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Resumen

En este piloto a campo de remediacidn, propusimos la implantacion de H. petiolaris, en
una antigua area de tiro en Argentina contaminada con 400 mg Kg* de plomo (Pb). Las
propiedades fisicoquimicas y la concentracién de Pb, tanto total como biodisponible,
en el drea se caracterizaron para realizar el disefio experimental de revegetacion.
Durante el ensayo a campo, la supervivencia de las plantas, el desarrollo de biomasa
vegetal y la acumulacidn de Pb en el tejido vegetal fueron monitoreados. Las plantas
de H. petiolaris implantadas en el drea contaminada de estudio acumularon en el
tejido radicular alrededor de 195 y 304 mg Kg' de Pb. Solo una pequefia fraccién de Pb
absorbido (10-14%) fue translocado a las partes aéreas de las plantas. En un solo ciclo
de cultivo disminuyd el contenido de Pb biodisponible en el suelo entre un 28 y 45%.
También se evalud la diversidad de las comunidades rizo-microbianas y el metabolismo
secundario de las plantas, especificamente el rendimiento y la composicion de aceite
esencial (AE) frente a la presencia de Pb en el suelo. El predominio del género Serratia
en la rizésfera de las plantas cultivadas en el sitio contaminado podria ser considerado
como un taxoén indicador de la presencia de Pb en el suelo. La produccién de AE estuvo
altamente influenciada por la fraccion de Pb disponible en el suelo, sin embargo, la
composicion del aceite no se vio afectada por la presencia de Pb en el suelo. Estas
caracteristicas hacen a H. petiolaris una especie vegetal candidata para fitoestabilizar y
biogestionar suelos mineros contaminados con metales pesados, especialmente
cuando no son adecuados para la implantacién de otros cultivos comerciales
convencionales. Este producto se enmarca en las actividades propuestas para el afio
2018, 2019 y 2020.
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Informacion de Relevancia con una discusion
técnica

Las areas de tiro son la segunda fuente mds grande de contaminacion por Pb en los
suelos, ya que entre 10 y 60.000 toneladas de balas se depositan anualmente en los
suelos en diferentes paises (Ahmad et al., 2011). Los metales que constituyen las balas
pueden infiltrarse en el terreno mediante procesos quimicos como la oxidacién, la
carbonatacion y la hidratacion a través de acciones de meteorizacion del aire, el agua,
los acidos orgdnicos y la actividad microbiana. En estos procesos, el pH del suelo
receptor de los fragmentos de bala juega un rol muy importante (Ma et al., 2007). Si el
mismo es bajo (menor a 5), puede resultar en concentraciones elevadas de metales
solubles en el suelo, el agua subterraneay el agua superficial (Sorvari et al., 2006). Una
bala estd compuesta principalmente por un 90% de Pb, 2-7% de Sb, 0,5-2% de As, 0,5%
de Ni y trazas de Ag (Ahmad et al, 2012). Varios estudios han reportado
contaminacién de Pb en suelos de campos de tiro que exceden las concentraciones
totales de 10.000 mg Kg-1 (Cao et al., 2009; Spuller et al., 2007), siendo esta
concentracion ampliamente mayor a los niveles recomendados por US EPA de 400 mg
Kg-1 de Pb (US EPA 1996).

Las concentraciones elevadas de elementos como Pb en los suelos pueden afectar
negativamente a las comunidades microbianas del suelo, las plantas, los animales y a
la salud humana (Roman-Ponce et al., 2016). El riesgo de transferencia de Pb a la
cadena alimentaria es un problema grave (Robinson et al.,, 2008), ya que muchas de
estas dreas se utilizan para pastoreo después de su desmantelamiento y algunas
incluso se utilizan para la produccidn de cultivos agricolas (Kettler y Schenk, 2006). Los
cereales, granos y vegetales (especialmente papas y vegetales de hoja) son los
principales contribuyentes al ingreso de Pb en la alimentacién de la poblacién europea
(Autoridad Europea de Seguridad Alimentaria, 2012).

Helianthus petiolaris Nutt. es una especie vegetal anual naturalizada en Argentina,
considerada el ancestro salvaje de H. annuus (Poverene et al.,, 2004). Esta especie
crece en suelos arenosos xéricos en el centro de América del Sur con un periodo de
floracién de diciembre a marzo (Rieseberg et al., 2003). Ademas, esta especie tiene
potencial para aplicaciones biotecnoldgicas, ya que sus aceites esenciales pueden
usarse para el control de plagas en granos almacenados (Saran et al., 2019). La
combinacidn de tales caracteristicas y las particularidades de su tolerancia a metales
que describimos en ensayos previos de invernadero (Saran et al., 2019), hacen de esta
planta aromatica una excelente candidata para disefiar estrategias de fitorremediacién
a campo.

OBIJETIVOS

El objetivo de este piloto fue evaluar la contaminacién crénica con Pb de un sitio
militar de tiro abandonado y monitorear la revegetacidon con H. petiolaris, asi como
evaluar la estabilizacién de los metales en el tejido vegetal y los cambios inducidos en
la composicion de las comunidades microbianas y la produccién de aceite esencial. El
mismo se enmarca en las actividades propuestas para el afio 2018, 2019 y 2020.



METODOLOGIA

Muestreo del suelo y caracterizacion

El ensayo de fitoestabilizacion se establecié en dos areas de tiro en La Pampa,
Argentina: el Sitio 1: 36° 37' 11.302" S, 64° 15' 25.366" W y el Sitio 2: 36° 37' 11.543" S,
64° 15' 26.884" W, a los que se sumd un area no contaminada fuera del campo de tiro
utilizada como sitio control (36° 37' 9.264" S, 64° 15' 27.295" W) (Figura 1). El
muestreo del suelo se realizd antes y después del cultivo, y se recogieron al azar seis
muestras compuestas por cada sitio, cada una de ellas conformada por tres
submuestras de suelo recolectado de los 0-15 cm y de los 15-30 cm de profundidad,
gue luego se mezclaron por cuarteo para obtener cada muestra compuesta. Las
muestras de suelo fueron secadas al aire, se trituraron, homogeneizaron y se
tamizaron a <2 mm para los analisis fisicoquimicos. La concentracidn total de metales
se determind usando el método US EPA 3051 de digestion asistida por microondas con
HNO3 (Agencia de Proteccién Ambiental [EPA], 1994). La fraccidn potencialmente
disponible o "labil" de Pb se determind realizando una extracciéon con EDTA 0,05 M
(Chrastny et al., 2008). Para esto, 5 g de muestra de suelo molido (preparada como se
menciond anteriormente) se colocaron en tubos de 50 ml, se agité durante 1 hora a
210 rpm con 25 ml de acetato de amonio/EDTA 0,05 M pH 4,65. Las suspensiones se
equilibraron durante 16 h a temperatura ambiente. Luego se filtré el sobrenadante y
se midié el contenido de Pb mediante Espectrometria de Emision Atdmica de Plasma
Acoplado Inductivamente (ICP-OES, Agilent Technologies, serie 700, Bélgica).

Legend

[ Site 1
I Site 2
Site 3 Control

10 20 30 40 50 60m

Figura 1. Mapa del campo de tiro, los sitios experimentales se encuentras marcados con
numeros. Google Earth (versién 7.1.8.3036) y ArcGIS (version 10.2.0).



El porcentaje de remocion de Pb (R) del suelo luego del cultivo de H. petiolaris se
calculd de acuerdo con la ecuacidn establecida por Li et al., (2019):

C(antes del cultivo)suelo - C(despues del cultivo)suelo
R = - x 100
C (despues del cultivo )suelo

Donde C (antes del cultivo) suelo es la concentracion de Pb disponible antes de la
revegetacion con H. petiolaris y C (después del cultivo) suelo es la concentracion de Pb
disponible en el suelo después de la cosecha.

Disefio experimental

El trasplante se realizé en octubre de 2018. El disefio experimental de plantacién se
realizé teniendo en cuenta los procedimientos de remediacién reportados por Yang et
al. (2010): Treinta pozos fueron cavados en cuadrantes de 1x1 m a través del sitio a
remediar a lo largo de una transecta desde la parte superior hasta la parte inferior de
la pendiente. Se crearon 8 franjas de plantacidon de 6x5 m (intervalos de 1 m) a lo largo
de la pendiente. Las plantas se colocaron en los pozos y se rellenaron con una mezcla
de suelo-hidrogel en una proporcion 9/1. Posteriormente, se permitié que las plantas
crecieran en condiciones naturales, sin fertilizacion ni riego.

Supervivencia al trasplante, desarrollo de biomasa y concentracion de metales en el
tejido vegetal

Se monitored la supervivencia de las plantas y la cubierta vegetal desarrollada a lo
largo del ensayo. La cosecha se realizd 6 meses después de la siembra, luego de la
fenofase de floracion. En el laboratorio, las raices se lavaron cuidadosamente con agua
estéril para eliminar completamente las particulas de tierra adheridas. Las muestras se
secaron en horno a 60 °C durante 1 semana, se pesaron, se digirieron con HNOs al 70%
en un bloque de calor y se disolvieron en 5 ml de HCl al 2% usando el protocolo de
digestion acida US EPA 3050B de sedimentos, lodos y suelos (Proteccién del medio
ambiente Agencia [EPA], 1996). Las concentraciones de metales en la parte aérea del
tejido vegetal y en las raices se determind usando Espectrometria de Emisidon Atémica
de Plasma Acoplada Inductivamente (ICP-OES, Agilent Technologies, serie 700,
Bélgica). Se incluyeron como blancos tubos conteniendo solo HNOs. Los factores de
bioacumulacién (FBA) se calcularon dividiendo el contenido total de elementos en el
tejido de la planta por el contenido total de elementos en el suelo (Abbas y
Abdelhafez, 2013). Mientras que el factor de translocacidon raiz-parte aérea (FT),
definido como la relacién entre la concentracion de metal en los tallos y hojas (parte
aérea vegetal) y la concentracidn en las raices, se calculd de acuerdo con Gupta et al.
(2008).

Andlisis de las comunidades bacterianas por lllumina Miseq™

Se investigod el efecto de la contaminacion por Pb en la diversidad bacteriana de la
rizoplana (suelo directamente adherido a la superficie de la raiz) y las bacterias
enddfitas de semilla (microorganismos dentro de las semillas) de H. petiolaris. De cada
sitio, se recolectaron cinco muestras (1 g de suelo de rizoplana y 10 semillas por
planta). La extraccion de ADN de rizoplana se realizé utilizando el kit de aislamiento
MOBIO PowerSoil (MOBIO). La extraccion de ADN de las bacterias enddfitas de la



semilla se realizé utilizando el kit Invisorb Spin Plant Mini (Stratec Biomedical AG).
Previo a la extraccidon 150 mg de semillas se esterilizaron superficialmente, lavandolas
con etanol al 70% (v/v) durante 10 minutos, seguido de hipoclorito de sodio al 15%
(v/v) durante 5 minutos y posteriormente se enjuagaron varias veces con agua
destilada estéril. La esterilizacion se confirmd colocando 100 pl del ultimo enjuague en
extracto solido glucosa-levadura (glucosa: 10 g I-1; levadura: 5 g I-1). Las semillas
estériles se maceraron usando un mortero estéril con 200 ul de solucién buffer fosfato
estéril.

El ADN extraido se sometid a dos reacciones en cadena de polimerasa (PCR). En la
primera reaccién de PCR, se usaron los primers 515F (5'-GTGCCAGCMGCCGCGGTAA-3')
y 806R (5'-GGACTACHVHHHTWTCTAAT-3') para amplificar el gen 16S rRNA (regién V4).
La primera mezcla de PCR contenia: 1,8 mmol |-1 de buffer de reaccién de alta
fidelidad, 1,8 mmol I-1 MgCl;, 0,2 mmol I-1 desoxirribonucleétido trifosfato (dANTP), 0,2
pmol I-1 primer directo, 0,2 pumol I-1 primer inverso, 1 U de polimerasa Taq de alta
fidelidad (Roche 205 Applied Science, Mannheim, Alemania), 1 ul de ADN y agua libre
de nucleasas hasta el volumen total de 25 ul (Beckers et al., 2016). Las condiciones de
ciclo para la primera PCR fueron: desnaturalizacion inicial a 95 °C durante 3 min,
seguido de 32 ciclos a 94 °C durante 30 s, a 54 °C durante 45 sy a 72 °C durante 1 min,
y alargamiento final de 7 min a 72 °C (Techne TC 5000 PCR Thermal Cycler, Bibby
Scientific Limited, Staffordshire, Reino Unido). Los amplicones bacterianos producidos
por la primera reaccién de PCR se purificaron utilizando el kit de purificacion de ADN
NucleoMag® NGS Clean-up and Size Select (Macherey-Nagel, GmbH & Co, Diren,
Alemania). Se usaron 5 pl para la segunda PCR. Para la secuenciacidon multiplexada, en
la segunda PCR se adjuntd un cédigo de barras de 10 pb especifico de la muestra (MID)
al primer directo, seguido de la clave y una secuencia de combinacién de adaptadores
Lib-L N y S (lllumina, San Diego, EE. UU.). Las condiciones de ciclado para la segunda
PCR fueron: desnaturalizacidn inicial a 95 °C durante 3 minutos, seguido de 18 ciclos a
95 °C durante 30 s, a 55 °C durante 45 sy a 72 °C durante 45 s, y el alargamiento final
de 7 min a 72 °C. Los amplicones bacterianos producidos por la segunda PCR se
purificaron y se determiné la concentracién de ADN purificado con el kit de ensayo
Qubit® dsDNA HS (Life Technologies Europe, Gante, Bélgica) segun el protocolo del
fabricante. Finalmente se prepararon mezclas equimolares de las diferentes muestras
y la secuenciacién se llevé a cabo utilizando bibliotecas de amplicones de extremo
emparejado de 2 x 300 pb en la plataforma Miseq ™ (lllumina) siguiendo las
instrucciones del fabricante.

Las lecturas 16S rRNA obtenidas por Miseq ™ se procesaron y analizaron utilizando la
version 1.12 de la tuberia DADA2 en el proyecto R. El conjunto de archivos fastq
secuenciados por lllumina se reprocesé siguiendo los siguientes pasos: i) las lecturas se
filtraron, se eliminaron las duplicaciones y se eliminaron los singletons, ii) el recorte de
lecturas de mala calidad se realizé utilizando un valor de error maximo esperado de
2,2; iii) las lecturas de longitud mas cortas que 250 pb se eliminaron y las mas largas se
cortaron; iv) las lecturas directas e inversas se fusionaron para obtener las secuencias
completas; v) se eliminaron las secuencias quimeras ambiguas. Las secuencias asi
procesadas se agruparon en la variante de secuencia de amplicon (OTU), que registra
el nUmero de veces que se observd cada variante de secuencia de amplicon exacta en
cada muestra. Después del agrupamiento, las secuencias se alinearon y se clasificaron
taxondmicamente utilizando la base de datos de referencia SILVA 132 (Quast et al,,



2013). Para el analisis del microbioma, se utilizd el paquete phyloseq R. La abundancia
relativa de grupos bacterianos se estimé dividiendo el nimero de secuencias
clasificadas como grupos bacterianos por el nimero total de secuencias clasificadas
como bacterias por muestra.

Extraccion de aceite esencial y andlisis de su composicion

Las partes aéreas de las plantas de H. petiolaris se cosecharon 6 meses después del
cultivo, durante el periodo de floracién y se secaron en el laboratorio durante 7 dias a
temperatura ambiente (25-28 °C). El aceite esencial (AE) se extrajo por hidrodestilacién
de la biomasa vegetal seca mediante el uso de un extractor de escala semi industrial
(Figmay, SRL, Argentina), en el departamento de Quimica de La Universidad Nacional
de La Pampa. Las condiciones de extraccién fueron: 1 Kg de biomasa en polvo, 5 L de
agua, 4 h de destilacion. Se utilizé sulfato de sodio anhidro para eliminar las trazas de
agua en AE después de la extraccién. El rendimiento de los aceites extraidos se calculd
luego de la destilacion y se almacenaron a 4°C hasta el analisis de la composicién. La
concentracion de Pb se determind mediante Espectrometria de Emision Atdmica de
Plasma Acoplada Inductivamente (ICP-OES, Agilent Technologies, serie 700, Bélgica),
tanto en el agua floral (subproducto), como en el residuo vegetal obtenido luego de la
extracciéon. De cada sitio, se filtraron cinco muestras de agua floral (Nylon 0,22 um) y
se procesaron cinco muestras de residuo vegetal de la misma forma que se proceso el
material vegetal en la seccién 6.2.3.

La composicion del aceite esencial de H. petiolaris se analizé6 en un cromatdégrafo de
gases HP 6890N Series Plus (Agilent Technologies, Palo Alto, California, EE. UU),
equipado con un detector selectivo de masas modelo 5973N (Agilent Technologies,
Palo Alto, California, EE. UU.) y un autoinyector de la serie HP 6890. La separacion de
los analitos se logré utilizando una columna capilar HP-5 MS (30 mx 0,25 mm de
didmetro interno, 0,25 m de grosor de pelicula y 5% de fenilmetilsiloxano),
suministrada por J & W Scientific (Folsom, CA, EE. UU.). El gas portador (helio) se
ajusté a un caudal constante. El volumen de inyeccion fue de 2 pl en modo sin divisidn
(splitless), el puerto de inyeccidn y las temperaturas de la linea de transferencia se
ajustaron a 250 °C y 280 °C, respectivamente. El espectrometro de masas se hizo
funcionar con una corriente de filamento de 300 mA y una energia de electrones de 70
eV en el modo de ionizacidn electrénica positiva. Basado en el rango de exploracion de
masa de 50-550 unidades de masa atdmica (amu) con el modo SCAN. Los tiempos de
retencién de los compuestos se determinaron comparando el patréon de fragmentacion
de MS de los estandares y el banco de datos del Instituto Nacional de Estandares y
Tecnologia (NIST) 2.0 GC-MS library. La versidon D.01.00 de Chemstation se utilizd para
la adquisicion de datos, el procesamiento de los datos y el control de los equipos.

Andlisis estadistico

Los datos se analizaron mediante el andlisis de varianza (ANOVA). Cuando ANOVA
mostré efecto del tratamiento, se aplicé una prueba post-hoc de Tukey para hacer
comparaciones entre las medias en p <0.05. Se analizé la diversidad de las lecturas de
Illumina mediante el indice de Shannon y el analisis de diversidad de Chao, ademas de
la distribucién no paramétrica NMDS, utilizando la version 3.6.1 del proyecto R (The R
Foundation for Statistical Computing, Viena, Austria).



RESULTADOS

Las propiedades fisicoquimicas generales de cada sitio seleccionado para la
fitoestabilizacién se presentan en la Tabla 1. El pH de los suelos fluctud en el rango de
7.4 a 7.7, lo que se considera adecuado para el crecimiento y desarrollo saludable de
las plantas. La conductividad eléctrica (CE) es un indicador de la disponibilidad de
nutrientes en el suelo. Los niveles éptimos de CE en el suelo oscilaron entre 110-570
miliSiemens por metro (mS/m). Los niveles bajos de CE como los encontrados en el
sitio 2 indican una baja disponibilidad de nutrientes. La arena fue la textura
predominante en las dreas estudiadas. Comparativamente, el sitio 2 tenia la mitad de
la materia orgdnica que los otros sitios. El nivel de contaminacion no fue
significativamente diferente en los sitios 1 y 2 en términos de concentracidn total de
Pb. Sin embargo, en el sitio 2 se registré el mayor valor de Pb disponible, tanto en la
capa superficial como en profundidad.

Tabla 1. Propiedades fisicoquimicas, Pb disponible y total (mg Kg-1) de los sitios experimentales antes del cultivo y después de la
cosecha.

Pb
Materia Pb disponible Pb disponible
o CE A '
Organica Textura (mS/m) pH Pb Total disponible en después de la
(%) superficial®  profundida cosecha
db
Sitio 1 18 Arcilloso- 2712512 7,70,7° 427,8+13554°  151#51°  7,3+4,0° 10,446,8°
arenoso
Sitio 2 0.5 Arenoso 1816 7,440,3° 416,5+102,1° 31,1#8,3°  23,6£9,9° 24,2413,5°
Control 19 Arcilloso- 200432 7,440,5° 20,543,4° 3,92,1¢ 4,3+1,45 2,816,8"
Arenoso

Valores promedio + desvid estandar. (n = 6); @ (0-15 cm); ® (15-30 cm). Los valores en una columna seguidos de la misma letra (s) no son
significativamente diferentes p < 0,05 segln la prueba de ANOVA y Tukey.

Treinta plantulas de H. petiolaris fueron trasplantadas en cada sitio experimental. Se
permitid que las plantas crecieran en condiciones naturales, sin fertilizacidon o riego.
Después de 6 meses, se cosecharon y se determinaron parametros de biomasa y la
concentracion de Pb en raices, hojas y flores (Tabla 2). La adaptacion de las plantas fue
monitoreada durante las primeras semanas. El sitio 2 fue el mas perjudicial en
términos de supervivencia para H. petiolaris. La mitad de las plantas trasplantadas en
este sitio murieron, lo que puede estar relacionado con el bajo contenido de MO y |la
alta fraccion de Pb disponible. Sin embargo, aquellas plantas que pudieron adaptarse y
crecer en los sitios 1 y 2 desarrollaron una cobertura de biomasa significativamente
mayor (p < 0.05) (expresada como peso fresco) en comparacién con las plantas que
crecieron en el sitio control no contaminado. En la Figura 2 se presentan las fotografias
de los sitios experimentales antes y durante el experimento de vegetacién.

Tabla 2. Supervivencia al trasplante (%), tasa de crecimiento, peso fresco total (g) y
concentracién de Pb en los distintos compartimentos vegetales (mg Kg!) de las plantas
de H. petiolaris cultivadas en los sitios experimentales.

Superviv Tasa de Pb (mg Kg™)
. . Peso fresco B '
encia crecimiento Raices Parte aérea Flores
Sitio 1 97 90,5+23,5%®  205,8+49,53" 309,12+134,17° 23,29+10,84®* 10,45+6,252
Sitio 2 50 66,4+31,1° 257,8499,04° 195,24455,48° 26,76+19,28° 4,09+1,21°
Control 100 126,4+23,5*  92,6+54,742 8,53+3,20° 1,85+0,58° <dl




Valores promedio = desvié estandar. (n = 6). Valores en la misma columna seguidos por la misma letra (s) no son
significativamente diferentes p < 0,05 por ANOVA y test de Tukey. < dl: debajo del limite de deteccidn (0,05 mg/Kg).

[ ANTES ][ DESPUES ]

SITIO 2

Figura 2. Comparacion de los sitios experimentales antes y después del cultivo de H. petiolaris.

Las plantas de H. petiolaris que crecieron en los sitios 1 y 2, concentraron en el tejido
de la raiz la mayor cantidad de Pb (Tabla 2). No hubo diferencias significativas entre las
concentraciones acumuladas en los diferentes érganos vegetales y los sitios donde
fueron cultivadas las plantas. Aquellas plantas que crecieron en el sitio contaminado 1
acumularon en el compartimiento radicular el 90% de todo el Pb que se extrajo del
suelo. El otro 10% se distribuyd en las partes aéreas de las plantas. Mientras que
aquellas plantas que crecieron en el sitio contaminado 2 acumularon alrededor del
86% de todo el Pb que se extrajo del suelo en la raiz, y traslocaron principalmente a las
hojas y los tallos el resto del Pb. Solo una pequefia fraccién (1,76%) se acumulé en las
flores.
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Tabla 3. Factor de Bio-acumulacion (FBA) de Pb en raices, parte aérea y
flores y factor de translocacion (FT) en plantas de H. petiolaris cultivadas
en los sitios experimentales. Porcentaje de remocion (R) de Pb del suelo
luego del cultivo.

FAB
Raices Parte aérea Flores
Sitio 1 0,72+0,31®° 0,05+0,03° 0,02+0,00° 26,77%6,33°  45,64+18,60°
Sitio 2 0,47+0,13° 0,06+0,05° 0,01+0,00° 23,31+19,30° 28,49+3,89%
Control ~ 0,42%#0,16° 0,09%0,03° - 0,21+0,18°>  44,57+26,29°

Valores + desvio estandar (n = 6); Valores en una columna seguidos de la misma letra(s) no son
estadisticamente diferentes p <0.05 por ANOVA y Tukey test.

FT R

El FBA de Pb no fue significativamente diferente entre las plantas cultivadas en el sitio
contaminado 1 y 2 y las plantas cultivadas en el sitio de control que tenia 15 veces
menos contaminacion por Pb (Tabla 3). Sin embargo, la translocacién fue
considerablemente mayor para las plantas cultivadas en los sitios contaminados. Al
rededor del 25% del Pb acumulado en las raices se trasloco a la parte aérea vegetal
cuando estas plantas se cultivaron en los sitios contaminados 1y 2.

La tasa de remocion se calculéd comparando la concentracion final de Pb disponible en
el suelo, después de la cosecha y la concentracién inicial de Pb disponible en los sitios
experimentales antes del cultivo (Tabla 1). El uso de estas plantas disminuyé el
contenido de Pb biodisponible en el suelo entre un 28-45% dependiendo
principalmente de las propiedades fisicoquimicas del suelo (Tabla 3). Se obtuvo menor
tasa de remocidn en el sitio 2, donde se registré el contenido minimo de MO (0.5%).
Las comunidades bacterianas de la rizoplana y enddfitas de semilla de H. petiolaris que
crecieron en los dos sitios contaminados con Pb y un sitio control no contaminado
fueron secuenciadas por Illumina Miseq™ para evaluar los cambios en la biodiversidad
provocados por la contaminacion (Figura 3).

La composicidon de la comunidad de bacterias endofiticas de semillas de H. petiolaris
no se vio afectada por la contaminacién (Fig. 3A). Un total de 50 unidades taxondémicas
operacionales (OTUs), que representan el 98% de la abundancia total, se compartieron
entre todas las muestras. Tres clases fueron identificadas, entre las cuales
Oxyphotobacteria se encontrd tanto en las plantas que crecieron en los sitios
seleccionados dentro del campo de tiro, como en las plantas que crecieron en el area
no contaminada fuera del campo de tiro. Las clases de Gammaproteobacteria y
Mollicutes también aparecieron al azar en un porcentaje mucho menor abundancia
(2%) y sin correlacion con la contaminacion o el sitio. Solo fue posible analizar la
comunidad de bacterias de la rizoplana de las plantas de H. petiolaris que crecieron en
el sitio 1 y en el sitio control (Fig. 3B). Las propiedades fisicoquimicas del suelo del sitio
2 (textura arenosa, bajo contenido de MO) no permitieron la extraccién de ADN puro,
utilizando el kit de aislamiento MOBIO PowerSoil. En consecuencia, durante la
secuenciacion de Miseg™, obtuvimos lecturas directas e inversas que no fueron lo
suficientemente largas como para fusionar y obtener la secuencia completa sin ruido.
De las plantas que crecieron en el sitio 1 y el sitio control, un total de 274 OTUs fueron
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obtenidas de las bibliotecas (Fig. 3C). El género Streptomyces estuvo presente en las

muestras de ambos sitios. El género Serratia solo se aisld de las m

uestras provenientes

del sitio 1. Mientras que los géneros Nitrobacter y Herbaspirillum solo estuvieron
presentes en la rizoplana de las plantas que crecieron en el sitio no contaminado.

El pardmetro de riqgueza microbiana de Chao y el parametro de diversidad microbiana
de Shannon no fueron significativamente diferentes entre las muestras del sitio 1 y el

sitio control (Figura 4).
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Figura 2. Comparacion de los sitios experimentales antes y después del cultivo de H. petiolaris.
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Figura 4. Shannon index y diversidad de Chao, analisis de las lecturas lllumina reads obtenidas
de las muestras de rhizoplana de plantas de H. petiolaris cultivadas en el sitio contaminado 1y
en el sitio control. Cinco replicas por sitio estas representadas en circulos separados.

Los aceites esenciales se extrajeron de la biomasa vegetal seca obtenida de cada sitio
experimental. La composicion y el rendimiento se analizaron para evaluar los cambios
provocados por la contaminacién en el metabolismo secundario de H. petiolaris (Tabla
4).

Las plantas que crecieron en el sitio 2 no produjeron AE. Mientras que las plantas que
crecieron en el sitio 1 produjeron AE con un rendimiento significativamente menor al
obtenido en las plantas que crecieron en el sitio control. Sin embargo, la composicion
de los AEs no cambid con la presencia de Pb en el suelo.

Se midié la concentracion de Pb en el agua floral y los desechos vegetales obtenidos de
la hidrodestilacion para evaluar el ciclo del Pb en la extraccién de AE (Tabla 4). No se
detectd Pb en el agua floral obtenida. Mientras que la concentracién de Pb que se
detectd en los desechos vegetales después de la extraccidn del aceite esencial fue
proporcional a la que se encontré en el tejido vegetal después de la cosecha (Tabla 2).
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Tabla 4. Identificacion de compuestos presentes en el aceite esencia de H.
petiolaris cultivado en un sitio contaminados con Pb y en un sitio control.
Rendimiento del aceite esencial obtenido y concentracion de Pb en agua floral y
residuo vegetal.

Area relativa

Rt (min) Compuestos CAS Control Sitio 1
7,84 a-pinene 7785-70-8 66 67
8,25 Camphene 79-92-5 8 8

Acetic acid,1,7,7-trimethyl-
18,53 bicyclo[2,1,1]hept-2-yl 92618-89-8 10 10
ester
23,87 D-germacrene 23986-74-5 16 15
9,04 Thujene 3387-41-5 <1 <1
9,12 B-pinene 127-91-3 <1 <1
10,77 Limoneno 5989-54-8 <1 <1
12,92 a-pinene epoxide 1686-14-2 <1 <1
21,45 B-cubene 13744-15-5 <1 <1
22,24 Caryophyllene 87-44-5 <1 <1
22,63 a-bergamotene 17699-05-7 <1 <1
23,14 Humulene 6753-98-6 <1 <1
26,41 Caryophyllene oxide 1139-30-6 <1 <1
Total 100 100
Rendimiento 0,14 0,014
<dl <dl
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DISCUSION

Se propuso la fitoestabilizacién de un area de tiro crénicamente contaminada con Pb utilizando
H. petiolaris, una especie vegetal aromatica nativa. Los principales aspectos tecnolégicos que
generan preocupacién sobre estas estrategias de vegetacién son: el largo tiempo necesario para
la remediacidn de estos sitios, el establecimiento de gramineas menos diversas y/o malezas y la
posible entrada de los metales en la cadena alimentaria (Robinson et al., 2008; Yates et al.,
2014). Teniendo en cuenta estos factores y nuestros ensayos previos, seleccionamos la especie
aromaticas H. petiolaris debido a su alta capacidad para acumular Pb y Cd en el tejido
subterrdneo, lo que reduce el riesgo de entrada de los metales en la cadena alimentaria. A su
vez, esta especie se naturalizd en Argentina hace mds de 50 afios (Covas, 1984.) y no seria una
introduccidon exdtica en el drea propuesta para fitoestabilizar. Por ultimo, la posibilidad de
obtener aceite esencial con las partes aérea de esta especie vegetal al final del ciclo de floracién
(Saran et al., 2019) podria servirnos para bio-gestionar y revalorizar el drea obteniendo un
producto comercializable a partir de suelos donde no se pueden cultivar otros cultivos
convencionales. Pudimos comprobar que en una sola temporada de cultivo de esta especie se
redujo entre el 23 y el 45% la concentracién de Pb disponible en el suelo, estabilizandolo
mayoritariamente en su tejido radicular vegetal (Tabla 3).

De acuerdo con Massa et al. (2010), las concentraciones de Pb tdxicas para las plantas en el
suelo varian de 30 a 300 mg Kg'. El 4rea seleccionada para nuestro estudio tenia entre 317 y
562 ppm de Pb (Tabla 1), lo cual se encuentra por encima de los limites recomendados por la ley
argentina N° 24585 y la US EPA (1996). Sin embargo, el mayor impacto en términos de toxicidad
generado por los metales sobre los ecosistemas y la salud humana, particularmente para el
plomo, es causado por el contenido de sus formas biodisponibles y no por su contenido total
(Ghazaryan et al., 2017). En nuestro estudio, la fraccién disponible de Pb fue entre 13-28 veces
menor que la concentracion total medida (Tabla 1). La fraccion disponible de Pb fue
significativamente mas alta en el sitio 2 tanto en las capas superiores como en profundidad.
Este sitio tenia el menor contenido de MO registrado (Tabla 1). Este fendmeno fue explicado
anteriormente por Young (2013), quien estudié cdmo la MO se une a los oligoelementos en el
suelo y los retiene. A su vez, el contenido de metal fue significativamente mayor en la capa
superior (0—15 cm) que en la capa inferior (15-30 cm) en ambos sitios, lo que indica un lento
transporte vertical de los contaminantes. Esto es consistente con hallazgos recientes en campos
de tiro localizados en terrenos de turberas, donde se encontrd que las concentraciones de Pb,
Cu y Sb disminuyen rapidamente verticalmente en el suelo de turba (Mariussen et al., 2017).

Después de 6 meses de crecimiento en los sitios contaminados, H. petiolaris mostré diferentes
rendimientos de crecimiento vegetal dependiendo del sitio donde se cultivdo (Tabla 2). Las
diferencias significativas en las caracteristicas del suelo de estos dos sitios tuvieron un impacto
directo en el crecimiento de las plantas, pero no en la acumulacién de metales. Resultados
similares fueron reportados por Ghazaryan et al, (2019), quien investigd el potencial de
fitorremediacién de cobre de especies vegetales silvestres que crecen en distintas areas
contaminadas mineras. Las plantas de H. petiolaris pudieron acumular en el tejido subterraneo
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entre el 86 y el 90% de la concentracion total absorbida de Pb del suelo. Solo una pequeiia
fraccion fue trastocada a las partes aéreas de las plantas (Tabla 2). En este sentido, fue
informado por Kiran et al., (2017), que una mayor concentracion de Pb tiende a acumularse
dentro de las raices de las plantas en el complejo de la pared celular, mientras que solo una
fraccién limitada se transporta a las partes aéreas de las plantas. Los valores bajos de FT
obtenidos (Tabla 3) indican que solo pequefias cantidades de Pb se transfieren a las partes
aéreas de estas plantas y que la probabilidad de entrada del metal en la cadena alimentaria es
baja. El uso de este tipo de plantas conduce a la disminucidon del contenido de plomo
biodisponible en el suelo, lo que a su vez reduce la contaminacién del agua subterraneas y
superficial (Ghazaryan et al., 2019).

Los metales en el suelo también pueden afectar negativamente el niumero, la abundancia y la
actividad de los microorganismos, inhibiendo los procesos de descomposicidon de la materia
orgdnica y mineralizacién de Nitrégeno (Xinxin et al., 2019). Se investigaron las comunidades de
bacterias que colonizan la rizésfera y las bacterias endéfitas de semillas de H. petiolaris
cultivado en los sitios contaminados y en un sitio control. El predominio del género Serratia en
la rizosfera de las plantas cultivadas en el sitio contaminado 1 (Figura 3c) puede ser un taxon
indicador de la contaminacién por metales. Este género fue aislado y caracterizado
anteriormente por Nwagwu et al., (2017), de agua residual contaminada con metales pesados.
También se encontré en agua contaminada de areas industriales y mineras (Kumar et al., 2019).
Por ultimo, se comparé el rendimiento y la composicién de AE para analizar la influencia del Pb
en el metabolismo secundario de H. petiolaris. En este sentido, Rotkittikhun et al.,, (2010)
reportaron que el Pb puede mejorar el contenido de aceite de la especie vegetal vetiver
(Chrysopogon zizanioides) cultivada en zonas mineras contaminadas con plomo. En nuestro
estudio, las plantas cultivadas en el sitio donde fue encontrada la mayor cantidad de Pb
disponible (sitio 2), las plantas no produjeron aceites esenciales y aquellas cultivadas en el sitio
1 produjeron una cantidad significativamente menor que las cultivadas en el sitio control no
contaminado (Tabla 4). Sin embargo, el patrén de los componentes de la AE obtenidos de las
plantas que crecieron en el sitio 1 no fue diferente al obtenido de las plantas que crecieron en el
sitio no contaminado (Tabla 4). Estos hallazgos coinciden con los reportados por Khajanchi et
al., (2013), quienes anteriormente afirmaron a través de su investigacion que no hay cambios
significativos en los componentes de los AEs al cultivar plantas aromaticas en sitios
contaminados.

Al extraerse los AEs por hidrodestilacion la posibilidad de que el aceite contenga metales es
practicamente nula (Patel y Patra, 2014). Sin embargo, no existe evidencia de la presencia de los
metales en los subproductos y residuos generados durante la hidrodestilacién. En nuestro
estudio no se detectd concentracion de Pb en el agua floral obtenida durante Ia
hidrodestilacién, mientras que la concentracién de Pb encontrada en los desechos vegetales
(Tabla 4) fue proporcional a la concentracién medida en el tejido vegetal (Tabla 2).
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CONCLUSIONES

Nuestros resultados indican que H. petiolaris es una nueva especie acumuladora de Pb que
puede crecer en suelos arenosos contaminados con hasta 400 mg Kg! de Pb. Ademds, esta
especie adapta su comunidad bacteriana rizosférica para hacer frente a la presencia de este
elemento. Dado que es una especie vegetal aromatica, los aceites esenciales y los subproductos
de valor agregado obtenidos de su biomasa pueden comercializarse sin el riesgo de
contaminacién por Pb, con los beneficios de recuperar tierras contaminadas para la produccion.
Estas caracteristicas, convierten a H. petiolaris en una candidata con un excelente potencial
biotecnoldgico para fitoestabilizar suelos contaminados con Plomo, especialmente cuando estos
no son adecuados para producir otros cultivos comerciales como aquellos producidos por las
actividades mineras.
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