, 1996; Cotton y Wilkinson, 1999;
Kumar y Prasad, 2018), siendo el primero (Il) el mas comdn y para el cual se han
vinculado casos de intoxicacion, ya que se sabe que de esta forma se absorbe con mayor
eficacia por el tracto gastrointestinal. Ademas, el nimero de coordinacién del plomo es
una cualidad que también esta relacionada con su facil precipitacion, ya que existen
diversas sales cristalinas de plomo, que exceptuando el Pb(NOs). y el Pb(C2H302),02H,0
(que se ioniza parcialmente en el agua), la mayor parte de estas resultan ser poco
solubles (PbF,, PbCl;) o insolubles en agua (PbSO4, PbCrQ,, etc.). Dicho conocimiento
proporciona una mayor comprension de los factores que controlan la solubilidad del plomo
en las aguas potables o contaminadas, y por lo tanto puede ayudar a entender los medios
mas rentables de control de plumbosidad (Harrison y Laxen, 1980; Cotton y Wilkinson,
1999).

3.2 HISTORIA DEL USO DEL PLOMO

El plomo se encuentra presente en la corteza terrestre de forma natural y en
pequefas cantidades (0.002 %). Este elemento se obtiene generalmente a partir de la
galena (PbS), la anglesita (PbS0O.) y la curosita (PbCO3) (Covarrubias y Pefia-Cabriales,
2017). Se tiene documentado que las primeras extracciones de plomo se llevaron a cabo
en la region de Anatolia alrededor del afio 3500 a.C., lo que sugiere que el plomo fue uno
de los primeros riesgos ambientales descritos en la historia de la humanidad (Robles-
Osorio y Sabath, 2014). En la antiguedad, la poblacion de Egipto, Grecia y Roma utilizaba
al plomo como pesario, polvo cosmético (kohl), en esculturas, pinturas, vasijas, tuberias y
utensilios de barro y metal. Posteriormente, sus propiedades fisicas como un bajo punto

de fusion, alta maleabilidad, resistencia a la corrosion y gran densidad, aumenté su uso



industrial, ocupando el quinto lugar en la lista de metales mas utilizados en el mundo
(Scoullos et al., 2001; Karrari et al., 2012; Robles-Osorio y Sabath, 2014).

Este metal se asoci6 con més de 900 industrias, incluidas la mineria, fundicion,
refinacion, fabricacion de baterias, etc. Adicional a esto, se han descrito aplicaciones
como en los pesticidas, en la mejora del octanaje de la gasolina con el uso de tetraetilo de
plomo como antidetonante en los sistemas de trafico vehicular, en la fabricacion de
impermeabilizantes, en equipos utilizados para el manejo de &cidos, y también para su
uso como un escudo contra la radiacion o para la reduccion del ruido generado por
magquinaria (Hernberg, 2000; Scoullos et al., 2001). Sin embargo, a partir de los afios 70
se comenzod a regular el uso del plomo en productos de empleo cotidiano. Los principales
productos prohibidos en EU que se reportan en el Environmental Health Trust (EHT) son:
la gasolina (1970), pintura a base de plomo (1978), tuberias/soldaduras (1978), envases
de alimentos (1991), juguetes, crayones, joyas (1998) y candeleros (2003). Ademas, los
combustibles que presentaron antidetonantes a base de plomo fueron los que tomaron
mayor importancia, ya que se relacionaron situaciones severas de intoxicaciéon con este
metal. Un ejemplo, es el caso de la muerte de 13 trabajadores y otros 40 en observacion
por envenamiento con plomo en las plantas de General Motors, Standard Oil y Dupont
(EHT, 2018). Sin embargo, no fue la Unica problematica existente en EU, ya que hay
reportes que indican que los trabajadores de fabricas de baterias, municiones de
soldadura y azulejos, radiadores de automoviles, cables e hilos, ceramicas con esmaltes
de plomo vy latas, plantas de fundicion de plomo y de acero forman parte de la sociedad
ocupacionalmente expuesta que pudo presentar toxicidad por plomo (Karrari et al., 2012).

3.3 TOXICIDAD DEL PLOMO

La toxicidad del plomo, en contraste con el mercurio y el cadmio, se conoce desde
hace siglos. Hipdcrates, en el 370 a.C, fue el primero en describir un colico ocasionado
por plomo, aunque no pudo reconocer la etiologia de esta enfermedad (Proudfoot y Vale,
2003). Posteriormente, hace mas de 2000 afios el poeta y médico griego Nicander
describié la enfermedad conocida como plumbismo o saturnismo, causada por
envenenamiento agudo por plomo. Sin embargo, la primera descripcion clinica moderna
de la toxicidad del plomo fue hecha por Tanquerel des Planches titulada "Traité des

maladies de plomb ou saturnines”, la cual fue publicada en 1839 y se basoé en el estudio



de 1,200 casos clinicos sobre efectos abdominales, neuroldgicos y artriticos relacionados
con la exposicion a plomo (Waldron y Stofen, 1974; Forstner y Wittmann, 1981; Hernberg,
2000).

Actualmente, se sabe que la exposicion a Pb?" puede causar desde
manifestaciones clinicas sutiles hasta complicaciones que ponen en peligro la vida, lo cual
depende del periodo de exposicion (Flora et al., 2012). La exposicién aguda puede causar
pérdida de apetito, dolor de cabeza, hipertension, dolor abdominal, disfunciéon renal,
fatiga, insomnio, artritis, alucinaciones y vértigo; mientras que una exposicién cronica
puede provocar discapacidad intelectual, defectos de nacimiento, psicosis, autismo,
alergias, dislexia, pérdida de peso, paralisis, debilidad muscular, dafio cerebral, dafio
renal, e incluso la muerte (Jan et al.,, 2015). Actualmente, existe evidencia de que la
exposicion al Pb?* puede conducir a una variedad de trastornos neurolégicos, como dafio
cerebral, retraso mental, problemas de comportamiento, irrumpe la conduccion de sefiales
nerviosas y posiblemente interviene en las enfermedades como Alzheimer, Parkinson y
esquizofrenia (Singh et al., 2018). Varias de estas manifestaciones caracterizaron a la
clasica enfermedad conocida como plumbismo. A continuacién, se muestran las
concentraciones de plomo en las que se comienzan a identificar las caracteristicas

clinicas anteriormente mencionadas, en nifios o adultos (Fig. 1).

Concentraciones de
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Figura 1. Efectos del plomo inorganico en nifios y adultos (Gurer y Ercal, 2000).



El principal mecanismo molecular que esta asociado a la toxicidad del Pb?* es su
capacidad para reemplazar otros cationes bivalentes esenciales como Ca?*, Mg?*, Fe?*,
entre otros. El Pb?" puede entrar a la célula por transportadores de Ca?*, y dentro puede
unirse con alta afinidad a los sitios de unién a Ca?* en proteinas reguladoras como la
calmodulina (Jaishankar et al., 2014). La calmodulina es una proteina encargada de la
organizacion de las proteinas de membrana y el movimiento del citoesqueleto, también
participa en procesos de inflamacion, apoptosis, contraccibn muscular, crecimiento celular
del sistema nervioso y en la respuesta inmune (BMRB, 2017). En este sentido, la
exposicion a Pb?* puede provocar efectos neuroldgicos, a tal grado de ocasionar
disrupcién en la comunicaciéon de los astrocitos y células endoteliales, lo cual incrementa
la susceptibilidad a padecer edemas, encefalopatias y dafio irreversible al cerebro
(Simons, 1988; Brochin et al., 2008).

Por otro lado, el Pb?" puede interactuar con otras proteinas al unirse a grupos
amino, carboxilo, fosfato y sulfhidrilo (Wershaw, 1976; Barstad, 1977; Tamas et al., 2014).
Este metal posee un alta afinidad por los grupos tiol (—SH), por lo que puede interferir con
la biosintesis del grupo hemo, al unirse con éstos presentes en las metaloenzimas e
inhibirlas, como son la acido d-aminolevulinico deshidratasa (6-ALAD), coproporfirinégeno
oxidasa y la ferroquelatasa, siendo el resultado final, el aumento de las protoporfirinas
como la zinc-protoporfirina (ZPP), lo cual provoca un paro en el crecimiento, la
diferenciacion y la supervivencia de las células adiposas, eritroides y neuronales de los
mamiferos, que pueden desencadenar problemas de anemia y disfuncion neuronal
(Valdivia 2005; Bergonia et al., 2015; Jan et al., 2015).

El glutation (GSH) es un tripéptido que contiene una cisteina, la cual posee un
grupo tiol (-SH) reactivo con potencial reductor. Debido a esto, el GSH juega un papel vital
en la proteccion celular contra el estrés oxidante, ya que cede sus equivalentes
reductores a las especies reactivas del oxigeno (ERO) para que sean estables (Gurer y
Ercal, 2000). Sin embargo, el Pb?* se une con gran afinidad al grupo tiol, lo que puede
causar un aumento del nivel de ERO. Ademas, enzimas antioxidantes como glutation
peroxidasa (GPx), catalasa (CAT) y superéxido dismutasa (SOD), que dependen de
elementos traza y grupos prostéticos para realizar la desintoxicacion enzimatica de ERO,

son objetivos potentes para la toxicidad que genera el Pb?* (Jaishankar et al., 2014).

Por otro lado, el Pb?" puede afectar el sistema nervioso, debido a que es capaz de

atravesar la barrera hematoencefalica, puede sustituir los sitios que ocupa el Ca?* y asi
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interferir en su accion reguladora para la formacion de la vaina de mielina. De igual forma,
se ha visto que afecta la proliferacion celular y el desarrollo del sistema nervioso central
mediante el estimulo a la proteina cinasa C, la cual pertenece a la familia de serina /
treonina cinasas dependientes de fosfolipidos, y que juega un papel clave en muchas vias

de sefalizacion (Freeley et al., 2011; Singh et al., 2018).

Las protaminas son las proteinas nucleares esperméticas mas abundantes y se
encargan de proteger el DNA del esperma de diversas especies (Oliva, 2006). El Zn?* es
también necesario para la estabilidad de la cromatina del esperma, ya que éste se une a
la protamina P2 (HP2). Existen estudios que indican que el Pb?" se puede unir a la HP2
por dos diferentes sitios, de modo que puede reemplazar al Zn?* ocasionando un cambio
conformacional de la proteina, lo cual reduce la interaccion HP2-DNA que conduce a la
alteracion en la condensacion de la cromatina del esperma, reduciendo asi la fertilidad
(Quintanilla-Vega et al., 2000).

3.4 CONTAMINACION POR PLOMO EN MEXICO

México es un pais que ha explotado sus recursos naturales, un ejemplo de ello es
la extraccion de metales con gran valor comercial, lo cual ha facilitado la biodisponibilidad
de estos metales (Gonzalez-Flores et al., 2011; Covarrubias et al., 2017). Por ejemplo,
desde hace 100 afios la empresa metallrgica Met-Mex, Pefioles, S.A. de C.V. ha
mostrado ser una de las mas grandes en su tipo, colocando a México en el cuarto lugar
entre los complejos fundidores primarios y secundarios a nivel mundial, y en América
latina como el mas grande (Garcia-Vargas et al., 2007). Sin embargo, su actividad ha
puesto en peligro a la poblacién aledafia a la zona, situada en Torredn Coahuila. En 1997,
se hizo un estudio en donde se vi6 que mas del 90% de los nifios tenian altos niveles de
plomo en sangre que superaban los 10 pg Pb/dL, limite establecido en la NOM-199-
SSA1-2000 (NOM 199, 2000; Garcia-Vargas et al., 2007).

Por otro lado, la actividad prolongada de las fundidoras ha provocado que no solo
la mineria sea una de las principales fuentes de contaminaciéon ambiental por plomo y
otros metales en México. Un ejemplo es la zona aledafia a la fundidora de Avalos en

Chihuahua, que debido a las altas cantidades de plomo que fueron depositadas después
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de 90 afos de actividad, se observé que la concentracion de plomo en sangre de mujeres

de edad reproductiva y en nifios era cercana o igual a 50 ug Pb/dL (Ornelas et al., 2007).

Este problema de contaminacién se debe principamente al manejo inadecuado de
los residuos provenientes de fundidoras y mineras, lo que ha ocasionado problemas en
estados como Zacatecas, San Luis Potosi, Guerrero, Sonora, Chihuahua y Coahuila. En
Nacozari de Garcia, Sonora y Taxco, Guerrero se cuantificaron 3-100 millones de
toneladas de jales mineros, que son residuos de las mineras con altas concentraciones de
metales u otros contaminantes, que estaban dispersando el plomo presente, y que para el
caso de Guerrero contaminaron los rios Cacalotenango y Taxco (Yafiez et al., 2003;
Garcia-Vargas et al., 2007; Ornelas et al., 2007; Meza-Figueroa et al., 2009; Mireles et al.,
2012; Cortés-Jiménez et al., 2013). Ademas, es importante mencionar que existe una
gran cantidad de reportes sobre los efectos del plomo en la poblacién de estas zonas,
pero son pocos los datos que hay acerca de la concentracion de plomo y otros metales en

el agua que indiquen que se esta superando el limite maximo permisible.

En la Tabla 1, se muestran ejemplos de cuerpos de agua contaminados con plomo
en México, en donde se observa que se supera el limite maximo permisible para su
consumo como agua potable (0.025 mg/L NOM-127-SEMARNAT-1994), aunque para la
mayoria de los casos, no se supera el limite establecido para su uso principal, riego de
cultivos. Sin embargo, para el caso de Guanajuato, por ejemplo, se describe que este
cuerpo de agua abastece regiones aledafias a la zona para consumo humano, lo cual

podria conducir a problemas de salud de intoxicacion por plomo en la poblacion.

Tabla 1. Cuerpos de agua contaminados con plomo en México.

Cuerpo de agua Concentracion Limite maximo
de plomo permisible
(mg/L)
Rio Sonora, Sonora 0.28-2.5
(UNAM-CONAGUA, 2016) [1.35-1.2 pM] Agua potable
Rio Atoyac, Puebla 0.38 0.025 mg/L [0.12 uM]
(Méndez Garcia et al., 2000) [1.83 uM] NOM-127-SEMARNAT-1994
Manto acuifero. 0.19-5.36
Silao Romita, Guanajuato
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(INEGI, 2016) [0.91-25.8 uM] Rio para uso en riego
Rio Tula. 0.16 0.5 mg/L [2.4 uM]
Valle del Mezquital, Hidalgo [0.77 uM] NOM-001-SEMARNAT-1996
(Gédron et al., 2014)
Manto acuifero 0.093-0.29
Salamfmca, Guanajuato [0.45-1.40 uM]
(Rodriguez et al., 2002)

Por otra parte, se ha tratado de hacer una correlacién de los datos reportados de
alimentos contaminados provenientes de Puebla e Hidalgo, que podrian estar siendo
regados con agua de los rios Atoyac (Puebla) y Tula (Hidalgo). Se observé que la leche y
el queso en Puebla, y algunas frutas en Hidalgo superan de 3-20 veces el limite maximo
permisible de plomo en alimentos de este tipo (Tabla 2). Estos datos sugieren que a pesar
de que estos rios no superan el limite permisible para su uso en riego, existe un claro
impacto vinculado a la biomagnificacion de plomo, proceso que se define como el
aumento de la concentracion del metal debido a su consumo en la cadena alimentaria.
Ademas, ya se habia descrito este proceso por la presencia de cadmio y arsénico en el

zooplacton y las tilapias del rio Tula (Rubio-Franchini et al., 2016).

Tabla 2. Concentracidon de plomo en alimentos que superan las concentraciones

maximas permisibles establecidas por el CODEX Alimentarius de la FAO en México

Alimento Concentracién de Limite maximo permisible
plomo (ppm) (ppm)
Lechey queso 0.03-0.07 0.020
Santa Ana Xalmimilulco, CODEX Alimentarius 193-
Puebla. 1995
(Castro et al., 2017)
Frutas 2.0 0.1
Valle del mezquital, Hidalgo. CODEX Alimentarius 193-
(Vazquez-Alarcon et al., 2005) 1995

3.5 Euglena gracilis COMO MODELO DE ESTUDIO

E. gracilis es un miembro del género Euglena (Eukaryota, Excavata, Discoba,

Euglenozoa, Euglenida, Spirocuta, Euglenophyceae, Euglenales, Euglenaceae, Euglena)
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(Schwartzbach y Shigeoka, 2017), que son protistas flagelados unicelulares, provenientes
de un linaje abundante y bien estudiado de organismos marinos y de agua dulce
(Archibald, 2012). Los trabajos de investigacion aplicada y basica utilizan a este
microorganismo, principalmente porque es facil de aislar y mantener en el laboratorio,
debido a que tienen la capacidad de crecer en habitats con diferente temperatura (15-
33°C) y pH (3.0-9.0) (Kawabata et al., 1990; Krajcovi¢ et al., 2015; Wang et al., 2018).
Ademas de que puede metabolizar diversas fuentes de carbono en condiciones de
crecimiento fotoautétrofico (usando luz solar), heterétrofico (usando una fuente de
carbono, como glucosa, galactosa, fructosa, etanol, metanol, glicerol, piruvato, succinato,

lactato, acetato y propionato) o mixotréficas (combinando ambos) (Gissibl et al., 2019).

E. gracilis es un modelo de estudio en diferentes areas, como en biologia
evolutiva, ya que este organismo presenta tres membranas en la estructura de sus
plastidios, lo que ha permitido generar un mayor analisis dentro de la teoria
endosimbidtica (Gibbs, 1978). En el area biotecnolégica, se ha descrito que E. gracilis
puede sintetizar diversos compuestos de interés industrial como: 1) la vitamina E, que
puede ser usada para prevenir de enfermedades causadas por estrés oxidante y para
preservar alimentos (Ogbonna et al., 1999); 2) los 20 aminoacidos de los encontrados en
proteinas y que son esenciales en la dieta humana como valina, metionina, leucina,
isoleucina, treonina, triptéfano y lisina (Rodriguez-Zavala et al., 2010); 3) el polimero de
glucosa llamado paramilo, que puede ser utilizado por sus propiedades antioxidantes,
como complemento alimenticio y por sus efectos antitumorales y como
inmunoestimulador (Nakashima et al., 2017); y 4) los ésteres de cera, que se utilizan

como materia prima para biodiésel (Furuhashi et al., 2014).

Por otro lado, su importancia también radica en que E. gracilis es usada en el
biomonitoreo de los contaminantes del agua, puesto que los efectos de estas sustancias
afectan el crecimiento, la motilidad, la eficiencia fotosintética y la composicién de los
pigmentos fotosintéticos (Azizullah et al., 2013). A pesar de ello, esta especie habita en
aguas acidificadas y contaminadas con metales pesados, e incluso se les ha encontrado
en mayor proporcion que otros microorganismos, por ejemplo Chlorella, Cylindrocystis,
Botrycoccus y Navicula (Prasanna et al., 2011). Lo anterior llevo a profundizar en su
estudio, de manera que hoy en dia se sabe que E. gracilis es un organismo que puede
resistir, acumular y remover metales pesados, y se le reconoce con potencial en el campo

de la biorremediacion (Schwartzbach y Shigeoka, 2017).
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3.6 MECANISMOS DE RESISTENCIA A METALES PESADOS

Para la mayoria de los seres vivos, la exposicion a altas concentraciones de
metales pesados es extremadamente toxica, no obstante, existen organismos que se han
adaptado a los hébitats metaliferos, a partir del desarrollo de mecanismos que les
permiten tolerar y/o resistir a cierto metal. Esto se debe al resultado de un proceso
evolutivo, largo y gradual bajo una fuerte presion de seleccion, aunque la tolerancia
adaptativa puede adquirirse en unos pocos afios o incluso en una sola generacion (Bert et
al., 2000; Wojcik et al., 2015).

Existen distintos mecanismos de resistencia a metales pesados, como son: la
union a la pared celular (adsorcién), la baja permeabilidad de la membrana plasmatica,
extrusion activa (ATPasas), biotransformacion, compartimentacion del metal en vacuolas
y otros organulos intracelulares, y la inactivacion con agentes quelantes, como las
proteinas de unién a metales llamadas metalotioneinas (MTs) y péptidos como las
fitoquelatinas (FQs) o compuestos no proteicos, tales como malato, citrato y polifosfatos
(PolyP) (Rodriguez-Zavala et al., 2007). Un ejemplo de lo anterior, son las paredes
celulares microbianas que consisten principalmente de polisacéridos, lipidos y proteinas,
que ofrecen muchos grupos funcionales que incluyen al carboxilato, hidroxilo, amino y
fosfato que pueden unirse a metales pesados (Emenike et al., 2018). Por otro lado, se ha
descrito que en plantas como Fragaria x ananassa la pared celular actia como una
barrera que previene la entrada del Cd?*, de manera que adquiere una conformacion

diferente en su estructura que evita la unién con este metal (Parrotta et al., 2015).

Por otra parte, aunque los metales pesados no se pueden degradar, algunos
microorganismos tienen la capacidad de modificar su estado de oxidacion mediante el
proceso de biotransformacion, lo cual genera que el metal se precipite o volatilice, y por lo

tanto se vuelva menos biodisponible (Emenike et al., 2018).

Los agentes quelantes son compuestos capaces de unirse a un ion metélico.
Existe una gran variedad de metabolitos quelantes, como las FQs que son polimeros de
GSH que se describieron por primera vez en la levadura Schizosaccharomyces pombe, y
posteriormente se caracterizaron en plantas de la division Angiospermae (Kondo et al.,
1983; Grill et al., 1985; Garcia- Garcia et al., 2016). Las metalotioneinas son proteinas

pequeias (~7,000 kDa) codificadas por un gen y que son ricas en grupos sulfhidrilo, las
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cuales se unen a Cd?", Zn?" y pequefias cantidades de Cu?', Fe®', Hg?* y quizas otros
metales pesados (Flora y Pachauri, 2010). Otros metabolitos quelantes son los PolyPs,
polianiones que estan involucrados en la formacién de complejos con metales y en su
compartimentacion, descritos por primera vez en levaduras y posteriormente en bacterias

en exposicion a Cd?* (Kulakovskaya, 2018).

E. gracilis, bajo condiciones foto-heterotréficas puede acumular intracelularmente
metales como Cu?*, Hg?*, Zn?*, Cd?*, Pb?*, Tc’*, As®, Ni**y Cr% (Devars et al., 2000;
Einicker-Lamas et al., 2002; Mendoza-Cozatl et al., 2002, Mendoza-Cé6zatl et al., 2006a;
Ishii y Uchida, 2006; Miot et al., 2009; Garcia-Garcia et al., 2009, 2018). Para el caso de
este protista, se han descrito diferentes mecanismos de resistencia y acumulacion de
metales pesados (Fig. 2), los cuales se explican a continuacion. La unién del metal a la
membrana plasmatica por adsorcion, la cual normalmente resulta ser menos del 50% del
total de metal removido para metales como el Ni** (Garcia-Garcia et al., 2018). La
guelacion extracelular, en donde se ha observado que la expulsibn de moléculas de
malato puede aportar a la quelacion del Cr® / Cr** (Lira-Silva et al.,, 2011). La
biotransformacién, es el cambio en el estado de oxidacién del metal, lo que puede resultar
en la disminucion de su toxicidad, y para este caso se ha determinado que E. gracilis
puede pasar de Hg? a Hg° (Devars et al., 2000) y de Cr% a Cr® por una cromato
reductasa (Lira-Silva et al., 2011). También se sabe que existen transportadores de
metales esenciales que pueden permitir el paso de metales téxicos, debido a su parecido
en el radio iénico, como ejemplo se ha visto que al disminuir la concentracion de Mg?* en
el medio de cultivo de E. gracilis la acumulacién de Ni?* aumenta (Garcia-Garcia et al.,
2018). El mecanismo mejor descrito en este microorganismo es la quelacion intracelular,
en la que durante la exposicion a Cd?* se ha reportado que existe induccién en la sintesis
de moléculas con grupos tiol, como la Cys, GSH y FQs (Coppellotti, 1989). Referente a la
expulsién de metales pesados mediada por complejos moleculares, en Garcia-Garcia et
al. (2018), se menciona que un descenso en las pozas de tioles y PolyP, a la par de una
disminucién drastica en la cantidad intracelular de Ni?*, sugiere que el Ni** es expulsado
en forma de complejo con tioles y fosfatos, tal como sucede con la liberacion de
conjugados-S de glutatién que realizan ciertos transportadores pertenecientes a la familia
de las proteinas de resistencia a multiples farmacos y que son dependientes de ATP. Este
€S un mecanismo que se encuentra bastante descrito en células de mamifero, sin
embargo también ha sido descrito en levaduras (Saccharomyces cerevisiae) y nematodos

de suelo (Caenorhabditis elegans) en donde se le asocia a la desintoxicacion de Ca?" y
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As*" (Keppler, 1999). En cuanto a la compartimentacion de metales toxicos en E. gracilis,
se sabe que puede ocurrir mediante la union Me-HMWC (metal- complejos de alto peso
molecular), los cuales constan de un 57-75% de moléculas de monotiol (Cys, y-
glutamilcisteina, GSH) y 25-43% de FQs (Bhagavan, 2002; Mendoza-Cézatl et al., 2006b),
aungue también se ha descrito la quelacion intramitocondrial de Cd?* a partir de citrato, en
células que previamente se expusieron a Hg?* (Avilés et al., 2003). Por Ultimo, existe un
mecanismo que se ha descrito recientemente, en el que se asocia a la regulacion del
volumen intracelular de agua, con la concentracién de Cd?* que es acumulada por células

de E. gracilis (Sanchez-Thomas et al., 2020).

(1) Adsorcion

(2) Quelacién extracelular © (Malato)

(3) Biotransformacion

(4) Transportadores de metales

esenciales

(5) Quelacién intracelular

Tioles (-SH) @

PolyP (PO*) @

0] mer@Q (6) Compartamentalizacion

O (7) Expulsion de complejos

(8) Expulsion activa (?)

oV'@ Mt (9) Volumen de agua intracelular
o0 (H0) O

@ ME2* Mt = Metal toxico
LN

Figura 2. Mecanismos de resistencia y acumulacién de metales pesados en E. gracilis. 1)
adsorcion del metal téxico (Mt) ala membrana extracelular; 2) Quelacion extracelular por
moléculas de malato (circulo amarillo); 3) Biotransformacion del Mt?* por
oxidoreduccion; 4) Transportadores de Metal escencial (Me) que transportan Mt?*
(rectangulo naranja); 5) Quelacion intracelular con moléculas con grupos tiol (circulo
café) y grupos fosfato (circulo azul oscuro), este Gltimo presente en complejos de polyP
(nubes azul oscuro); 6) Compartamentalizacion del Mt en mitocondria (elipse amarillo) y
cloroplasto (elipse verde) sin transportador aun descrito (rectdngulo naranja); 7)

Expulsién de complejos Mt-SH (rectangulo rojo) Mt-PolyP (rectangulo azul); 8) Expulsion

16



activa mediante el uso de ATP (rectangulo verde claro); 9) Acumulacién del Mt2*
relacionada al volumen de agua intracelular (circulo azul) y acuoporinas (rectangulo
azul) (Elaboracion propia, 2019).

Con respecto a antecedentes de E. gracilis en exposicion a Pb?*, existe un analisis
de los efectos toxicos que genera este metal (Navarro et al., 1997), y en otra publicacién
se realizé una exposicion simultanea a Pb?*, Zn?* y Cd?*, en donde se vi6é que el Pb*
disminuye la eficiencia para acumular Cd?*, ademas de inducir un aumento en moléculas
con grupos tiol (Mendoza-Cézatl et al., 2006a). Debido a esto, se menciona que las
moléculas con grupos tiol son un mecanismo que promueve la acumulaciéon de Pb?*; sin
embargo, la cantidad de estos metabolitos que se ve inducida y su interpretacion esta
sobreestimada debido a que la exposicién se hizo en presencia de Cd?*, el cual promueve
preferentemente la produccion de estos metabolitos, por lo que es poco probable que los
tioles estén involucrados en la acumulacién de Pb?*. Por lo que el enfoque de esta tesis
fue evaluar otros mecanismos asociados a la acumulacion de Pb?* como los que se

mencionan a continuacion.

3.7 MECANISMOS DE RESISTENCIA A PLOMO

Los principales organismos hiperacumuladores de Pb?* que se han reportado son
las plantas. Piechalak et al. (2002), documenté que la acumulaciéon de Pb?* en tres
especies de la familia Fabacea, Pisum vulgaris puede acumular >75 mg Pb/ges después
de las 96 h de exposicion, P. sativum acumula 50 mg Pb/ges y Vicia faba 46 mg Pb/ges
principalmente en raices. El mecanismo de acumulacion en estas plantas estuvo
relacionado con el metabolismo de GSH, ya que se determind que en V. faba disminuye el
contenido de GSH y aumenta la sintesis de FQs a través del tiempo de exposicion, en el
caso de P. vulgaris se observo sintesis de homoglutation (hGSH) y homofitoquelatinas
(hFQs) a las 24 h de exposicion, y por ultimo en P. sativum se evidenci6 la induccion de
sintesis de GSH, FQs, hGSH y hFQs (Piechalak et al., 2002).

Existen organismos que generan respuestas fitotoxicas y de tolerancia al Pb?",
como es el caso de la planta acuética Ceratophyllum demersum L., (cola de zorro) que es

capaz de acumular 1748 mg Pb/ges después de 7 dias de exposicidn. En estas
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condiciones los efectos toxicos del Pb?* fueron la disminucion del 67% en la biomasa y los
pigmentos fotosintéticos. Debido a esto, se realizé la cuantificacion de los mecanismos de
tolerancia o desintoxicacion hacia este metal, donde se observé que habia un aumento en
la sintesis de Cys, GSH y FQs (FQ: y FQ3) (Mishra et al., 2006). Sin embargo, este

mecanismo se descartd en E. gracilis por las razones mencionadas anteriormente.

De igual forma, se han realizado estudios en los cuales se comparan ejemplares
obtenidos de zonas contaminadas con plomo, con otros que se han desarrollado en
condiciones ¢ptimas. La herbacea Dianthus carthusianorum L. (clavel silvestre) se
clasific6 en dos diferentes ecotipos: metalicola (MT) (extraidos de una minera de
Boleslaw, Polonia) y no metalicola (-MT) (Pliszczyn, Polonia). Estos ecotipos se
expusieron a 0.008-2.88 mM Cd?*, 0.34- 978.89 mM Zn?* y 0.328-23.99 mM Pb?*, y al
comparar su capacidad de acumulacion no se observaron diferencias significativas
(MT=18 mg Pb/Kges; -MT=29 mg Pb/Kgpes). Ademas, se menciona que el mecanismo
empleado para la acumulacion de Pb?* y Cd?* son las FQs, sin embargo, también se
sefala que en la exposicién simultanea a Pb?* y Zn?* se induce la sintesis de GSH, malato
y citrato (Woéjcik et al., 2015), lo que sugiere que no solo las FQs estan involucradas en la
acumulacion de Pb?*, sino también la presencia de malato y citrato. Como se mencion6
anteriormente, en E. gracilis ya se ha reportado un aumento de citrato en exposicion a
Cd?* en células preacondicionadas a Hg?* (Avilés et al., 2003), ademas se sabe de una
disminucién de malato en exposicion a Cr / Cr3* lo cudl se asocia a su expulsiéon para
acomplejar al Cr®*. Sin embargo se ha propuesto que el contenido de citrato no es
significativo al compararse con la cantidad de otras moléculas quelantes (concentracion
de citrato y GSH sin CdCl,= 7 y 19 umol/L y con 100uM CdCl,= 10 y 62 umol/L), por lo
cual hasta el momento se ha considerado como un mecanismo que contribuye en bajas
proporciones a la acumulacion o resistencia a metales pesados en E. gracilis (Avilés et al.,
2003; Lira-Silva et al., 2011).

Por otro lado, se ha demostrado en plantas que la concentracion de metales
esenciales como el Ca?*, modula la tolerancia a Pb?*. Dos ejemplos de ello son el tomate
(Lycopersicon esculentum L. var. Radek), que presenta una alta tolerancia a la deficiencia
de Ca?' y a la exposicién a Pb?*, y la mostaza (Sinapis alba L. var. Biala), que tiene una
baja tolerancia a la deficiencia de Ca?* y al Pb?*, sin embargo no solo se modifica la tasa
de crecimiento (tolerancia), sino también la acumulacién de Pb?", que para el caso del

tomate esta aumentaba conforme se incrementa la concentracion de Ca?* (de 0.3-3 mM

18



Ca?* acumulaban respectivamente 26-30 g Pb?*/Kges), contrario a lo que pasaba con la
mostaza, ya que el Pb?* intracelular podria ser independiente a la concentracién de Ca?*
(de 0.3-3 mM Ca?* acumulan respectivamente 65-40 g Pb?*/Kges) (Antosiewicz, 2005).
Como se menciond anteriormente, en E. gracilis se ha observado que al disminuir la
concentracion de Mg?* en el medio de cultivo se facilita la entrada de Ni?* (Garcia-Garcia
et al., 2018), por lo que se puede pensar que la concentracion de metales esenciales
como el Ca?" podria modular la tolerancia y acumulacién de Pb?" en este modelo de

estudio.

En diferentes microorganismos en exposicion a Pb?" principalmente se
documentan mecanismos de adsorcién por componentes como exopolisiacaridos. Por
ejemplo, en bacterias Gram-positivas, como Bacillus cereus, Arthrobacter sp. vy
Corynebacterium sp., se ha descrito al peptidoglicano junto con los acidos teicoicos como
responsables de la adsorcion de Pb?" (Jarostawiecka y Piotrowska-Seget, 2014). Las
biopeliculas en microalgas se caracterizan por ser un consorcio de microorganismos
incrustados en sustancias poliméricas extracelulares (exopolisacaridos, EPS), éstas
constan de moléculas como fosfolipidos, polisacaridos, acidos nucleicos, aunque también
incluyen grupos funcionales como los grupos fosférico, carboxilico, hidroxilo y amino
(Mantzorou y Ververidis, 2019). En E. gracilis se ha relacionado un aumento en la
formacién de biopelicula con la exposiciéon a Cu?* (Morales-Calderén et al., 2012), pero no
se relacioné con la acumulacién de este metal por lo que dicha biopelicula no puede
establecerse como un mecanismo que podria contribuir a la acumulacién de metales

pesados.

Otro mecanismo descrito, es la precipitacién intra o extracelular con aniones como
los cloruros, fosfatos e iones hidroxilo, para formar complejos insolubles. Citrobacter
freundii es capaz de precipitar Pb?* con fosfato extracelular formando el complejo PbHPO,
(Aickin y Dean, 1977, 1979; Aickin et al., 1979). Sin embargo, también se ha relacionado a
la formacién de cuerpos de PolyP durante la exposicion a Pb?" en microalgas como
Chlorella saccharophila, Navicula incerta y Nitzschia closterium y en bacterias como
Plectonema boryanum (Jensen et al., 1982; Rachlin et al., 1982). A pesar de esto, en
otros organismos como la diatomea de agua dulce Diatoma tenue se ha descrito la
reduccién en el nimero de cuerpos de PolyP tras la exposicion a Pb?* (Sicko-Goad y
Stoermer, 1979). Ademas, existe un reporte donde se determiné que a medida que el

nimero de cuerpos de PolyP disminuye, el Pb?* causa cambios citélogicos crecientes
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hasta el punto de la muerte celular (Keasling, 2006). Debido a todo lo anterior, se ha
propuesto que el PolyP en las células funciona como un mecanismo para desintoxicar al
Pb?*. Sin embargo, no se ha caracterizado si en el protista E. gracilis este mecanismo le

puede permitir a las células la capacidad de resistir y acumular Pb?*.

Con estos antecedentes, en el presente trabajo se planted la siguiente hipétesis y
objetivos:

4. HIPOTESIS

La sintesis de PolyP y la concentracion de Ca?* contribuyen a la resistencia y la

acumulacion de Pb?* en Euglena gracilis.

5. OBJETIVOS
General:

Evaluar los mecanismos que le permiten a E. gracilis resistir y acumular Pb?*.

Particulares:

e Determinar la susceptibilidad a Pb?*, a través de los cambios en el crecimiento, la
cantidad de clorofila y la capacidad fotosintética y de respiracion en E. gracilis.

e Determinar la capacidad de acumulaciéon de Pb?* en E. gracilis.

e Determinar la contribucién de las moléculas quelantes (tioles y/o polyP) durante la
exposicion a Pb?* en E. gracilis.

e Evaluar si la acumulaciéon de Pb?* esta mediada por la presencia de Ca?* en E.

gracilis.

6. MATERIALES Y METODOS
6.1 Andlisis de la precipitacion de Pb(C2Hs0>)-.

6.1.1 Transmitancia

Se realizaron pruebas de precipitacion de Pb?*, utilizando las concentraciones de
50, 100 y 200 uM de Pb(C:Hs02). en diferentes soluciones. Se midié el porcentaje de
transmitancia (%) por medio de un espectrofotémetro a una longitud de onda (1) de 410

nm.
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6.1.2 Solubilidad

Para determinar la concentracion de Pb?" total soluble en el medio de cultivo, se
hizo la adicion de las concentraciones anteriormente mencionadas en 10 mL de medio
Hutner con y sin calcio afadido (< 5uM), utilizando como testigo H.Omg. Luego se
centrifugd a 3500 rpm, a 4°C durante un minuto, posterior a esto se tomé 1 mL del
sobrenadante y se aforé a un volumen final de 4 mL con H2Omg. Despues se midioé por

espectrofotometria de absorcién atdmica (EEA) (Varian SpectrAA-640, Australia).

6.2 Cultivo de E. gracilis fotosintética en medio Hutner

Se utilizaron cultivos con la cepa fotosintética de E. gracilis Klebs var. Z, en el
medio de crecimiento optimo, Hutner (Hutner et al., 1956) modificado en 1971 por Schiff
(Schiff et al., 1971). El medio consta de los siguientes componentes: 34 mM &cido
glutamico, 15 mM &cido malico, 2 mM CaCOs, 1.5 mM (NH4)2HPO4, 2 mM MgSO.-7H,0, 3
mM KH2PO,, minerales traza A (0.02 mM ZnS0O,4-7H.0, 0.01 mM MnSO4-H,0, 0.1 mM
Na:MoQ4-2H,0, y 7x10°% mM CoCl, -6H.0) y minerales traza B (3x10° mM CuSQ, -H:0,
0.01 mM Hs3BO3z , 2x10“NazxVo4-16H,0 y 0.03 mM Fe(NH4)2(S0.)) ajustado a pH 3.5
utilizando NaOH o HCI, el medio posteriormente se esterilizé por autoclave durante 15 min
a 20 psi (Ib#/in?). Previo a realizar la siembra celular, se agregé 1 mL de vitaminas (3x103
mM tiamina, 0.2 ug/mL cianocobalamina y 0.02 mM FeCly) por cada 100 mL de medio de

cultivo, estas fueron pre-esterilizadas por filtracion (poro de filtro 0.22 um).

Los cultivos celulares se resembraron con un indculo antes de llegar a la fase
estacionaria de crecimiento (quinto dia), a una concentracion inicial de 0.2x10° células/mL,
de acuerdo con el experimento en 50 a 250 mL de medio, en matraces Erlenmeyer de 100
a 500 mL. Las condiciones ambientales se restringieron con el uso de una camara de
incubacién (camara armada y compuesta por una serie de lamparas de luz, regulador de
temperatura y fotoperiodo), la cual se mantuvo en un rango de temperatura de 24 a 26°C
y con fotoperiodo de 12 horas luz blanca (42-90 pmol quanta m?2s?) y 12 horas

oscuridad.

Para fines de esta tesis también se utilizaron cepas crecidas en medios de cultivo
sin calcio, deficiente de sulfato y sin fosfato, respectivamente. Para todos los casos se

utilizé la misma formulacién del medio Hutner que se mencioné anteriormente y se evitd
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afiadir las siguientes sales: en el primer caso CaCOs, en el segundo MgSO.-7H.0 y en el
tercero (NH4):HPO,s y KH>PO4. Los cultivos fueron resembrados como se muestra en la
Fig. 3.

Exposicion medio sin calcio

[ ee—
2 -

Medio Medio sin Ca?*
Hutner +
200uM Pb?*

® Preacondicionamiento en medio deficiente de

sulfato

A | _

I-'I“;:i:r Medio sin  Medio sin Medio sin Medio sin
sulfato () sulfato (Il) sulfato (IIl) SU”?UV)

200puM Pb?*
@ Exposicion en medio sin fosfato

e—
-~

Medio Medio sin
Hutner fosfato
200pM Pb?*

Figura 3. Estrategia experimental para la exposicion a Pb?* en diferentes condiciones de

cultivo (medio Hutner sin calcio, sin sulfato y sin fosfato).

6.3 Conteo celular

Se determind tomando una alicuota del volumen total de células, adicionando HCI
0.05% para inmovilizar a las células y asi facilitar el conteo, y el restante de H.O en un
volumen final de 1mL. Posteriormente, se tomaron 15 uL de esta dilucién y se colocaron
en la camara de Neubauer (Fig. 5), donde se seleccionaron cinco cuadrantes para hacer
un promedio, y obtener la concentracién celular tomando en cuenta el factor de la camara

(10,000) y el factor de dilucion para cada muestra. El primero fue calculado tomando en
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cuenta el volumen de la muestra que hay entre cada cuadrante de la camara y el
cubreobjetos (1x10* mL).

La viabilidad se analiz6 a la par del conteo, se afiadié azul tripano 0.05% a la
alicuota de células, se esper6 un tiempo de 2 minutos y se agrego el volumen restante de
agua hasta obtener 1 mL. Después se realiz6 la dilucion correspondiente, a la cual se
adicion6é HCI 0.05% y agua hasta obtener 1 mL y se prosiguié el conteo, del cual se
considero el promedio de los cinco cuadrantes como el 100% y el porcentaje de viabilidad
fue obtenido a partir de la resta del nUmero de células vivas menos las muertas (tefiidas

de azul).

Figura 5. CAmara de Neubauer (Derecha). Cuadrantes utilizados para el conteo celular

(Izquierda).

6.4 Exposicion a Pb?*y determinacién de la acumulacion

Para realizar la exposicion de E. gracilis a Pb?*, se utiliz6 una soluciéon calibrada [84 + 8
mM] de Pb(C2H30.)., previamente esterilizada por filtracion, luego se agregé la cantidad
necesaria de esta solucion para cada condicion (50, 100, 200 o 500 uM) al medio Hutner

pH 3.5, después de las vitaminas y antes de adicionar las células.

La acumulacion se determiné al dia 1, 3, 5y 8. La cosecha de los cultivos a diferentes
tiempos se llevd a cabo por centrifugacion (3500 rpm, 4 °C por 1 minuto). Una vez
obtenido el boton celular, se lavoé dos veces por centrifugacion (mismas condiciones) con
50 mM Tris adicionado con 5 mM EGTA para eliminar el metal adherido extracelularmente
y para evitar la contaminacion por fosfato en la determinacion de PolyP (seccién 6.8.2).

Después de los lavados, el boton celular se resuspendié en H,O ultrapura (Millipore).
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Finalmente, las células se contaron en la camara de Neubauer como se describe en la

seccion 6.3 Conteo celular.

6.5 Determinacion de plomo y calcio total

Para determinar la cantidad de Pb?* acumulado y la concentracién de Ca?* intracelular se
realizo una digestion &cida de cada muestra utilizando una mezcla en proporcion 5:1 de
HNOs y H.SO4, respectivamente. Las muestras en presencia de la mezcla acida se
calentaron en una parrilla durante 2 h. Para evitar pérdidas se hicieron series alternadas
entre 10 min con alta intensidad (100-110 °C) y 15 min con baja intensidad (95-100 °C),

mas tarde las muestras se aforaron con un volumen final de 5 mL con H2Omao.

El plomo y el calcio se determinaron mediante EAA con un equipo Varian Spectra AA 640
(Australia). Las determinaciones se llevaron a cabo utilizando una mezcla de
aire/acetileno a un flujo de 13.5:2 L/min y con una lampara especifica para plomo que
emite longitud de onda de 283.3 nm y para calcio de 422.7 nm. La concentracién de las
muestras en ppm (mg/L) se obtuvo por la interpolacion de una curva patrén con un ajuste

lineal utilizando las distintas concentraciones de Pb?* (Fig. 4 A) y Ca?* (Fig. 4 B).
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Figura 4. Curva patrdn obtenida en el espectro de absorcion atémica para plomo (a) y calcio (b).
6.5.1 Plomo contaminante durante el proceso de cosecha celular

Se determiné el Pb?* contaminante que se acarre6 durante la cosecha de células que
fueron expuestas a Pb?*, esto se llev6 a cabo simulando dicho proceso mediante el uso
de células testigo de 1, 3, 5y 8 dias a las cuales se les adicioné la alicuota necesaria para
obtener 50, 100 y 200 uM de Pb?*, esto con el objetivo de tomar en cuenta el pH en el que
se encuentran las células en el tiempo de cosecha correspondiente. Después, la mezcla
se agité con precaucion y las células se cosecharon en la forma antes descrita.
Finalmente, se digirieron las muestras en mezcla acida durante dos horas y se determiné

la concentracién de plomo como se menciond anteriormente.

6.6 Cuantificacion de clorofila a+b

La determinacion de la clorofila se llevé a cabo por el método de Arnon (1949). La
extraccion se realizé al agregar 0.5-1.8x10° células totales/mL en 2.5 mL de acetona al

80% (v/v), se agitd en vortex durante 1 min y luego se obtuvo el sobrenadante por
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centrifugacion (3500 rpm, 4 °C por 10 min). La absorbancia se determin6 en una celda de

vidrio a las longitudes de onda (1) de 645 y 663 nm para clorofila a y b, respectivamente.

La concentracién de clorofila total (a y b) fue calculada a través de la siguiente
formula:[Clorofila total (ug)] = (Absggz X 8.05) + (Absg,s X 20.29)

6.7 Medicion del consumo (respiracion) y produccién de oxigeno (fotosintesis)

Las células se cosecharon después de 120 h de cultivo mediante el procedimiento antes
descrito. Después de ser resuspendidas en amortiguador KME (120 mM KCI, 20 mM
MOPS y 1 mM EGTA) pH 7.2, se tomaron las alicuotas necesarias para obtener una
concentracion celular aproximada de 11-21x10° células/mL en la camara del oximetro (1.7
mL).

El equipo consta de un electrédo de O; tipo Clark (Yellow Spring Instruments), una
camara (1.7 mL) con agitacién y un sistema de flujo de agua con temperatura constante
de 25 °C. Este equipo fue acoplado a una cAmara obscura con un proyector de
diapositivas (17-23 umol quanta/ m2s?), lo que permitié simular cambios de luz-oscuridad
para medir respiracion y fotosintesis. El electrddo se calibré al considerar como 100% de
oxigeno el amortiguador KME pH 7.2, sometido a burbujeo y posteriormente adicionando
ditionita de sodio (Na>SOs) para establecer el 0% de oxigeno. La concentracion de
oxigeno consumida y producida fue trazada por un registrador (Kipp y Zonen); los trazos
permitieron realizar los célculos correspondientes, considerando la solubilidad del O; a la
altitud de la Ciudad de México (2, 240 msm) como 210 uM.

6.8 Determinacion de moléculas quelantes

6.8.1 Moléculas con grupos tiol

Los tioles (Cys, YEC, GSH y PolyGSH) fueron determinados a través de la técnica de
cromatografia liquida de alta eficacia (HPLC), usando el equipo HPLC-Vis marca Waters
1525-1289 (Waters, Milford, MA, USA) utilizando la columna C-18 Symmetry Waters de
tamafio de particula 3.5 um. Las células fueron cosechadas segun el apartado 6.3, a la
muestra se le afladi6 5 mM de DTT y se mantuvo en congelacion (-20 °C) hasta su
determinacion. Las muestras se incubaron durante 20 min a temperatura ambiente con

0.01% Triton X-100, después se agrego 3% PCA y se agité vigorosamente durante 1 min,

26



se centrifugd (14 000 rpm, 4 °C por 5 min), se obtuvo el sobrenadante, se filtr6 (diametro
de poro = 0.45 um) y se inyectaron 50 uL al HPLC. Para la medicion de tioles, la fase
movil que se emple6 estaba compuesta por 0.1% acido triflouroacético (TFA) en agua, y
los tioles se eluyeron con un gradiente lineal de acetonitrilo (ACN) 100%. La separacion
inicial fue de 99% solucion de TFA y 1% ACN, después de 10 min se utilizé un gradiente
discontinuo para obtener 80% de la solucion TFA'y 20% ACN a un flujo de 1mL/min. Las
moléculas con grupos tiol fueron detectadas por una reaccion colorida con DTNB 0.1 mM
en KH2PO4 0.1 M pH 8, en una longitud de onda de 412 nm en un espectrofotémetro
acoplado al HPLC. Cada uno de los metabolitos de interés fueron identificados usando

estandares internos.

6.8.2 Moléculas fosfatadas

La cantidad de ortofosfato (Pi) total, tanto en su forma libre como acomplejado
enPolyP, se realizé a través del método descrito en LeBel et al. (1978), que corresponde a
una técnica colorimétrica de la generacion de azul de molibdeno. Se realiz6 una
estandarizaciéon al comparar los valores obtenidos de las muestras con una curva de
calibracion de 10 a 80 pg/uL con un estandar de KH2PO4, estos se extrapolaron y se
obtuvo la concentracién en las muestras biolégicas. El proceso que se llevo a cabo para

determinar el Pi en las diferentes muestras es el siguiente:

Fosfato total. Las células fueron cosechadas y lavadas dos veces con
amortiguador Tris 50 mM con EGTA 5 mM para evitar contaminacion por fosfatos, dichas
células se resuspendieron en 1 mL de H,O ultrapura (Millipore) y se congelaron a -20°C.
Posteriormente, se tomaron 500 pL de la muestra celular resuspendida, se agregaron 50
uL de PCA 30% (v/v), para asi someterla al proceso de digestion, que consté de un
calentamiento ininterrumpido por 2 h a una temperatura de 100-110°C. Al finalizar, la
muestra se centrifug6 (14 000 rpm, 4°C por 5 min), y se tomaron las alicuotas con 0.25-

1x10° de células para su correspondiente determinacion.

Fosfato libre. Del restante de la muestra conservada en congelacion (500 ulL) se

tomaron las alicuotas con 1, 2 'y 3 x10° de células para su determinacion.

Para determinar el Pi en las muestras, en tubos de vidrio se colocé la alicuota de

las células correspondientes para cada caso y se agreg6 agua hasta obtener el volumen
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de 1 mL. Posteriormente, se afadieron los volumenes de las siguientes soluciones, en
dicho orden: 1 mL de solucion A (0.25% CuSO04.5H.0, 4.6% CH3;COONa 3H;O y 2N
CH3COOH con pH 4), 2 mL H2Omg, 0.5 mL de solucién B (5% (NH4)s M07024) y 0.5 mL de
la solucion C (5% NaHSOs y 2% (C7HoNO)2:H2SO4). Por dltimo, se leyeron las muestras

por espectrofotdmetria a 870 nm.

Polifosfato. Es el resultado de la resta del fosfato total menos el fosfato libre
(Plibre).

Pr — P, = nmoles Polifosfato/ml

6.9 Analisis estadistico

Para establecer diferencias significativas entre dos grupos independientes, se
utilizo el andlisis de la prueba t de Student, mientras que para la deteccién de diferencias
significativas entre mas de dos grupos se realizé un analisis ANOVA unidireccional y en
algunos casos con una prueba adicional post hoc tipo Scheffé, utilizando la aplicacion
Microcal Origin 50. Para ambos andlisis estadisticos, se utilizaron valores de P < 0.05
para establecer la significancia.

7. RESULTADOS
7.1 Precipitacion del Pb(C2H302)2

El Pb(C2H302). en el medio de cultivo Hutner forma un precipitado blanquecino que
aumenta con respecto a la concentraciéon de Pb?*, esto es debido a que el Pb?* puede
formar compuestos insolubles con reactivos presentes en el medio, como el Pb(OH)2|,
PbCO3s|, PbCly|, PbS| + 2H*. Por lo tanto, lo primero que se hizo fue determinar la

transmitancia como una prueba fisica de la precipitacion (Tabla 4).

Tabla 4. Precipitacion de Pb(CzH30.), en distintas condiciones

Transmitancia (%)
A=410nm
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Citrato | HEPES | Medio PIPES KH2PO4 Tris MOPS
de [50 mM] | Hutner | [50 mM] | [100 mM] | [50 mM] | [50 mM]
sodio
Amortiguador [50mM]
pH
Pb(C2H302): [uM] 3.5 7 3.5 7 3.5 7.2 7
50 99.4 98.5 87.1 83.4 80.7 79.9 67.6
100 99.3 81.1 71 65 68.3 62.6 47.7
200 100 52.8 47.7 51.3 48.4 40 24.3

Se establecié como 100% de transmitancia a cada solucién sin Pb?* afiadido.

Los datos de transmitancia permitieron conocer que a pesar de la precipitacion, el
medio Hutner era la mejor condicion para exponer a las células, a excepcion del citrato de
sodio, el cual se descarté por ser un quelante de metales. También se observd que desde
la concentracion de 50 uM Pb?* se generaron precipitados que aumentaron con respecto
a la concentracion del metal en el medio de cultivo Hutner. Por ejemplo, el porcentaje de
transmitancia sugiri6 que para concentraciones mayores a 200 uM Pb?* el 50% del metal
estaria precipitado. Estos valores se complementaron con la determinacién cuantitativa de
Pb2+

concentraciones correspondieron parcialmente a los datos obtenidos en la medicién de

soluble en el sobrenadante (Tabla 5). Los resultados indicaron que las

transmitancia. Conociendo esto, se decidié usar concentraciones por debajo de 200 uM

Pb?* para los experimentos con células.

Tabla 5. Concentracion de plomo soluble en agua y medio de cultivo Hutner

Concentracioén P2+ Pb?* Total soluble en
Medio Teorica de Pb2* el medio de cultivo
MY [uM] (%)
H>O 50 57+7(4) 100
H>O 100 110+30(4) 100
H.O 200 183+30(4) 100
Hutner 50 41+5(4) 72
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Hutner 100 64+6(4) 58

Hutner 200 81+5(4) 44

+DE; el nimero de repeticiones independientes se muestra entre paréntesis.

7.2 Caracterizacion microbiolégicay bioquimica de E. gracilis expuesta a Pb?*
7.2.1 Capacidad de acumulacién de Pb?

Lo primero que se determiné fue la capacidad para acumular Pb?* (Fig. 6), esto se
hizo al exponer células a 50, 100 y 200 uM de Pb?" mediante un curso temporal de 8 dias.
Este experimento mostré que hay un comportamiento similar para todas las condiciones
experimentales, ya que al dia 1 hay un incremento en la acumulacion (50 uM = 218 + 56
nmol/107 cél; 100 uM = 295 + 56 nmol/107 cél; 200uM = 255+ 113 nmol/107 cél), sin
embargo al dia 3 y 5, la concentracién de Pb?* intracelular disminuye y permanece
constante hasta el dia 8.
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Figura 6. Curso temporal de la capacidad de acumulacion por E. gracilis expuesta a 50, 100 y

200 pM de Pb?* en medio Hutner con duracién de 8 dias. Las barras verticales corresponden
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a la desviacion estandar obtenida de al menos 7 determinaciones independientes. *P < 0.05
versus 50 uM Pb?* (ANOVA).

No obstante, fue importante restar a estos datos la posible fraccion de Pb?*
precipitado que podria estar siendo arrastrado junto con las células durante el proceso de
cosecha. Debido a esto, se determiné el contaminante que no correspondia a Pb?
acumulado (Tabla 6), tal como se describié en el apartado 6.4.1 en la seccion de
Materiales y Métodos. Como se puede observar, el porcentaje de acarreado para el dia 1
va de 3-17%, al tercer dia fue de 1-35%, el quinto dia fue de 0.8-4% y al octavo no fue

detectable.

Tabla 6. Cuantificacién del contaminante de Pb?*en el proceso de cosecha celular

Tiempo | pH Pb?* [uM] Contaminante Acumulado
(dias) (nmol/107 cél) (nmol/107 cél)

1 3.8 50 6 218
100 25 295
200 35 255

3 4 50 3.5 11
100 6 17
200 1.3 79

5 6.3 50 0.6 13
100 11 33
200 11 134

8 6.9 50 ND 8
100 ND 14
200 ND 113
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7.2.2 Susceptibilidad de E. gracilis a Pb?*

Para conocer los efectos toxicos del Pb?* en E. gracilis, se realizaron cinéticas de
crecimiento (Fig. 7), a partir de la determinacion de la densidad celular durante ocho dias
en medio Hutner. Los resultados muestran que no hubo datos estadisticamente diferentes
entre las condiciones control (testigo) 6 sin Pb?" afiadido, con respecto a las distintas
concentraciones utilizadas. Por otro lado, se evalu6 la viabilidad celular al quinto dia de
crecimiento, y en todas las condiciones se observé que se mantuvo mayor al 90%. Esto
indico, que no hay un efecto en la duplicacién y viabilidad de E. gracilis expuesta a 50,
100y 200 uM Pb?.
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Figura 7. Cinéticas de crecimiento de E. gracilis expuesta a medio Hutner con 50, 100, 200
uM de Pb?* en un periodo de 8 dias. Las barras verticales corresponden a la desviacién
estadndar obtenida de al menos 3 determinaciones independientes. P > 0.05 versus control
(ANOVA) sin diferencia significativa.

7.2.2.1 Clorofila

Como parte de las caracteristicas de susceptibilidad, se evalu6 la cantidad de
clorofila. Como se observa en la (Fig. 8), la clorofila no se modifico después de que las

células fueron expuestas durante 5 dias a las distintas concentraciones de Pb?* con
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respecto a la condicion control. Sin embargo, cabe mencionar que para la condicion de

200 uM Pb?* hubo una disminucién, aunque no fue significativa.

B Control

E 754 - 50pM Pb*"
= B 100.M Pb*
g I 200uM Pb*
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©
©
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Figura 8. Cantidad de clorofila en E. gracilis control y expuesta a 50, 100 y 200 uM de Pb?*en
medio Hutner al dia 5. Las barras verticales corresponden a la desviacién estandar obtenida
de al menos 3 determinaciones independientes. P > 0.05 versus control (ANOVA) sin

diferencias significativas.

7.2.2.2 Respiracion y fotosintesis

Por otra parte, la capacidad fotosintética y de respiracién de E. gracilis expuesta a
Pb?* se evalué como parte de las pruebas de toxicidad. Se realizaron ensayos para
determinar los nanogramos de atomos de oxigeno (ngAO) por minuto por 10’ de células
totales consumidos (respiracion) y los producidos (fotosintesis) (Fig. 9). La medicion se
hizé al quinto dia de exposicion, y se observd que el Pb?* aparentemente, no afecta el

metabolismo energético.
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Figura 9. Evaluacion de los procesos de respiraciéon y fotosintesis a partir del consumo y
produccién de oxigeno en células de medio Hutner al quinto dia. Las barras verticales
corresponden a la desviacién estandar obtenida de al menos 4 determinaciones

independientes. P > 0.05 versus control (ANOVA) sin diferencias significativas.

7.3 Mecanismos de resistenciay acumulacion de Pb?*
7.3.1 Moléculas quelantes
7.3.1.1 Moléculas con grupos tiol

Para conocer el mecanismo por el cual E. gracilis acumulé Pb? se cuantificaron
las moléculas con grupos tiol: Cys, YEC, GSH y PolyGSH (donde se incluyen a las
fitoquelatinas), en células de medio Hutner para las condiciones control 0, 50, 100 y 200
uM de Pb?* durante un curso temporal de 8 dias de exposicion (Fig. 10). Sin embargo,
aun en las células expuestas a altas concentraciones de Pb?" no se observaron cambios

significativos en estos metabolitos con respecto al control.
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Figura 10. Contenido intracelular de Cys(a), YEC(b), GSH(c) y polyGSH(d) determinados en
un curso temporal de 8 dias en muestras de cultivo Hutner en condiciones control y en

presencia de 50, 100 y 200 uM de Pb?*. Las barras verticales corresponden a la desviacion
estandar obtenida de al menos 3 determinaciones independientes. P > 0.05 versus control

(ANOVA) sin diferencias significativas.
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7.3.1.2 Polifosfatos

Como propuesta del mecanismo que contribuye a la acumulacién de Pb?', se

evalud la cantidad de moléculas fosfatadas: PTotal (que indica la suma de Plibre y PolyP),
el PolyP (moléculas de fosfato acomplejado) y el Plibre, en células que se encontraban en
presencia de Pb?". Los resultados mostraron que la cantidad de Ptotal y PolyP no se

modifica (Fig. 11a y b), pero el valor de Plibre en las células expuestas a 200 uM de Pb?*

es significativamente diferente comparado con el control al octavo dia (Fig.11c), no

obstante, este cambio no corresponde con una disminucion en la cantidad de PolyP.
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Figura 11. Curso temporal de moléculas fosfatadas a. PTotal b. PolyP y c. PLibre en células
cultivas en medio Hutner en 0, 50, 100 y 200 uM Pb?*. Las barras verticales corresponden a
la desviacion estandar obtenida de al menos 3 determinaciones independientes. *P < 0.05

versus E. gracilis control (ANOVA).

7.3.2 Participacion de la cantidad basal de moléculas quelantes

Considerando que la concentracién innata de moléculas con grupos tiol y
fosfatadas participan en la acumulacién de Pb?*, se realizé un preacondicionamiento en
medio deficiente de sulfato (Eg-S) y una primera exposicion de células en medio sin
fosfato (Eg-F), para disminuir la fuente de sulfato y fosfato que sirven como sustrato en las
vias de sintesis de las moléculas con grupos tiol y fosfatadas. Posteriormente, estas
células fueron expuestas a 200 uM Pb?" y se compararon con células de medio Hutner
(Eg) expuestas a la misma concentracion del metal. Se observo que la capacidad de
acumulacion de Pb?* disminuy6 significativamente en las células Eg-F, mientras que la

acumulacion de Eg-S permanecio semejante a las células Eg (Fig, 12).
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Figura 12. Acumulaciéon de Pb?* en células crecidas en medio Hutner (Eg), sin sulfato (Eg-S)
y sin fosfato (Eg-F) expuestas a 200 uM Pb?*. Las barras verticales corresponden a la
desviacidon estandar obtenida de al menos 3 determinaciones independientes. *P < 0.05
versus Eg (ANOVA).

7.3.3 Regulacion del Ca?* sobre la acumulacién de Pb?*

Por otro lado, con el objetivo de evaluar si existia una dindmica entre el Pb?" y el
Ca?* que tuviera algun impacto en la capacidad de acumulacion de E. gracilis expuesta a
Pb?*, se determind el calcio intracelular. Se observé que la concentracion de Ca?* sigue el
mismo patréon que la acumulacion de Pb?*, es decir, las células expuestas incrementaron
la cantidad de Ca?" intracelular conforme se aument6 la concentracién de Pb?*, que solo
para los dias 1 y 2 las condiciones de 100 y 200 uM de Pb?" resultaron ser
significativamente diferente al control, mientras que las células no expuestas a Pb?*

mantienen la misma cantidad de Ca?* a lo largo del tiempo (Fig. 13).
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Figura 13. Curso temporal de la cantidad de calcio intracelular en E. gracilis cultivadas en
medio Hutner expuestas a 50, 100 y 200 uM Pb?* con duracién de 8 dias. Las barras
verticales corresponden ala desviacion estandar obtenida de al menos 3 determinaciones
independientes. *P < 0.05 versus control (ANOVA).

Con los resultados de esta prueba se consider6 que el Ca?* podria estar
compitiendo por la entrada con el Pb?* a la célula, lo cual a su vez impediria observar los
cambios en la susceptibilidad de los cultivos expuestos, ademas de no evidenciar la
capacidad de acumulacion de Pb?* real. Por lo anterior, se decidié evaluar tanto la
acumulacién como la susceptibilidad a Pb?* en un medio sin Ca?* afiadido. En la Fig. 14a
se muestra la acumulacién de Pb?* en células de medio Hutner y medio Hutner sin Ca?* a
las 120h, en donde claramente se observo que hay una disminucion en la capacidad de
acumular Pb?* en las células crecidas en medio sin Ca?*. Lo cual result6 diferente a lo
esperado, ya que se consideraba obtener un aumento en la acumulacién de Pb?" debido a
gue ya no habria dicha competencia por la entrada con el metal esencial. En cuanto a la
cantidad intracelular de Ca?* se not6 que para las células de medio Hutner hay una
tendencia de aumentar conforme se increment6 la concentracion de Pb?*. Sin embargo,
en las células sin Ca?* afiadido no se mostré un claro comportamiento de la concentracion

intracelular de este metal esencial (Fig. 14b).
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Figura 14. Acumulaciéon de Pb?* (a) y Ca?* (b) al quinto dia en E. gracilis expuestas a 50, 100

y 200 pM de Pb?*, cultivadas en medio Hutner (H) y medio Hutner sin Ca?* (O). Las barras

verticales corresponden ala desviacion estandar obtenida de al menos 3 determinaciones
independientes. #P < 0.05 versus 200 uM Pb?* en medio Hutner (ANOVA). *P < 0.05 versus

Control en medio Hutner (ANOVA).
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Debido a la estrecha relacion fisiolégica y bioguimica que posee el Ca?" en la
toxicidad por Pb?*, se realizaron los experimentos para determinar la susceptibilidad a
Pb?* ahora en condiciones sin Ca?*. Se realizaron curvas de crecimiento en exposicion 0,
50, 100 y 200 uM de Pb?* a lo largo de 8 dias en medio Hutner sin Ca?* afiadido (Fig.
15a). Los resultados indicaron que no hay cambios significativos entre las condiciones
testigo y las células expuestas a Pb?*, alin en ausencia de Ca?*. También se determiné la
viabilidad la cual permanecié en el rango del 98 al 100%, sin tener relacion con el

aumento en la concentracion de Pb2*.

La cantidad de clorofila de las células crecidas en ausencia de Ca?* presentaron
una disminucién general comparadas con las células cultivadas en medio Hutner (Fig.
15b), pero éstas no denotaron una caida al comparar la condicién testigo sin Ca?* con
respecto a las expuestas a Pb?*, y aunque se observé una disminucién para la muestra

con 200 uM de Pb?*, ésta no resulté ser signficativa.

Por ultimo, en la Fig. 15c se evidencié una tendencia a aumentar en cuanto al
consumo de Og, el cual podria estar relacionado con alguna modificacion en la actividad
de las enzimas que participan en el ciclo de Krebs, ya que se ha visto que la mayoria de
éstas se encuentran mediadas por la presencia de Ca?*. Para el proceso de fotosintensis
se observé una disminucién en la condicion de 200 uM de Pb? que pudo estar
relacionada a los efectos toxicos de este metal, a pesar de ello no fue estadisticamente

diferente con respecto a la condicién testigo.
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Figura 15. (a) Cinéticas de crecimiento de E. gracilis expuesta a medio Hutner sin Ca con 50,
100y 200 uM de Pb?* en un periodo de 8 dias. (b) Determinacién de la cantidad de clorofila
en células control y expuestas a 50, 100 y 200 uM de Pb?*en medio Hutner sin Ca?* al quinto
dia. Las barras verticales corresponden a la desviaciéon estandar obtenida de al menos 3
determinaciones independientes. P > 0.05 versus control (ANOVA) sin diferencias

significativas.

8. DISCUSION

La biorremediacion es un conjunto de procesos que pretende mejorar la
degradaciéon o remocién de contaminantes ambientales haciendo uso de los procesos
naturales en los que estan implicados principalmente microorganismos, plantas, enzimas
microbianas o vegetales que tienen la capacidad de inmovilizar, remover o bioadsorber a
los metales pesados (Igiri et al., 2018). Sin embargo, existen limitaciones para algunos
organismos, dado que los componentes con los que interactian como los metales
pesados, resultan ser muy téxicos incluso a bajas concentraciones. En microalgas ya se
ha reportado que el crecimiento puede verse inhibido a concentraciones menores a 35 uM
de Pb?* (Tabla 8), lo cual al ser comparado con E. gracilis, es posible notar que incluso a
concentraciones cercanas a 90 uM el crecimiento permanece sin maodificaciones. Debido

a esto, este protista puede ser considerado como un microorganismo altamente resistente
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a Pb?*, un metal que como ya se menciond anteriormente es letal para la mayoria de los

Seres Vivos.

Tabla 8. Concentracion inhibidora del crecimiento al 50% (ICsq) por Pb?* (uM) en

microalgas.

Especie pM Referencia
Scenedesmus regularis 34.74 Wan Bayani et al., 2017
Phormidium ambiguum 24- 48 Shanab et al., 2012

Chaetoceros gracilis 34 Setiawati et al., 2009
Phaeocystis antarctica 2.75 Miazek et al., 2015
Scenedesmus 0.38 Stokes, 1981

Por ejemplo, existen organismos fotosintéticos que expuestos a Pb?" muestran un
efecto negativo sobre la cantidad de los pigmentos fotosintéticos y por lo tanto en la
fotosintesis. Mishra et al. (2006) demostraron que la cantidad de clorofila total a y b en
Ceratophyllum demersum L., desciende hasta un 67% después de la exposicién por 7
dias a 100 uM de Pb?*. Una disminucién en la tasa fotosintética se ha relacionado con el
hecho de que el Pb?" es capaz de reemplazar metales esenciales para el funcionamiento
de los pigmentos fotosinteticos tales como Mn?* y Fe®, esto puede aumentar la actividad
de la enzima que degrada a la clorofila (clorofilasa) y puede distorsionar la ultraestructura
del cloroplasto (Drazkiewicz, 1994; Sharma y Dubey, 2005). En E. gracilis se observé que
la cantidad de clorofila tiende a disminuir en presencia de 200 uM Pb?*, esto indica que
este microorganismo ha desarrollado mecanismos de resistencia, como los que puedan
estar asociados al Ca?*. En este sentido se sabe que el Ca?* podria estar afectando de
dos maneras: (i) en la alteracion de la actividad de algunas proteinas, ya que este ion
actla como segundo mensajero de las cinasas dependientes de calcio y las cinasas
dependientes de calcio-calmodulina que interactdan con sus proteinas blanco y alteran su
actividad bioldgica, y por lo tanto, inciden principalmente en la sintesis de clorofila durante
la produccién de novo de NADP*, y (ii) porque la concentraciéon de Ca?" se relaciona con

la toma de iones esenciales, principalmente de hierro, nitrégeno y magnesio que se
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requieren para el aparato fotosintético (Pal y Laloraya, 1972; Hochmal et al., 2015). Esto
correlaciona con el proceso de produccion de O (fotosintesis) que se mantuvo estable
(Fig. 9), en donde el Pb?* podria haber estado tomando el lugar de metales esenciales en
el fotosistema Il, ya que esta constituido por dos monomeros que consisten en 17 6 18
subunidades integrales de membrana, cada monomero contiene 35 clorofilas a, 1-12
moleculas de p-caroteno, 1 complejo de oxigeno (MnsCaOs), 1 hemo B, 1 hemo ¢, 2 60 3
plastoquinonas, 2 feofitinas, 1 Fe no hemo y 20-25 lipidos. Ademas, existen antecedentes
que indican que en Chlorella la exposicion a Pb?" ocasiona cambios en el aspecto
estructural y funcional del aparato fotosintético, inhibiendo el rendimiento del fotosistema
Il, pero no asi para Pscenedesmus expuesta a Pb?* (Dao y Beardall, 2016), ya que en
este individuo solo se ve parcialmente afectado, sin embargo, no se da una explicacion de

dicho efecto.

Tomando en cuenta lo anterior, es importante sefialar que existen organismos que
son altamente resistentes a la exposicion a metales pesados debido a que no internalizan
al metal (Jarostawiecka y Piotrowska-Seget, 2014). Sin embargo, este no es el caso de E.
gracilis, ya que a pesar de que no fue susceptible a Pb?*, los resultados indican que se
encuentra en la categoria de los organismos hiperacumuladores de Pb?*, ya que supera la
concentracion de 1000 mg Pb?/Kges (Ali et al.,, 2013) con 4627 mg Pb?/Kges. Sin
embargo, hay que resaltar que se observé un posible proceso de expulsién de este metal
(Fig. 6), lo cual no seria ideal si se tiene el objetivo de utilizar a este microorganismo en
un proceso de biorremediacion. Este fenédmeno ya habia sido reportado anteriormente en
E. gracilis expuesta a Ni**, donde se observé que después de las 24 horas, las células
expulsaban dicho metal (Garcia-Garcia et al., 2018). No obstante en nematodos se
encuentran proteinas que funcionan como bombas expulsoras de metales pesados que
requieren ATP y por lo tanto promueven la tolerancia a Cd?* y As®', y que se consideran
homologas a las que en mamiferos estan involucradas en la resistencia célular a los
farmacos quimioterapéuticos (Broeks et al., 1996). Adema4s, en E. gracilis existe evidencia
parcial de que este sistema esta presente, donde se propuso que la presencia de una P-
glicoproteina (MDR1) semejante a la de mamifero puede estar involucrada en la

resistencia a Cd?* en este microorganismo (Einicker-Lamas et al., 2003).

E. gracilis puede acumular Pb?*, sin embargo, no induce la sintesis de moléculas
con grupos tiol aunque se ha reportado que para Cys y GSH la constante de asociacion
es de 1.58 x10'2 M y 3.98 x10'° M, respectivamente (Sillen y Martell, 1964). Los valores de
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constantes de asociacion de estas moléculas son muy similares con respecto al Cd?**, el
cual es un excelente inductor de estos metabolitos (Coppellotti, 1989: Mendoza-Cozatl et
al., 2002; Mendoza-Cozatl et al.,, 2006a), debido a que es capaz de activar al factor de
transcripciéon Nrf2 como un efecto del estrés oxidante que genera este metal, y que a su
vez regula la transcripcion de genes relacionados con la sintesis de GSH (Schwartzbach y
Shigeoka, 2017). Por lo tanto, estos resultados podrian ser un reflejo de que la exposicion
a Pb?* en E. gracilis no genera estrés oxidante. A pesar de esto, es comuln que los
mecanismos de acumulacion inducidos por diferentes metales pesados en E. gracilis y
otros organismos no coincidan entre ellos, un ejemplo de ello es Arabidopsis thaliana en
donde se relacioné la acumulacion de Zn?* con la sintesis de fitoquelatinas (Kuhnlenz et
al., 2016), mientras que E. gracilis es capaz de acumular y resistir altas concentraciones
de Zn?* sin la induccién de moléculas con grupos tiol (Sanchez-Thomas et al., 2016). Por
lo tanto, este microorganismo representa una oportunidad para entender diferentes

mecanismos asociados a la acumulacion de metales pesados.

Para el caso de las moléculas fosfatadas, la constante de asociacion del Pb2* por
PO.* corresponde a 1.73x10'M y por P,O;* es de 1.99x10'*M (Sillen y Martell, 1964), lo
que indica claramente que puede existir la unién de las moléculas con grupos fosfato en
su forma libre con el Pb?*, que es posible atribuir al incremento de Plibre observado al dia
8 a lo que sucede en la Fig. 11, en las células expuestas a 200 uM de Pb?* (Fig. 11c). En
Keasling y Hupf (1995), se mencionan experimentos que dan una posible explicacion a lo
anterior. En este trabajo los autores utilizaron como modelo a Escherichia coli para
evaluar los efectos de los metales pesados, en cepas que fueron modificadas
geneticamente para manipular la actividad de las enzimas que participan en la formacion
y degradacién de PolyP (polifosfatocinasa y polifosfatasa). Se observé que para una cepa
mutante con ausencia de la actividad de ambas enzimas y en exposicién a diferentes
concentraciones de cadmio (0.25- 10ppm), se acelerd la tasa de duplicacién y en altas
concentraciones las células no se duplicaban, mientras que al modificar solo la
polifosfatasa, que genera Plibre, se vié6 que el crecimiento disminuyd parcialmente. La
aceleracion del crecimiento no fue observada en la cepa que mantuvo la actividad de
ambas enzimas, y por lo tanto una concentracion estable de PolyP, lo cual refleja la
importancia de las moleculas fosfatadas, en forma de complejos o como Plibre, en la

tolerancia a un metal pesado.
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Los cuerpos de PolyP, también conocidos como acidocalcisomas, son organelos
gue contienen gran parte de las moléculas fosfatadas y que su funcion principal es mediar
la concentracién de cétiones, como el calcio y magnesio, dentro de la célula (Moreno y
Docampo, 2009). En este sentido, en Chlamydomonas acidophila (Nishikawa et al., 2003),
Anabaena variabilis (Hashemi et al., 1994), C. saccharophila, N. incerta y N. closterium
(Jensen et al., 1982), se ha correlacionado el aumento de estos cuerpos electrodensos en
presencia de metales pesados como cadmio, zinc, cobre y plomo. Lo anterior y la gran
afinidad que poseen estas moléculas por el Pb?* sugieren que la cantidad basal de PolyP
o Plibre en E. gracilis, contiende con la acumulacién que se observa en este trabajo. Fue
por lo que se decidié realizar una prueba experimental que consistié6 en no adicionar las
sales de fosfato en el medio de cultivo Hutner, para asi disminuir las pozas intracelulares
de fosfato, al reducir del suministro de fosforo a las vias de sintesis de moleculas
fosfatadas, para determinar en que medida se afecta la acumulaciéon de Pb?" y la
susceptibilidad a este metal. Y como se observa en la Fig. 12, hay una clara disminucién
en la acumulacién de Pb?*, lo cual sugiere que la cantidad basal de estos metabolitos
estan involucrada en la quelacion del Pb?* intracelular. Sin embargo, al no verse inducido
como en los otros organismos, es decir, que no se ve un incremento en la cantidad de

PolyP, no se le puede llamar un mecanismo de resistencia sino de tolerancia.

Por otra parte, la toxicidad del Pb?* se ha asociado ampliamente a su potencial
para sustituir al Ca?*, ya que es capaz de competir con el Ca?" por sitios de unién a
proteinas, y porque puede ingresar a la célula por transportadores de Ca?* principalmente
debido a su radio i6nico similar (Pb?* 1.17 A Ca?* 1.18 A) (Huang y Cunningam 1996;
Wang et al., 2007; Cotton y Wilkinson, 1999). En raiz de Vicia faba se realiz6 un blogueo
de canales de Ca? y se modific6 la concentracion de Ca? en el medio, estos
experimentos permitieron relacionar el aumento de ROS debido a la entrada de Pb** a las
células (Pourrut et al., 2008). Con base en estos antecedentes, se esperaba que al
remover el Ca?" del medio las células fueran mas susceptibles y acumularan mas Pb?*.
Sin embargo, es evidente que la presencia de Ca?* favorece la acumulaciéon de Pb?". En
plantas como el maiz, el centeno, el tomate y la mostaza, se observé que el Ca?* afiadido
puede modular la toxicidad del Pb?* (Antosiewicz, 2005); en este trabajo se proponen dos
categorias de acuerdo con su capacidad de resistencia a Pb?', i) la tolerancia a la
ausencia de Ca?" (0.3 mM) y ii) tolerancia a la exposicién a Pb?*. Por ejemplo, la mostaza
es sensible a la ausencia de Ca?* (Ca-NTd), razén por la cual la exposicion a Pb?* fue

practicamente letal, en cambio el maiz, el centeno y el tomate fueron organismos que
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resisten a la ausencia de Ca?" (Ca-Td), lo cual contribuye de manera sustancial a su
resistencia a Pb?*. Por lo tanto, es posible definir a E. gracilis como un microorganismo no
sensible a la ausencia de Ca?*, ya que mantiene su crecimiento a pesar de quitar a este
ion esencial en el medio, lo cual sugiere que las células tienen una alta regulacién al
mantener las pozas basales de Ca?*, lo que le provee de resistencia durante la exposicién
a Pb?*. Con respecto al Ca?* y su papel en la acumulacién de Pb?*, se vi6 en el trabajo de
Antosiewicz, 2005 que la mostaza, a pesar de su baja resistencia a Pb?" presentaba la
mayor acumulacion al compararla con los ejemplares que tenian una mayor tolerancia,
esto es debido a que el Pb?" desplazaba facilmente a los sitios con Ca?*, ya que se sabe
gue el Pb?" tiene uniones mas fuertes que las del Ca?* debido a la estructura de sus
orbitales (Simons, 1993). Existe otro estudio en donde relacionan que la presencia de
Ca?* es fundamental para que células expuestas a AP* resistan, ademas de que la
ausencia de Ca?" es lo que promueve a la acumulaciéon de AI**. Lo cual no ocurre asi para
E. gracilis con el Pb?", ya que es claro que la acumulacion esta siendo regulada por la
presencia de Ca?* o que el Pb?* tendria que verse inmovilizado dentro de las células para
que se evite una interaccion con los sitios de union disponibles, por lo que el mecanismo
de resistencia que E. gracilis podria estar utilizando para tolerar al Pb?* ademas de la
contribucién de los mecanismos ya descritos en este microorganismo es la presencia de
cristales de oxalato. Estos se encuentran normalmente en células de algunos organismos
como plantas y hongos en forma de oxalato de calcio cuando se exponen a un exceso de
Ca?* en el medio, aunque también se ha observado que los tienden a formar durante un
estrés a metales pesados, como el Co, Cu, Mn, Sr y Zn, ya que esto les permite
inmovilizar a estos metales, limitando su disponibilidad para la proteccién de los procesos
fundamentales que lleva a cabo la célula (Jauregui-Zufiga et al., 2005; Glasauer et al.,
2005; Erdemoglu, 2006; Skinner et al., 2007). Sin embargo, habria que evaluar a

profundidad si este mecanismo se desarrolla en E. gracilis durante la exposicién a Pb?*.

9. CONCLUSIONES
e E. gracilis es un microorganismo no susceptible a la exposicion a Pb2+

e La maxima acumulacién de Pb2+ en E. gracilis corresponde a 4627mg Pb?*/Kgps,

lo cual lo hace un microorganismo hiperacumulador.
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e La cantidad basal de PolyP contribuye a la tolerancia de E. gracilis a Pb?* pero no
representan un mecanismo de resistencia.

e La concentracién de Ca?* modula la acumulaciéon de Pb?*, ya que la célula podria
estar expresando transportadores de Ca?* menos afines en la ausencia de este

metal esencial

10. PERSPECTIVAS

e Evaluar si disminuye la acumulacién de Pb?* en medios con una
concentracion de CaCOs diferente o con células preacondicionadas en un

medio sin Ca?%*.

e Determinar si la tolerancia a Pb?* esta mediada por el transporte de Ca?

usando inhibidores especificos.
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