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1. INTRODUCCION

1.1. La contaminacion en el medio ambiente

El suelo es un soporte imprescindible para la vida ademds de ser el centro
de funciones tan esenciales en el planeta como la produccién primaria, la regulacién
de los gases producidos por los seres vivos, la regulacion del clima y de los ciclos
biogeoquimicos y del agua, y el mantenimiento de la biodiversidad (Hodson, 2010;
Banwart, 2011). Se estima que el 30% del suelo estd degradado o contaminado
como consecuencia de diversas actividades antropogénicas (Huttermann et al.,

2009; Ma et al., 2011). Lo mds grave es que este porcentaje sigue en aumento.

Para la vida de los seres vivos es indispensable un equilibrio ecolégico que se
establece en base a la relacién existente entre los individuos y el medio ambiente.
La actividad dindmica del ecosistema viene determinada por una combinacién de
factores fisicos, quimicos y bioldgicos. Si estos factores se modifican, se
producird una alteracién de las condiciones ambientales y, en consecuencia, se
llegard a una situacion adversa para la vida ya establecida que incidird también

sobre el ser humano.

La industrializacién global ha supuesto la liberacién de grandes cantidades
de compuestos téxicos a la biosfera que afecta a la salud de millones de personas
en todo el mundo (EPA, 1998). Con frecuencia, la estructura quimica de estos
contaminantes no se corresponde con la de ningln compuesto existente
anteriormente, por lo que se denominan xenobidticos, como, por ejemplo, es el caso
de policlorobifenilos, policlorodioxinas y colorantes azoicos. En otras ocasiones, los
contaminantes son productos naturales que han sido movilizados y/o acumulados en
formas toxicas, como es el caso de los hidrocarburos presentes en los

combustibles fésiles o los metales pesados que forman parte de minerales.



En los Estados Unidos de Norteamérica, el organismo encargado de declarar
como téxica a una sustancia determinada es la “"Environmental Protection Agency”
(EPA). Los criterios utilizados por la EPA para incluir un compuesto en la lista de
los mds toxicos para la biosfera son: persistencia, bioacumulacién, toxicidad y
biodisponibilidad en el caso de los metales. Los compuestos denominados como PBT
("persistent bioaccumulative toxic chemicals") estdn entre los que se consideran

mds nocivos tanto para la salud humana como para el medio ambiente.

La atenuacién natural es un proceso fisico-quimico o bioldgico que
contribuye a la desaparicién de los contaminantes del suelo de forma natural.
Aunque es una opcién de bajo coste, por su lentitud, es incapaz de contrarrestar la
contaminacién generada por la actividad humana al ritmo que ésta avanza
actualmente, por lo que en ocasiones es imposible que el suelo pueda restaurarse
por si solo (Vazquez et al., 2008). De no mediar respuesta, el dafio para la biosfera
puede ser irreversible. Por ello, es necesario aplicar politicas medioambientales
que contribuyan a eliminar estos contaminantes de los suelos, propiciar su
tratamiento e impedir su acumulacion. No es de extrafiar, por tanto, que para las
autoridades y los gobiernos la contaminacion ambiental y el constante incremento
de desechos toxicos constituyan problemas prioritarios cuya resolucién es urgente

(Kalia et al., 2008; Banerjee et al., 2011; Mandal et al., 2012).

Los téxicos orgdnicos, cuyo himero crece en consonancia con el desarrollo
industrial y técnico, se encuentran entre los productos quimicos que mds
contaminan el medio ambiente. Gran parte de estos productos pueden ser
metabolizados a sustancias de menor toxicidad por algunos organismos del medio.
Sin embargo, debido a su intensiva utilizacién en la industria, a otras actividades
antropogénicas y a la existencia de productos cuya toxicidad aconseja su rdpida
eliminacion del medio, se trata de un grupo de contaminantes de importancia

relevante.



A diferencia de la biodegradacién de téxicos orgdnicos, los elementos
bdsicos que contaminan suelos, aguas o aire, como metales pesados (mercurio, cinc,
cadmio o cobre), metaloides (arsénico) y radioisotopos, no pueden degradarse
debido a su naturaleza elemental (Meagher y Heaton, 2005). Esto favorece su
acumulacién y su persistencia en el ambiente, convirtiéndolos en especialmente
dafiinos (Wani et al., 2007). Actividades industriales como la mineria, la fundicién o
el uso de combustibles fésiles han provocado la acumulacién de metales en el suelo,
cuya negativa repercusion ha afectado al medio natural y agrario, y, por
consiguiente, a la salud del ser humano (McIlveen y Negusanti, 1994). En el caso
concreto del arsénico (As), su acumulacién en determinadas regiones del mundo se
ha convertido en un grave problema de salud (Duker et al., 2005; Banerjee et al.,

2011; Mandal et al., 2012).

1.2. El vertido téxico de Aznalcéllar

En la madrugada del 25 de abril de 1998 se produjo una de las mayores
catdstrofes ambientales ocurridas en Andalucia: el desprendimiento de unos 50
metros del muro de contencién de la gran balsa de decantacién de estériles de la
explotacion minera, propiedad de la empresa sueco-canadiense Boliden-Apirsa,

ubicada en el municipio sevillano de Aznalcéllar.

La rotura del muro ocasiong el vertido de, aproximadamente, 2.000 millones
de litros de lodos piriticos y otros 4.000 millones de litros de aguas dcidas, con una
elevada concentracién de elementos toxicos (cinc, plomo, arsénico, cobre,
antimonio, talio y cadmio) al rio Guadiamar (Grimalt y Mcpherson, 1999, Ayora et
al., 2001). Como consecuencia del vertido, resulté afectado un tramo fluvial de unos
62 km de longitud, desde la mina hasta el limite con el Parque Nacional de Dofiana,
con una anchura variable de 500 a 1.000 metros, contaminando una superficie de

4.634 ha pertenecientes a terrenos de nueve municipios de la provincia de Sevilla.



El cardcter téxico del vertido radicaba en la gran cantidad de elementos
contaminantes presentes que arrasaron completamente cosechas, fauna, flora y

suelos, estimdndose las pérdidas en millones de euros.

1.3. Contaminacion por metales pesados

Se considera metal pesado a aquel elemento que tiene una densidad igual o
superior a 5 gr x cm™ cuando estd en forma elemental, o cuyo nimero atémico es
superior a 20 (excluyendo a los metales alcalinos y alcalino-térreos). Su presencia
en la corteza terrestre es inferior al 0,1% y casi siempre menor del 0,01%. En
biologia, "pesado” se refiere a una serie de metales y metaloides que pueden ser
téxicos para plantas y animales incluso a concentraciones muy bajas. Junto a estos
metales pesados hay otros elementos quimicos que aunque son metales ligeros o ho
metales, se suelen englobar con ellos por presentar origenes y comportamientos

asociados; es este el caso de As, boro (B), bario (Ba) y selenio (Se).

Dentro de los metales pesados hay dos grupos: oligoelementos o
micronutrientes y metales sin funcién establecida o conocida. Los primeros son
requeridos en pequefias cantidades por plantas y animales y son necesarios para
que los organismos completen su ciclo vital. Pasado cierto umbral se vuelven
téxicos. Dentro de este grupo estdn: B, cobalto (Co), cromo (Cr), cobre (Cu),
molibdeno (Mo), manganeso (Mn), niquel (Ni), Se y zinc (Zn). En el segundo grupo se
encuentran aquellos cuya presencia en determinadas cantidades lleva aparejadas
disfunciones en los seres vivos. Resultan altamente toxicos y suelen acumularse en
los organismos vivos. Son, principalmente, cadmio (Cd), mercurio (Hg), plomo (Pb),

antimonio (Sb) y bismuto (Bi) (Cdnovas et al., 2003).

Los metales pesados también provocan graves dafios en las comunidades

microbianas en el suelo, ya que reducen la biomasa microbiana total y el tamaiio de



las poblaciones de grupos microbianos con funciones especificas (Zhuang et al.,

2007).

Concentraciones altas de metales pesados (esenciales o no) en el suelo,
pueden causar sintomas de toxicidad en las plantas e, inclusive, inhibir su
crecimiento. La fototoxicidad puede venir provocada por alteraciones de
numerosos procesos fisioldgicos originados a nivel molecular y/o celular por la
inactivacion de enzimas, el bloqueo de grupos funcionales de moléculas
metabdlicamente importantes, el desplazamiento o la sustitucion de elementos
esenciales o la destruccién de la integridad de las membranas. Una consecuencia
bastante comin de la toxicidad del metal pesado es el aumento en la produccion de
especies reactivas de oxigeno debido a la interferencia con la actividad de los
transportadores de electrones, especialmente en la membrana de los cloroplastos
(Pagliano et al., 2006; La Rocca et al, 2009). Este incremento de especies
reactivas provoca en la célula un estrés oxidativo que conduce a la peroxidacién de
lipidos, el deterioro de macromoléculas, el desmantelamiento de las membranas, la
pérdida de iones y la rotura de las cadenas del ADN (Navari-Izzo et al., 1999;

Quartacci et al., 2001).

Las plantas por su parte, acuden a una serie de mecanismos de defensa para
controlar la absorcién, la acumulacién y el transporte de estos peligrosos
elementos y detoxificarlos excluyendo del citoplasma las formas idnicas libres
(Figura 1). Una de las estrategias mds utilizadas es impedir la entrada del metal
pesado en las células de la raiz atrapdndolo en el apoplasto uniéndolo a exudados
(cido orgdnicos) (Watanabe y Osaki, 2002) o a grupos aniénicos de la pared
celular (Dalla Vecchia et al., 2005; Rascio et al., 2008). La mayoria de los metales
pesados que entran en la planta son confinados en las células de la raiz, donde son
detoxificados acomplejandolos con aminodcidos, dcidos orgdnicos o péptidos de
unién a metales y/o acumulados en vacuolas (Hall, 2002). Todo esto hace que se

restrinja enormemente el transporte a los dérganos aéreos, protegiendo de esta



forma los tejidos de las hojas y, en particular, las células fotosintéticas

metabdlicamente activas del dafio provocado por el metal pesado.

Otro mecanismo de defensa adoptado generalmente por plantas expuestas a
metales pesados es el aumento de sistemas celulares antioxidantes que

contrarrestan el estrés oxidativo (Navari-Izzo et al., 1998; Sgherri et al., 2003).

Hipertolerante Hipertolerante
No hiperacumuladora Hiperacumuladora

Figura 1. Mecanismos implicados en la hipertolerancia a metales pesados y distribucién del
metal en una planta excluyente no hiperacumuladora (izquierda) y en una planta
hiperacumuladora (derecha). (1) Union del metal pesado a la pared celular y/o a los
exudados de la planta; (2) absorcién por la raiz; (3) quelacidn en el citosol y/o acumulacién
en vacuolas; (4) transporte desde la raiz hasta la hoja. Los puntos de color indican el
organo de la planta donde ocurren los diferentes mecanismos y el tamafio del punto el nivel
de cada uno de ellos. De acuerdo con la hipdtesis elemental de defensa, las elevadas
concentraciones de metales pesados convierten a las hojas hiperacumuladoras en veneno
para los herviboros (tomada de Rascio y Navari-Izzo, 2011).

Es interesante sefialar que hay plantas que sobreviven, crecen y se
reproducen en suelos metaliferos naturales al igual que en suelos contaminados con

metales pesados como resultado de actividades humanas. La mayoria de especies



que toleran concentraciones de metales pesados que resultan muy tdxicas para
otras plantas, se comportan como “excluyentes” (Figura 1), dependiendo la
tolerancia o incluso la hipertolerancia de dtiles estrategias para restringir la
entrada del metal. Estas plantas retienen y detoxifican la mayor parte de los
metales pesados en los tejidos radiculares, con un minimo transporte hacia las
hojas cuyas células permanecen sensibles a los efectos fitotdxicos (Hall, 2002).
Sin  embargo, ciertas especies  hipertolerantes,  definidas  como
"hiperacumuladoras”, presentan un comportamiento opuesto ya que lo que les

interesa es la absorcion del metal pesado y su distribucion por la planta (Figura 1).

1.3.1. El arsénico

El arsénico (As) es un carcindgeno de clase 1 ubicuo en el medio ambiente.
Es el vigésimo elemento mds abundante en la corteza terrestre con una
concentracién media de aproximadamente 5 mg x kg™ (Cullen y Reimer, 1989),

existiendo mds de 200 minerales que lo contienen.

Se libera al medio ambiente tanto por medios naturales, erosién de rocas,
emisiones volcdnicas o descargas de fuentes termales, como por actividades
humanas tales como la mineria, la fundicion o el uso de pesticidas, herbicidas y

otros productos que contienen As (Zhao et al., 2010).

En la zona sur de Asia existe un envenenamiento crénico con As, que afecta
potencialmente a decenas de millones de personas, debido a la contaminacion del
agua de bebida extraida de acuiferos (Smith et al., 2000; Brammer y Ravenscroft,
2009). En Bangladesh, cerca de la mitad de los acuiferos suministran agua para una
poblacién estimada de 57 millones de personas, con una cantidad de arsénico
superior a 10 ug x L™, que es el limite recomendado por la Organizacién Mundial de
la Salud (OMS) para el agua de bebida (Br. Geol. Surv, 2001). Estas aguas también

se emplean para el riego de los cultivos de arroz en la temporada de sequig,



afiadiendo mds de 1.000 toneladas de As por afio a los suelos agricolas de

Bangladesh (Ali et al., 2003).

La concentracidn de arsénico total en suelos puede ir desde menos de 10 mg
kg-1 en suelos no contaminados, hasta cientos de miles de mg x kg™ en suelos
contaminados (Kabata-Pendias y Pendias, 1992; Int. Agency Res. Cancer, 2004). Sin
embargo, la biodisponibilidad del As para las plantas viene determinada por
propiedades eddficas, condiciones ambientales y modificacion del suelo en la

rizosfera.

El arsénico tiene cuatro estados de oxidacion: -3, 0, +3 y +5, siendo los dos
Ultimos los mds abundantes en el medio ambiente terrestre. El arsenato [As(V)] es
la especie predominante en suelos aerdbicos, mientras que el arsenito [As(III)]
predomina en ambientes anaerdbicos. La interconversién entre ambos esta mediada
por procesos tanto bidticos como abidticos y fuertemente influenciada por el

potencial redox y el pH.

El arsénico, ubicuo en el medio ambiente, se ha convertido en un problema
de salud publica en todo el mundo. Todos los organismos, desde las bacterias hasta
los mamiferos, poseen mecanismos para el transporte y la detoxificacion de los
compuestos arsenicales (Rosen, 2002a). Es evidente que el incremento en la
utilizacién de insecticidas, herbicidas, fungicidas, pesticidas y conservantes
(protectores) para las maderas que contienen arsénico a la vez que la mineria y la
combustion del carbén, han modificado el ciclo global del arsénico (Smedley y

Kinniburgh, 2002; Luo et al., 2007).

Para el gobierno de los EE.UU., el arsénico ocupa el primer lugar en su lista
de productos peligrosos, tanto por su toxicidad como por su prevalencia en el

medio ambiente (Chou y De Rosa, 2003).



La salud de millones de personas en todo el mundo estd en riesgo por beber

aguas procedentes de pozos contaminados con arsénico (Milton y Rhaman, 2002).

Los efectos téxicos del arsénico estdn relacionados con su estado de
oxidacion (Thomas et al., 2007), por lo que el estudio de los factores que afectan a
la especiacién del arsénico se ha convertido en un objetivo importante. La amenaza
de la contaminacién medioambiental por la liberacién y dispersién de arsénico a
través de causas naturales y provocadas por la actividad humana, ha estimulado en
gran medida la investigacion de las propiedades de este metaloide y de su

interaccién con los sistemas bioldgicos.

El arsénico es letal para la mayoria de los microorganismos, si bien ciertas
bacterias y el fitoplancton pueden sobrevivir a su exposicién. Los microorganismos
han desarrollado numerosos mecanismos que les permitan tolerar altas
concentraciones de arsénico en su medioambiente, incluyendo la transformacion de
las especies arsenicales por oxidacién (Fisher et al., 2008), reduccidn

(Mukhopadhway et al., 2002) y metilacién (Bentley y Chasteen, 2002).

Un nilmero importante de bacterias, entre las que se incluyen
Escherichiacoli, Bacillus sp., Staphylococcus aureus, Staphylococcus xylosis,
Chromobacterium violaceum y Pseudomonas sp. (Rosen 2002a; Mateos et al., 2006;
Patel et al., 2007), son capaces de detoxificar arsénico. Se trata de cepas
seleccionadas que poseen determinantes genéticos que confieren la capacidad de
tolerar altos niveles de arsénico en el medioambiente. Se sabe, porque asi se ha
documentado, que hay bacterias que pueden utilizar el arsénico como donador de
electrones, como aceptor de electrones o que poseen mecanismos de
detoxificacion de arsénico, que proporcionan resistencia frente a la toxicidad del

mismo.



En general, los metales pesados se eliminan de las aguas contaminadas
mediante precipitacion quimica, intercambio iénico o adsorcién (Schmidt et al.,
2008). Sin embargo, estos métodos tienen la desventaja de resultar caros y
proporcionar la aparicion de contaminantes secundarios. El reconocimiento reciente
de la necesidad de desarrollar tecnologias de bajo coste y amigables con el
medioambiente para el tratamiento de aguas contaminadas, ha estimulado el
interés por los estudios sobre la biorremediacion de metales (Mateos et al., 2006;

Patelet al., 2007; Mondalet al., 2008).

Bacterias capaces de extraer arsénico de sus inmediaciones serian
candidatas ideales para biorremediacién, pudiendo constituir una alternativa o una
ayuda para los métodos fisicoquimicos ya existentes. Aunque ya existen algunos
microorganismos modificados genéticamente (Kostal et al., 2004), todavia no se ha

establecido su posible utilidad en la eliminacién de arsénico (Takeuchi et al., 2007).

1.3.2. El cadmio

La exposicién a cadmio provoca un envenenamiento crénico. El periodo de
incubacién para esta intoxicacion crénica varia considerablemente, pero oscila,
generalmente, entre los 5 y los 10 afios, aunque en ocasiones, supera los 30 afios.
Durante la primera fase del envenenamiento se produce el amarilleamiento de los
dientes, se pierde el sentido del olfato y aumenta considerablemente la sequedad
de la boca. Ademds, disminuyen los globulos rojos como resultado del mal
funcionamiento de la médula dsea. El hecho mds caracteristico de la intoxicacion es
la aparicion de dolores lumbares y mialgias en las piernas que contindan durante
varios afios hasta que el paciente queda postrado en cama y los sintomas clinicos
progresan rdpidamente. Se produce también un grave dafio en el rifién que provoca
la eliminacion de albdmina por la orina. Por otra parte, el cadmio altera el

metabolismo del calcio, lo que provoca un ablandamiento de los huesos que genera
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fracturas en los huesos y deformaciones del esqueleto que llegan a disminuir la

altura del cuerpo en mds de 30 cm (Rai y Pal, 2002).

1.3.3. El cobre

El cobre es el elemento quimico de nimero atémico 29. Se trata de un metal
de transicién de color rojizo y brillo metdlico que se caracteriza por ser uno de los
mejores conductores de electricidad (el segundo después de la plata). Gracias a su
alta conductividad eléctrica, ductilidad y maleabilidad, se ha convertido en el
material mds utilizado para fabricar cables eléctricosy otros componentes
eléctricos y electrénicos. Es un metal duradero porque se puede reciclar un nimero
casi ilimitado de veces sin que pierda sus propiedades mecdnicas. Fue uno de los
primeros metales en ser utilizado por el ser humano en la prehistoria. Aunque su
uso perdié importancia relativa con el desarrollo de la siderurgia, el cobre y sus
aleaciones siguieron siendo empleados para hacer objetos tan diversos
como monedas, campanas Yy cafiones. A partir del siglo XIX, concretamente de la
invencién del generador eléctrico en 1831 por Faraday, el cobre se convirtié de
nuevo en un metal estratégico, al ser la materia prima principal de cables e

instalaciones eléctricas.

El cobre posee una importancia bioldgica considerable en diferentes
actividades al ser constituyente de muchas enzimas y proteinas. Por ejemplo, en
especialmente importante en el proceso de la fotosintesis, en concreto en la
sintesis de clorofila aunque no forma parte de este pigmento. En el ser humano
interviene en la formacidn de los glébulos rojos, en el mantenimiento de los vasos
sanguineos, de las terminaciones nerviosas, del sistema inmunitario y de los huesos.
Por tanto, se le puede considerar un oligoelemento esencial para la vida humana. En
bacterias, el Cu es un cofactor de oxigenasas y proteinas transportadoras de
electrones. En altas concentraciones es téxico para las células, principalmente al

generar radicales libres que dafian al ADN y las membranas (Voloudakis et al.,
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200D5). Para contrarrestar estos dafios, las bacterias han desarrollado sistemas de
detoxificacion, pero permitiendo que se cubran las necesidades de este metal. Los
genes involucrados en estos sistemas de detoxificacién se encuentran en plasmidos
o en cromosomas y se dividen en dos tipos principales, los operones cop y cue.
Arnesano et al., (2003), indicaron que el Cu intracelular se mantiene formando
complejos por la accion de un sistema homeostdtico fuertemente controlado. El
exceso de Cu que ho se puede acomplejar, es téxico. Es por esto que, para
controlar microorganismos patégenos agricolas, desde la antigiiedad se han venido
utilizando productos que contienen Cu. La presencia de cantidades elevadas de este
elemento en los ambientes naturales ha permitido la seleccion de microorganismos

que presentan resistencia a Cu.

Es muy raro que se produzca una deficiencia de cobre en el organismo ya
que se encuentra presente en una gran cantidad de alimentos tales como ostras,

mariscos, legumbres, visceras y nueces entre otros, ademds del agua potable.

El cobre, aunque no suele ser habitual, puede acumularse de forma natural
en los suelos hasta alcanzar niveles téxicos. Asi ha ocurrido, por ejemplo, en el
cinturédn piritico del sur de Espafia, donde los depdsitos de sulfatos se erosionan
liberando grandes cantidades de metales pesados (Cu y As, principalmente) que se
lixivian y se acumulan en los cauces de rios como el Tinto y el Odiel (Sarmiento et
al., 2011). No obstante, la acumulacién de Cu se asocia, en la mayoria de los casos, a
la actividad humana, especialmente a la actividad minera en los procesos de
extraccion y acumulacion de residuos. En las zonas dridas y semi-dridas del mundo,
es comin la presencia de lugares donde se acumulan residuos de minas, tanto si
éstas se encuentran abandonadas como si contintdan en funcionamiento (Mendez y
Maier, 2008). Algunas zonas con estos problemas se localizan en el suroeste de
Espafia (Conesa et al., 2006; Sdnchez-Andrea et al., 2011), el norte de México
(Rojas-Rodriguez et al., 2010), el oeste de los Estados Unidos de Norteamérica

(Mendez y Maier, 2008; Crinnion, 2010), la costa del Pacifico en Chile y Perd (Tapia
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et al., 2011), el oeste de la India (Banerjee, 2003), y gran parte de los territorios
de Suddfrica (Jeon et al., 2011) y Australia (Taylor y Schniering, 2010)

1.4. Eliminacion tradicional de metales pesados

La contaminacién medioambiental por metales pesados no es un problema
nuevo. Sin embargo, no siempre se han puesto los medios necesarios para su
correcta eliminacion. En algunos casos, la descontaminacién consistia simplemente
en devolver los residuos a la mina de donde habian sido extraidos, verterlos al mar
o a un cuerpo de agua dulce o confinarlos en una piscina o bateria de
almacenamiento (Mendez et al., 2007). A medida que estos sistemas se mostraron
ineficaces para mantener la contaminacién bajo control, se fueron desarrollando
métodos fisico y/o quimicos que conllevan la utilizacién de técnicas in situ o ex situ.
Las primeras requieren normalmente la estabilizacion mediante la adicion de
productos quimicos como correctores de pH o agentes quelantes. En las segundas,
se suele realizar un traslado del suelo a contenedores especiales donde se lava,
para proceder a continuacion a la separacion fisica o quimica de los contaminantes
("soil washing"). Frecuentemente se lleva a cabo la excavacion y retirada de la capa
superficial contaminante seguida de un proceso conocido como “landfill”. La técnica
de “landfill" consiste en depositar dicha capa en una balsa excavada sobre el
terreno y sellada herméticamente mediante una capa aislante. La balsa se cubre
con suelo no contaminado y turba. Por dltimo, se procede a su revegetacion. Sin
embargo, uno de los problemas asociados a la técnica de “landfill" es el lixiviado de
metales u otros compuestos a las aguas subterrdneas, por lo que cuando se trata
de grandes superficies contaminadas, se suele optar por la estabilizacion de los
contaminantes mediante la adicion de compuestos quimicos que disminuyan su
movilidad y, por tanto, el riesgo de que alcancen los reservorios de agua (Pajuelo et

al., 2011).
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El coste de la remediacion tradicional es en cualquier caso muy elevado,
aunque dependerd en dltimo término de los contaminantes, de las caracteristicas
del suelo y de las condiciones y superficie de la zona contaminada (Pajueloet al.,

2011).

1.5. Biorremediacion

Como se ha comentado previamente, las soluciones que se han utilizado para
paliar los problemas de contaminacién son caras y en muchos casos conllevan otros
inconvenientes medioambientales que se afiaden a los que pretenden resolver.
Desde hace unos afios, se tiende a utilizar, cuando es posible, la capacidad de
detoxificacion de contaminantes de algunos organismos vivos, sobre todo
microorganismos y plantas, como una herramienta Gtil y eficaz para combatir la
contaminacién (Cunningham y Ow, 1996; Singh et al, 2003). Asi ha surgido la
biorremediacién, una tecnologia eficaz para el tratamiento de una amplia variedad

de contaminantes (Kumar et al., 2011; Prasad, 2011).

La biorremediacién utiliza organismos vivos y/o sus productos para eliminar
completamente contaminantes del medio ambiente (Abhilash et al., 2009; Singh,
2009). La Biorremediacién es una tecnologia amigable desde el punto de vista
medioambiental, de bajo coste y gran aceptacién publica. Particularmente, las
bacterias se han utilizado con éxito en la descontaminacién tanto de compuestos
orgdnicos (Diaz, 2004) como de metales pesados (Valls y de Lorenzo, 2002; Silver
y Phung, 2005). Precisamente, la biorremediacion se basa en la utilizacion del
potencial de la diversidad biolégica para la completa eliminacion de los
contaminantes y, cuando esto ho es posible, provocar su inmovilizacién o al menos la
reduccion de su toxicidad. Los organismos han desarrollado humerosas estrategias
para sobrevivir en presencia de contaminantes tanto orgdnicos como inorgdnicos
(Diaz, 2004; Silver y Phung, 2005; Shréeder y Collins, 2011). Las bacterias,

particularmente, han desarrollado estrategias para obtener energia prdcticamente
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de cualquier compuesto orgdnico ya sea en condiciones de aerobiosis o de
anaerobiosis. La transferencia horizontal de genes entre poblaciones microbianas
para la degradacién de productos xenobiéticos, se ve facilitada porque dichos
genes se encuentran, normalmente, en elementos genéticos movilizables como
pldsmidos o transposones, lo que permite la rdpida adaptacién de los

microorganismos a nuevos contaminantes (Diaz, 2004).

En general, los metales pesados se eliminan de las aguas contaminadas
mediante precipitacion quimica, intercambio iénico o adsorcién (Schmidt et al.,
2008). Sin embargo, estos métodos tienen la desventaja de resultar caros y
proporcionar la aparicion de contaminantes secundarios. El reconocimiento reciente
de la necesidad de desarrollar tecnologias de bajo coste y amigables con el
medioambiente para el tratamiento de aguas contaminadas, ha estimulado el
interés por los estudios sobre la biorremediacion de metales (Mateos et al, 2006;

Patelet al., 2007; Mondalet al., 2008).

Aunque muchos organismos estdn capacitados para detoxificar
determinadas sustancias (mediante procesos de mineralizacion, transformacion y/o
inmovilizacion de los contaminantes), los microorganismos, especialmente las
bacterias, desempefian un papel esencial en los ciclos biogeoquimicos y en el
desarrollo sostenible de la biosfera, siendo las mejor estudiadas y las que mds se
utilizan en biorremediacién (Banerjeeet al, 2011). Las bacterias, que han
evolucionado a lo largo de mds de tres mil millones de afios, han desarrollado una
amplia variedad de mecanismos para tolerar e incluso obtener energia virtualmente
de cualquier compuesto de origen natural mediante procesos aerobios o anaerobios
(utilizando aceptores finales de electrones alternativos como los iones nitrato,
sulfato y férrico). La gran diversidad de microorganismos con una gran versatilidad
metabdlica permite tener un amplio espectro de posibilidades a la hora de elegir un
microorganismo adecuado para la degradacion o detoxificacién de un determinado

compuesto. Una gran mayoria de los genes implicados en tolerancia/resistenciay /o
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detoxificacion de contaminantes estdn localizados en elementos genéticos mdviles,
por lo que la transferencia horizontal de estos genes de resistencia entre
microorganismos es frecuente en la naturaleza, permitiendo la rdpida adaptacion
de los microorganismos a ambientes contaminados incluso en condiciones extremas,

donde el desarrollo de otros organismos es imposible.

Los mecanismos de resistencia a metales pesados permiten el uso de
microorganismos en la detoxificacion de metales en suelos y aguas contaminados.
Asi, se han utilizado diversos géneros de bacterias para la biorremediacién de
metales pesados, que incluyen entre otros muchos los géneros Pseudomonas,
Geobacter, Ralstonia, Ochrobactrum, etc., tanto en la bioadsorcién de metales
pesados como en movilizacion e inmovilizacién de metales (Valls y de Lorenzo,
2002; Malik, 2004; Silver y Phung, 2005). El conocimiento, cada vez mds extenso,
que se tiene acerca de los mecanismos moleculares subyacentes a la capacidad de
tolerar o detfoxificar metales pesados por parte de los microorganismos, es
también una baza importante a la hora de disefiar microorganismos con capacidad
de biorremediacién incrementada (Valls et al., 2000; Sripranget al., 2002; Cases y
de Lorenzo, 2005). A diferencia de la resistencia a los compuestos orgdnicos, en la
que la ruta de degradacidn de los mismos estd compuesta de una gran cantidad de
etapas enzimdticas, cada una catalizada por una enzima diferente, la resistencia a
metales pesados estd codificada por sélo unos cuantos genes. La mayoria de los
operones de resistencia a metales pesados constan de 2 a 6 genes, con lo cual es
fdcil su transferencia a otros microorganismos (Hall, 2002). Ademds, en algunos
casos todos los genes estdn contenidos en un pldsmido, por lo que la transferencia

a otros organismos es posible (Baracet al., 2004; Lee et al., 2006).

En resumen, los procesos microbioldgicos se pueden explotar desde el punto
de vista de la biorremediacion y, sobre todo, si se conocen los genes implicados en
estos procesos, se pueden manipular estos genes para disefiar microorganismos con

las resistencias deseadas. Entre los microorganismos mds frecuentemente usados
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en biorremediacién se encuentran Staphylococcus, Bacillus, Pseudomonas,
Citrobacter, Klebsiella, y Rhodococcus. Todas estas bacterias se han afiadido a
suelos o lodos para la biorremediacion de Cd. Para la biorremediacion de Cr se han
utilizado Alcaligenesy Pseudomonas, mientras que algunas especies deEscherichiay

Pseudomonasse han empleado para detoxificar Cu.

1.6. Fitorremediacion

Las plantas también han desarrollado mecanismos para sobrevivir en
ambientes contaminados ya sea por compuestos orgdnicos o inorgdnicos. La
utilizacion de plantas para la biorremediacion del medio ambiente se conoce con el
nombre de fitorremediacidn en la que las plantas son las que extraen, secuestran

y/o detoxifican metales pesados basdndose en distintas estrategias.

El érmino fitorremediacién se acuiié por primera vez en 1983 y se refiere a
una serie de tecnologias que se basan en la utilizacion de plantas (bien se trate de
germoplasma nativo de plantas o de plantas modificadas genéticamente) para la
eliminacion de contaminantes del suelo, sedimentos o aguas superficiales, o su

transformacion en sustancias menos téxicas o biodisponibles (Pajuelo et al., 2011).

La fitorremediacion posee grandes ventajas como son: aplicacion in situ,
tecnologia verde basada en el uso de la energia solar, fdcil de aplicar, uso
frecuente a un amplio rango de metales, conocimiento de bases agricolas, reciclado
del metal tras mineralizacién con gran reduccién de la masa del contaminante, etc.
La fitorremediacion ofrece la ventaja adicional de hacer los sitios contaminados

estéticamente llamativos, lo que permite apoyo e interés publico.

Actualmente, existe un mercado en expansién para la utilizacién de plantas
y sus microorganismos asociados en la remediacién de suelos contaminados

(Abhilash et al., 2009; Singh, 2009). En la Tabla 1 se muestran diferentes plantas
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que presentan un enorme potencial en fitorremediacién. La posibilidad de lograr el
crecimiento de plantas en dreas contaminadas afiade otros beneficios intangibles
tales como el secuestro del carbono, la mejora del suelo, la produccion de biomasa
y biocombustibles, una apariencia estética y el mantenimiento de la biodiversidad

(Abhilash et al., 2009).

Tabla 1. Plantas naturales y modificadas genéticamente con interés en fitorremediacion y
otros beneficios adicionales ¢ (Tomado de Abhilash et al., 2012).

Plantas naturales Contaminante diana | Beneficios
adicionales

Salix  spp.  (Salix | €d, Zn, Pb, Cu, PAH, | Biomass for

viminalis, Salix | herbicides bioenergy, pulp,

fragilis) charcoal

Populus spp. (Populus | Cd, Zn, Pb, Cu Biomass for

deltoides, Populus bioenergy, pulp,

nigra, Populus charcoal

trichocarpa)

Tall fescue (Festuca | Atrazine, PAH Bioethanol

arundinacea) production

Jatropha (Jatropha | Cd, Cu, Ni, Pb, HCH | Biodiesel

curcas L.) production

Corn (Zea mays) Cd, Zn, Pb Bioethanol
production

Miscanthus PAH Bioethanol

(Miscanthus production

giganteus)

Switch grass (Panicum | Atrazine, PAH Bioethanol

virgatum L.) production

Castor (Ricinus | DDT, cadmium Biodiesel

communis) production

Plantas transgénicas | Contaminante diana | Posibles
beneficios
adicionales

Brassica juncea with | Enhance Se | Biodiesel

ATP sulfurylase from | accumulation, production,

Arabidopsis  thaliana | tolerance and | carbon

and SeCys | volatilization sequestration

methyltransferase

(SMT) from

Astragalus bisulcatus
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Hybrid poplar (Populus
seiboldii, Populus
grandidentata)  with
manganese perodixase
(MnP)  gene  from
Trametes versicolor

Increased
degradation of
bisphenol A

Biomass for
bioenergy, pulp,
charcoal, carbon
sequestration

Populus deltoides with
bacterial mercuric ion

Enhanced mercuric
ion reduction and

Biomass for
bioenergy, pulp,

reductase (merA) | resistance charcoal, carbon
gene sequestration
Populus canescens | Tolerance to Zn | Biomass for
overexpressing g- | stress bioenergy, pulp,
glutamylcysteine charcoal, carbon
synthetase sequestration

Hybrid aspen (Populus
tremula, Populus
tremuloides)

Enhanced
bioremediation  of
TNT

Biomass for
bioenergy, pulp,
charcoal, carbon

expressing bacterial sequestration

nitroreductase (
pnrA)
Hybrid poplar (Populus | Removal of TCE, | Biomass for
tremula, Populus alba) | vinyl chloride, CCl4, | bioenergy, pulp,
benzene and | charcoal, carbon
chloroform sequestration
Populus  trichocarpa | Increased tolerance | Biomass for
overexpressing g- | to chloroacetanilide | bioenergy, pulp,
glutamylcysteine herbicides charcoal, carbon
synthetase from sequestration
poplar
A Abreviaturas:  PAH,  polycyclic  aromatic  hydrocarbons;  HCH,
hexachlorocyclohexanes:; DDT, dichlorodiphenyltrichloroethane; TCE,

trichloroethylene.

Comparada con la mayoria de las téchicas de limpieza convencionales, la
fitorremediacién es un proceso dependiente de la luz solar que ofrece la
posibilidad de una restauracion medioambiental de bajo coste, estética y amigable
con el medio ambiente (Pilon-Smits, 2005; Vangronsveld et al., 2009). La
fitorremediacién incluye diferentes técnicas que implican diversos procesos en las

plantas, de manera que cada una de ellas es mds apropiada para una clase particular
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de contaminantes. Asi, podemos distinguir entre fitoextraccidn, fitoestabilizacion,
fitovolatilizacion, fitodegradacion y rizofiltracion (Pilon-Smits, 2005; Mandal et

al., 2012; Moreno-Jiménez et al., 2012).

1.6.1. Fitoextraccion

La fitoextraccién es un procedimiento dtil para la eliminacién de metales o
metaloides que aprovecha la inusual capacidad que poseen algunas plantas de
acumular (o hiperacumular) estos compuestos en sus tejidos. A la hora de su
eliminacién los metales estdn concentrados en un volumen mucho mds pequefio de
material vegetal que en el volumen inicial de suelo o sedimento contaminados, por lo

que los residuos se pueden desechar adecuadamente.

Un grupo relativamente pequefio de plantas hiperacumuladoras tienen la
capacidad de tolerar concentraciones elevadas de uno o varios metales y
secuestrarlos en sus tejidos a concentraciones muy altas (Baker, 1981). En afos
recientes se han realizado grandes avances en el conocimiento y comprensién de
los mecanismos fisioldgicos de entrada y transporte de los metales en estas

plantas (Verbruggen et al. 2009, Krdmer 2010).

Entre los procesos mds destacados implicados en la hiperacumulacién de
metales, se incluyen: a) aumento de la absorcién de metales por células de la raiz
por proteinas de la membrana plasmdtica; b) quelacién de los metales en el
citoplasma con varios ligandos; transporte limitado de los complejos metal-quelante
a las vacuolas de la raiz; d) aumento de la transferencia de los complejos metal-
quelante al xilema por una alta expresion de transportadores al xilema en la raiz; y
e) confinamiento de los metales en vacuolas de la epidermis de las hojas a través

de transportadores localizados en el tonoplasto (Krdmer 2010, Sarma 2011).
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Parece evidente que en plantas hiperacumuladoras no hay una cantidad
mayor de fitoquelatinas que en otras plantas, sino que, por el contrario, los metales
se unen preferentemente a ligandos débiles, principalmente dcidos orgdnicos, en
vez de ligandos fuertes (Kipper et al. 2004, Callahan et al. 2006). La histidina y la
nicotinamida son agentes quelantes importantes en la hiperacumulacién de Ni
(Krdmer et al. 1996, Mari et al. 2006). El control del estrés oxidativo es también
un mecanismo crucial en la hipertolerancia e hiperacumulacién (Srivastava et al.
2005, Krdamer 2010). Hasta la fecha, se han descrito alrededor de 500 plantas
hiperacumuladoras, lo que representa un 0,2% de todas las angiospermas (Baker
1981, Krdmer 2010, Sarma 2011). Solo unas pocas leguminosas, pertenecientes al
género Astragalus, hiperacumulan selenio, incluyendo A. sinicus, A. bisulcatus y A.
racemosus, las cuales son capaces de acumular entre 5.600 y 10.000 ppm de Se
(Freeman et al. 2006, Pilon-Smits y Quinn 2010). Por ofra parte, Pastor et al.,
(2003) indicaron que Lupinus albus era capaz de acumular mds de 3.000 ppm de Zn

en suelos dcidos contaminados.

El objetivo final de esta técnica es cosechar la parte aérea de la planta y
tratarla como un residuo, confindndola en lugares especialmente acondicionados.
Alternativamente, en el caso de que resultara econémicamente rentable, se podria

proceder a la recuperacién del metal.

1.6.2. Fitoestabilizacion

La fitoestabilizacion de metales es una estrategia diferente que persigue la
inmovilizacién de los metales en el suelo, impidiendo su dispersién y su entrada en
la cadena tréfica (Mendez y Maier 2008). La fitoestabilizacién resulta un método
adecuado y barato para reducir de forma inmediata el impacto negativo de la
contaminacién. Se puede utilizar también en dreas contaminadas muy extensas o

inaccesibles donde otros procedimientos de remediacion son impracticables.
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Esta estrategia utiliza plantas con gran folerancia a metales cuyo
mecanismo de resistencia consiste en disminuir la disponibilidad del metal en el
suelo y restringir su entrada en los tejidos (Baker 1981). Los metales se acumulan
en las raices de la planta o son precipitados por exudados radicales. Precisamente,
las leguminosas acumulan metales fundamentalmente en las raices (Pajuelo et al.,
2007) por lo que son excelentes candidatas para su empleo como

fitoestabilizadoras.

Normalmente, en los suelos contaminados, por ejemplo, minas y sus
alrededores, es factible recolectar ecotipos de plantas resistentes a metales,
mientras que los ecotipos originarios de lugares no contaminados suelen ser no
tolerantes (Mahieu et al., 2011). Una planta fitoestabilizadora ideal deberia ser
tolerante a metales y acumularlos principalmente en las raices, presentando muy
pocos factores de translocacién (TFs). Puesto que esta téchica no persigue la
extraccion de los contaminantes sino su estabilizacién, requiere una monitorizacién

periddica.

Se han propuesto muchas plantas para la inmovilizacién de metales,
incluyendo hierbas, arbustos y drboles, de las familias Poaceae, Compositae,
Boraginaceae, Plantaginaceae y Cyperaceae (Mendez y Maier, 2008). También se
pueden incorporar leguminosas que sean tolerantes a metales como, por ejemplo,
Lupinus sp., (Vazquez et al., 2006; Dary et al., 2010), Cytisus sp. (Moreno-Jiménez
et al., 2009), Retama spherocarpa (Moreno-Jiménez et al.,, 2012), Sesbania
rostrata (Yang et al., 1997), Anthyllis vulneraria (Mahieu et al., 2011) o incluso
drboles como Acacia sp. (Maldonado-Magafia et al, 2011). Estas plantas
desempefian una funcion fundamental al aumentar el contenido en nitrdgeno de los
suelos, gracias a su interaccién simbidtica con los rizobios (6raham y Vance, 2003;
Olroyd y Downie, 2008). El proceso de nodulacién es extremadamente sensible
incluso a bajas concentraciones de contaminantes (Castro et al., 1997; Broos et al.,

2004; Kopittke et al., 2007; Wani et al., 2007a; Pajuelo et al., 2008; Lafuente et
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al., 2010). Sin embargo, la nodulacién en suelos contaminados es posible cuando
estdn presentes cepas tolerantes de rizobios (Wani et al., 2007b, 2008; Dary et
al., 2010; Mahieu et al., 2011). Los colonizadores primarios pueden favorecer el
crecimiento de otras plantas, incrementando asi la biodiversidad y la regeneracion
de suelos contaminados a la vez que los metales son inmovilizados gracias a la

cubierta vegetal (Lei y Duan, 2008).

1.6.3. Fitovolatilizacion

Esta técnica es Util cuando es posible convertir el metal en un compuesto
voldtil. Si esta conversion tiene lugar en el interior de la planta, se puede producir
la evapotranspiracion del compuesto voldtil a través de las hojas. Esto ocurre, por
ejemplo, con el selenio, que es complejado formando metilseleniocisteina y
metilseleniometionina, las cuales son transportadas hasta las hojas. Una vez alli,
estos compuestos se descomponen en metilselenio y dimetilselenio, los cuales son

volatilizados en las hojas.

Leguminosas del género Astragalus, como A. sinicus, A. bisulcatus y A.
racemosus, pueden acumular y volatilizar selenio (Freeman et al., 2006; Pilon-Smits
y Quinn 2010). Compuestos orgdnicos voldtiles como el tetracloroetileno (TCE)

también pueden ser volatilizados (Doty et al., 2003).

1.6.4. Fitodegradacion

Las plantas poseen la capacidad innata de detoxificar compuestos
xenobidticos. Dado que son organismos fotosintéticos, en comparacién con los
microorganismos, hormalmente suelen carecer de la ruta completa de degradacién
de estos compuestos. En las plantas superiores, los xenobidticos pueden ser
parcialmente transformados a través de varios procesos bioquimicos (Sanderman.

1994; Gerhardt et al., 2009), que pueden agruparse en tres fases principales: 1)
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Fase I o conversion, que consiste en una etapa de activacion en la que se crea un
grupo reactivo en el compuesto, con la participacion de enzimas tales como las
citocromo P450 monooxigenasas, una numerosa familia de enzimas que catalizan la
mayoria de las etapas de oxidacion del metabolismo secundario en plantas, y a la
vez actlan sobre los xenobiéticos mediante dealquilacién de grupos N-, O- y S-,
hidroxilaciéon aromdtica y alifdtica, epoxidacion, peroxidacion, desulfuracién
oxidativa, sulfoxidacién o reduccion (Siminszky, 2006); 2) Fase II o conjugacion,
etapa en la que el compuesto xenobidtico activado se conjuga con ligandos pre-
existentes en la planta tales como glutatién, glucosa, malonato, aminodcidos, etc.
Las enzimas implicadas en estas reacciones son glutation-S-transferasa (Brazier-
Hicks et al., 2008), glucosil C- y O-transferasas (Gandia-Herrero et al. 2008),
malonyil-transferasas, etfc.; y 3) Fase III o compartimentacién/secuestro, etapa
en la que se transporta el complejo xenobidtico-ligando hasta las vacuolas
(complejo soluble) o hasta la pared celular (complejo insoluble) con la participacién

de transportadores especificos de membrana.

Las plantas pueden metabolizar un amplio rango de xenobiéticos, incluyendo
compuestos halogenados, cloroaromadticos, PCBs, PHAs, pesticidas, etc. Por
ejemplo, Glycine max es capaz de detoxificar TNT mediante una reduccién del
grupo hitro catalizada por una nitrorreductasa (Adamia et al., 2006). También la
alfalfa, en combinacién con microorganismos rizosféricos, puede detoxificar el
aditivo MTEB de la gasolina (Zhang et al., 2000). En algunos casos, la degradacién
incompleta del xenobiético origina intermediarios que pueden llegar a ser mds
téxicos incluso que el compuesto original. Como estos intermediarios se pueden
acumular en los tejidos de la planta, debemos ser conscientes de la posibilidad de
introducir asi contaminantes en la cadena tréfica. La cuestion de como deshacerse
de plantas que acumulan xenobidticos preocupa seriamente. Por tanto, para la
viabilidad de la fitorremediacion como una aproximacion real para remediar la
contaminacién ambiental, habrd que responder esa pregunta de forma adecuada

(Gerhardt et al., 2009). Por ejemplo, se ha producido la lixiviaciéon de
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contaminantes debido a la caida de las hojas de dlamos tras la remediacion de
explosivos (Yoon et al., 2006). En otros casos, algunos compuestos xenobidticos son
letales para las leguminosas, por lo que resulta imposible utilizarlas en
fitorremediacién. De hecho, en ensayos en invernadero, las leguminosas han
demostrado ser mds sensibles a los hidrocarburos del petréleo, PCBs y TNT que las

gramineas (Dzantor et al., 2000).

1.6.5. Rizofiltracion

Se denomina rizofiltracion al proceso de eliminacién de contaminantes a
través de la acumulacién de metales o compuestos orgdnicos en las raices de

plasntas cuando éstas se encuentran sumergidas en aguas contaminadas.

En la Tabla 2 se muestran algunas plantas leguminosas propuestas en
fitorremediacién asi como los mecanismos a través de los cuales se produce la

eliminacién de contaminantes.

1.7. Rizorremediacion

El término rizorremediacién hace referencia a la eliminacién de
contaminantes por medio de la interaccién entre las raices de la planta y los
microorganismos rizosféricos asociados a éstas. Actualmente, se le considera como
el proceso de biorremediacién mds evolucionado (Glick, 2003; Kuiper et al., 2004;

Gerhardt et al., 2009; Wenzel, 2009).

La rizorremediacidn es un proceso atractivo, puesto que la raiz de la planta
proporciona una gran superficie para la colonizacién microbiana, permitiendo a | os
microorganismos desplazarse en profundidad a través de las capas del suelo y, de

esta forma, incrementar el contacto entre los microorganismos detoxificantes y
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los contaminantes del suelo (Chaudhry et al., 2005; Zhuang et al., 2007; Wenzel,
2009).

En este proceso cada miembro de la interaccion desempefia una funcién. Las
plantas liberan una gran variedad de compuestos orgdnicos en la rizosfera
(aminodcidos, azlcares, dcidos orgdnicos, compuestos fendlicos, metabolitos
secundarios y moléculas de elevado peso molecular como celulosa, lignina, mucilagos
y proteinas) (Bais et al., 2006; Shuckla et al., 2011), que se utilizan como fuente de
carbono (C) por la comunidad microbiana rizosférica, incluidos hongos y bacterias.
Mds del 20% del carbono fijado por la planta puede liberarse a través de sus
raices (Hinsinger et al., 2005). En consecuencia, la rizosfera presenta una densidad
microbiana mucho mds alta (de 10° a 10* veces) en comparacién con la masa
circundante del suelo. Los exudados radicales también afectan a la disponibilidad
de los contaminantes en la rizosfera por la produccién de biosurfactantes (Read et

al., 2003; Gao et al., 2010).

Por su parte, los microorganismos rizosféricos desempefian una funcion
crucial en la adaptacion de la planta al estrés medioambiental que provoca la
presencia de contaminantes (Burd et al., 2000; Khan, 2005; Khan et al., 2009). El
efecto de estos microorganismos puede visualizarse desde dos puntos de vista: por
un lado, exhiben una amplia gama de actividades promotoras del crecimiento
vegetal (PGP), como, por ejemplo, secrecion de siderdéforos, solubilizacion de
fosfato, fijacion de nitrdgeno, defensa de la planta frente a patégenos (biocontrol)
(Han et al., 2005) y estimulacion del crecimiento vegetal por la secrecién de
fitohormonas, como las auxinas, inhibiendo la acumulacidn de etileno a través de la
expresion de actividad aminociclopropano desaminasa, etc. (Bernard, 2005; Avis et
al., 2008). La actividad PGP de los microorganismos rizosféricos, mitiga la
toxicidad de los contaminantes, incrementa el tamafio de las raices y la biomasa,
aumenta el rendimiento de la planta y su biomasa, mejora la calidad del suelo, y

eleva tanto el contenido de materia orgdnica como el de nitrdgeno en los suelos.
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(Khan, 2005; Khan et al., 2009 ; Wani et al., 2008; Dary et al., 2010). Por otro lado,
en ambientes contaminados, la poblacion rizosférica afecta a la movilidad y a la
disponibilidad de los contaminantes en las proximidades de las raices de la planta.
Por ejemplo, la presencia de sideréforos, dcidos orgdnicos, etc., secretados por
microorganismos rizosféricos puede incrementar la movilidad y disponibilidad de
los metales, haciendo al metal mds accesible a la absorcion por la planta (Whiting
et al., 2001; Chen et al., 2005; Sheng y Xia, 2006; Zaidi et al., 2006). En otros
casos, la actividad de los microorganismos rizosféricos puede inmovilizar los
metales en la rizosfera contribuyendo a su fitoestabilizacion (Dary et al., 2010; El

Aafi et al., 2012).

Con respecto a los contaminantes orgdnicos, las comunidades microbianas
fomentan la degradacion de xenobidticos en la rizosfera de las leguminosas, por
ejemplo, PHA (Liste y Prutz, 2006), herbicidas (Shaw y Burns, 2004) y compuestos
cloronitroaromadticos (Liu et al.,, 2007). En la rizosfera de alfalfa se produce un
aumento de la degradacion de MTBE en comparacion con el control (Zhang et al.,
2000). En otro experimento, se observo la degradacién de hexaclorociclohexano
por microorganismos rizosféricos en la leguminosa Cytisus striatus (Kidd et al.,
2008). Otro efecto es el aumento de la disponibilidad del contaminante por la

produccion de biosurfactantes, como los ramnolipidos (Bento et al., 2005).

Las leguminosas son plantas capaces de establecer interacciones con un
gran nimero de bacterias y micorrizas. Ademds de los rizobios que son los
simbiontes de las leguminosas mds estudiados, otras muchas alfa-proteobacterias
(por ejemplo, Ochrobactrum cytisi o Methylobacterium) y beta-proteobacterias
(Burkholderia, Ralstonia o Cupriavidus) (revisado por Rivas et al., (2009)) pueden
nodular leguminosas. Algunos ejemplos de rizorremediacion de metales y
compuestos orgdnicos se exponen en la Tabla 4. Por ejemplo, en el caso de los
metales, la inoculacion de leguminosas con rizobios resistentes al metal mitiga la

fototoxicidad al mismo tiempo que disminuye la cantidad de metal en los tejidos de

27



la planta, ayudando a la fitoestabilizacién (Reichman, 2007; Wani et al., 2008; Dary
et al, 2010; El Aafi et al., 2012). Hay también algunos trabajos sobre la
degradacién de xenobidticos en la rizosfera de leguminosas, por ejemplo,
hidrocarburos aromdticos policiclicos e hidrocarburos del petréleo (Liste y Prutz,

2006).

La interaccién simbidtica de las leguminosas con las micorrizas tiene también
una importancia determinante en el estatus nutricional de estas plantas. Se sabe
que los hongos micorrizicos arbusculares (AMF) potencian el crecimiento y la salud
de la planta al mejorar la nutricion mineral, especialmente de fosfato, o
aumentando la resistencia o la tolerancia tanto al estrés biético como al abidtico
(6ohre y Paszkowski, 2006; Audet y Charest, 2007). La interaccion entre plantas y

AMF se ha denominada como Micorrizorremediacién (Khan, 2006).

Los endofitos de leguminosas también desempefian un importante papel en la
degradacién de compuestos orgdnicos téxicos, Asi, por ejemplo, Germaine et al.,
(2006) publicaron la degradacion del herbicida 2,4-D por Pseudomonas putida en
alfalfa.

1.8. La simbiosis Rizobio-leguminosa

Los cambios evolutivos adoptados por las plantas, a fin de obtener los
nutrientes esenciales para su desarrollo, han dado lugar a una gran variedad de
estrategias, entre las que destacan las interacciones simbidticas con
microorganismos. Habida cuenta de que el nitrégeno (N) forma parte de un gran
ndmero de compuestos esenciales para la planta, y de que su deficiencia limita el
desarrollo y productividad de la misma, es légico pensar que la simbiosis mutualista
con microorganismos fijadores de nitrdgeno es una de las interacciones mds
importantes en plantas. Mientras que el N presente en la atmésfera estd en forma

de molécula inerte y no utilizable por la mayoria de los sistemas bioldgicos, las
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plantas solo son capaces de asimilar nitrdgeno combinado con otros elementos, en
forma de iones. Sin embargo, estas formas mds reactivas y bioldgicamente
utilizables, sélo comprenden una pequefia fraccién del N total presente en la tierra.

(Lépez-Bellido, 2006).

La mds estudiada de este tipo de interacciones, es la simbiosis entre las
plantas de la familia de las leguminosas (Fabaceae), y las bacterias de la familia
Rhizobiaceae, denominadas cominmente rizobios, y que comprenden géneros como

Rhizobium, Sinorhizobium, o Bradyrhizobium (Lloret y Martinez-Romero, 2005).

Leauminosa

E Rizobios

Flavonoides
Factores Nod ¢

O

Rizobio

Figura 2. Esquema general del proceso de hodulacién en leguminosas (fomada de Lafuente,
2011).

Durante esta interaccion, la bacteria invade la raiz de la planta y se
compartimenta en la regién intracelular de un organo especializado llamado nédulo.
Serd en él donde tendrad lugar la conversion de la molécula de nitrdgeno (N.) en
amonio (NHj"), la forma asimilable por la planta (Oldroyd y Downie, 2008). La
nitrogenasa, el complejo enzimdtico responsable de esta reduccion, sufre

inactivacién irreversible en presencia de oxigeno, por lo que requiere condiciones
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de anoxia. La planta desarrolla en el nédulo de la raiz el ambiente de

microanaerobiosis ideal para la fijacion bioldgica de nitrégeno (Gage, 2004).

Se ha observado que las plantas reaccionan ante la presencia de su
simbionte poniendo en marcha una bateria de respuestas de defensa frente a
patdgenos, como si de una infeccion microbiana se tratase. Posteriormente, y solo
si la comunicacién Rhizobium-leguminosa supera la respuesta defensiva de la planta,
se activardn los mecanismos de nodulacién. Por tanto, la comunicacién y el
reconocimiento molecular entre el rizobio y la planta son factores esenciales en el
proceso de formacién del nédulo. El intercambio de sefiales especificas entre los
simbiontes hace de la nodulacién un proceso de alta especificidad, donde cada
leguminosa tiene su complemento en una o pocas bacterias de su rizosfera

(Staceyet al., 2006).

Los eventos que dan lugar al desarrollo de un nédulo fijador de nitrégeno en
las raices de las leguminosas pueden clasificarse en: 1) Reconocimiento e
interaccién Rizobio-leguminosa; 2) Invasion epidérmica y formacién del cordén de

infeccidon; 3) Respuesta cortical a la infeccién; y 4) Desarrollo del nédulo.

1) Reconocimiento e interaccién rizobio-leguminosa. Para iniciar el proceso de

simbiosis, el rizobio debe reconocer y responder a la presencia de las raices de la
planta hospedadora. Durante su crecimiento en la rizosfera, el rizobio es atraido
hacia la superficie radical mediante quimiotaxis (Aparicio-Tejo et al., 1996). Las
sustancias exudadas por la planta, entre las que destacan flavonoides y betainas,
ejercen especificidad en los rizobios, y son capaces de activar sus genes de
nodulacion, nod. Estos genes codifican aproximadamente 25 proteinas requeridas
para la sintesis y exudado de los factores de nodulacién o factores Nod, que
activardn a su vez el proceso de nodulacion en la planta (Figura 2), induciendo la
deformacion del pelo radical, despolarizacion de la membrana, oscilaciones en el

calcio intracelular o la iniciacion de la division celular en el cértex (Gage, 2004;
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Oldroyd y Downie, 2008). A pesar de compartir un esqueleto bdsico, los factores
Nod presentan muchas modificaciones especificas que, junto al reconocimiento de
moléculas de la pared bacteriana (lipopolisacdridos, p-glucanos y polisacdridos K), y
sustancias producidas por la planta (lectinas y glucoproteinas), poseen gran
importancia en la definicion de la interaccion especifica rizobio-planta
hospedadora (Oldroyd y Downie, 2008). Una fuerte adhesién de la bacteria a los
pelos radicales, favorece una efectiva colonizacién de la raiz (Figura 3) en unas
condiciones donde el acceso a la superficie radical y la presién de la competencia

son muy intensas (Gage, 2004).

2) Invasidn epidérmica y formacidn del corddn de infeccidn. La epidermis de la raiz

representa la primera barrera en la infeccion bacteriana. Esta barrera puede ser
superada por el rizobio infectivo a través de las heridas de la epidermis, por las
que consigue introducirse en la raiz ("crack-entry"); a través de tejido epidérmico
intacto (infeccion intracelular), un proceso comin en leguminosas arbdreas; o,
principalmente, asociado a los pelos radicales (Aparicio-Tejo et al., 1996; Madsenet

al., 2010) (Figura 3).

Colonizacion Curvatura del pelo Formacion
y adhesién radical y entrada del corddn
a la raiz de la bacteria de infeccién
Bacterias
)

Crecimiento
del corddn
de infeccién

E Division de células corticales
y formacién del primordio

Célula de la Célula del . , .
D R . , Célula del cortex interno
epidermis cortex externo
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Figura 3. Esquema de las etapas iniciales de la formacion del nédulo. A) Colonizacién de la
raiz por parte de la bacteria y adhesién de la misma a la superficie epidérmica de aquélla.
B) Curvatura del pelo radical sobre el foco de infeccion y acceso de la bacteria al interior
de la raiz. C) Formacién del corddén de infeccién; D) Crecimiento del cordén de infeccién
hasta alcanzar el primordio en formacion; E) Divisién de las células corticales. (Modificada
de Lafuente, 2011).

El primer paso de esta invasion es la curvatura del pelo radical, que envuelve
al rizobio y que constituye el punto de acceso al interior de la raiz (Figura 3). Tras
la curvatura, y empezando desde el pelo, se forma el cordén de infeccidn. La
formacién del mismo requiere cambios en el citoesqueleto de las células para crear
un tinel tfranscelular, una invaginacién de la pared celular vegetal, capaz de
atravesar las fronteras celulares y que permite a la bacteria llegar a la zona
cortical (Oldroyd y Downie, 2008) (Figura 3). Los factores Nod inducen la
expresion de genes de nodulacion temprana en plantas, genes ENOD, (Figura 2) que
regulardn los cambios morfoldgicos y fisioldgicos en la planta, necesarios para la

entrada de la bacteria.

3) Respuesta cortical a la infeccidon y desarrollo del néddulo. Coincidiendo con la

respuesta epidérmica a la infeccion bacteriana, en el cértex se activa la division
mitotica. Esta division localizada en las células precedidas por el corddn de
infeccion en crecimiento, dard lugar a la formacién del primordio nodular (Oldroyd
y Downie, 2008) (Figura 3). El corddn de infeccion crece dentro del primordio en
desarrollo, y el rizobio, que viaja a través del cordén mediante divisiones continuas,
se libera al interior de las células internas del nédulo como consecuencia de un
proceso de endocitosis. Posteriormente, el rizobio y la membrana de origen vegetal
que le rodea, sufren una diferenciacién hacia una estructura similar a un orgdnulo,
denominada unidad peribacteroidal o simbiosoma. Dentro del simbiosoma, el rizobio
diferenciado o bacteroide, alcanza un estado de plena adaptacién a la vida
simbidtica. Para ello, han sido necesarios cambios morfoldgicos, la expresion de la
actividad nitrogenasa y citocromos, inexistente en la bacteria de vida libre, e

incluso la pérdida de la capacidad de divisién (Aparicio-Tejo et al., 1996). Es el
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bacteroide, situado en el interior de cada simbiosoma, el responsable del proceso

de fijacion de nitrégeno.

4) Desarrollo del nddulo. El desarrollo del nédulo sigue dos patrones bdsicos

dependiendo de la planta huésped de la que se trate. En las plantas de géneros
como Medicago, Pisum o Trifolium, que poseen nédulos de crecimiento
indeterminado, el corddn de la infeccion alcanza las células cercanas al cilindro
vascular (cortex interno) y el proceso de infeccion continda a lo largo de la
existencia del nédulo. Sin embargo, en los géneros con nédulos de crecimiento
determinado, como Lotus, Glycine, Phaseolus o Vigna, sélo algunas células del
cértex externo son infectadas por los cordones de infeccidn, y tanto las células
como las bacterias se dividen activamente hasta conformar el nédulo funcional
(Figura 2). En ambos casos, sin embargo, la formacion de los primeros nodulos
inhibe la formacidn de los nédulos subsiguientes, en un tipico proceso de regulacidn

por retro-alimentacion negativa (“feedback") (Aparicio-Tejo et al., 1996).

1.9. La simbiosis Rizobio-leguminosa como herramienta en rizorremediacion de

metales pesados

Debido a su capacidad para formar érganos especializados en simbiosis con
bacterias, en los que se produce la fijacion biolégica de nitrégeno atmosférico
(6ramham y Vance, 2003; de Hoff y Hirsch, 2003), las leguminosas se han
utilizado tradicionalmente como un método ecoldgico para incrementar el contenido
de nitrdgeno de los suelos ya que su cultivo no precisa de la adicion de fertilizantes
nitrogenados. Por ello, también se han utilizado en la regeneracion de suelos
degradados (Requena et al., 2002). Recientemente, y debido a la tolerancia de
varios géneros de leguminosas a los metales pesados, se han propuesto también

como una herramienta para la descontaminacion de suelos.
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En los dltimos afios se han publicado muchos trabajos en los que se propone
el uso de leguminosas, en asociacién simbiética con rizobios, como metodologia para
la recuperacion de suelos contaminados (Carrasco et al., 2005; Frérot et al., 2006;

Wani et al., 2007q, b; 2008; 2009; Dary et al., 2010; El Aafi et al., 2012).

También es frecuente la utilizacién de consorcios bacterianos que combinan
los rizobios con otros microorganismos rizosféricos con propiedades PGPR (“Plant
growth promoting rhizobacteria”). Por ejemplo, se han utilizado Pseudomonas,
Ochrobactrum, Bacillus, y bacterias PGPR y hongos micorrizicos simultdneamente
(Zhuanget al., 2007; Khanet al., 2009; Dary et al., 2010). Puesto que las
leguminosas acumulan concentraciones bajas de metal en la parte aérea y mayor
concentracidn en la raiz, son Utiles en fitoestabilizacién de metales (Frérot et al.,
2006, Vdzquez et al., 2006; Dary et al., 2010). En cada caso se deberdn seleccionar
inoculantes que tengan propiedades inmovilizadoras de los metales, ya que lo que se
persigue al utilizar leguminosas es inmovilizar el metal y revegetar el suelo

contaminado (Méndez y Maier, 2008).

Ademds, no se debe perder de vista que la ingenieria genética es una
herramienta adicional que permite disefiar o incrementar determinadas
caracteristicas en los inoculantes (Doty, 2008; de Lorenzo, 2008). Asi, se han
obtenido rizobios modificados genéticamente para incrementar la capacidad
biorremediadora de la simbiosis (Sriprang et al., 2002; 2003; Tke et al., 2007). Sin
embargo, en muchos paises, por ejemplo, los europeos, la actual legislacidn
medioambiental no permite la liberacién de estos organismos modificados

genéticamente.

1.10. Resistencia bacteriana a los metales pesados

Algunos metales ligeros como Ca, Na, y otros pesados como Co, Cr, Cu, Fe,

Mn, Ni o Zn juegan un papel fundamental en los procesos vitales de los



microorganismos: son esenciales como micronutrientes, componentes de enzimas,
son usados en procesos redox y regulan la presion osmética. Otros como Cd, Al, Hg
o Pb no son esenciales, son téxicos, se unen a grupos -SH inhibiendo la actividad de
muchas enzimas, inhibiendo procesos celulares fundamentales como la

transcripcién y la traduccion, y provocando dafios en la membrana y el ADN.

Para tener estos efectos toxicos los metales deben atravesar la membrana.
Generalmente los microorganismos han resuelto el problema de la toma de metales
fundamentales (microelementos) duplicando los sistemas de transporte, uno que se
expresa a concentraciones altas del metal y es constitutivo, basado en el gradiente
quimiosmético a través de la membrana y que sirve para varios sustratos, y otro
inducible para concentraciones bajas del metal, que utiliza ATP como fuente de

energia y es bastante especifico (Nies, 2003; Nies y Silver, 2007).

La similitud quimica entre los diferentes metales divalentes (por ejemplo
Mn?, Fe?, Co®, Ni*", Cu*" y Zn* entre los esenciales, pero también Cd*") hace que a
veces se fransporten metales toxicos al interior de la célula. También es muy
similar la estructura de los oxianiones (por ejemplo el CrO,* recuerda al SO4* vy al
NO;s', y el AsO4> es similar al PO4>), por lo que entran en la célula a través de los
transportadores de metales esenciales. Como consecuencia de esto, los
microorganismos han desarrollado sistemas para mantener la homeostasis de los
metales esenciales y mecanismos de detoxificaciéon o resistencia. Los genes
microbianos de resistencia a metales pesados estdn organizados en operones y
generalmente localizados en pldsmidos. La expresion de estos genes de resistencia
esta finamente regulada y se induce por la presencia de los metales especificos.
Estos mecanismos se basan, fundamentalmente, en bombear el metal hacia el
exterior de la célula (mediante proteinas transportadoras especificas), o
transformaciones enzimdticas del metal a otra forma quimica menos toxica o
menos disponible (reacciones redox, metilacion, complejacion, precipitacidn, etc.).

Ocasionalmente, algunas bacterias pueden bioacumular los metales bien
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intracelularmente o extracelularmente (en el espacio peripldsmico o la superficie
de la pared bacteriana). Algunos microorganismos pueden uftilizar varios de estos
mecanismos simultdneamente para optimizar su desarrollo en ambientes altamente

contaminados.

1.11. Resistencia a arsénico en bacterias

La resistencia a As es una caracteristica ampliamente distribuida entre las
bacterias. Se han descrito cepas de Staphylococcus, Bacillus, Alcaligenes,
Thiobacillus, Ralstonia, E. coli, efc. resistentes a As. La resistencia a este
metaloide se observa también en arqueas, aunque existen diferencias entre los
genes de éstas y de las bacterias (Jackson y Dugas, 2003), lo que indica que la
resistencia a As es un mecanismo antiguo y que ha ocurrido varias veces a lo largo

de la evolucién bacteriana (Oremland y Stolz, 2003).

El arseniato entra en las bacterias a través de los transportadores de
fosfato. El mecanismo de detoxificacion estd basado generalmente en un sistema
inducible para bombear As al exterior y asi reducir la concentracién intracelular.
Este sistema de transporte hacia el exterior es capaz de transportar As (III)
pero no As (V), por lo que las bacterias disponen ademds de la enzima arseniato
reductasa, que cataliza la reduccién de arseniato a arsenito, utilizando glutation
reducido o tiorredoxina reducida como donadores de electrones. También confiere
resistencia a Sb. El arsenito también puede entrar en las células bacterianas via

aguaglicerol-porinas (Oremland y Stolz, 2003).

Los operones de resistencia a As se han encontrado en el cromosoma
bacteriano, en pldsmidos e incluso en transposones. La resistencia a As estd
determinada por un operdon de 3 6 5 genes: en bacterias Gram negativas suelen
encontrarse operones de 5 genes, mientras que en Gram positivas se encuentran
operones de 3 genes (Cervantes et al.,, 1994). El operén de resistencia a As de

ciertas cepas de E. coli se localiza en el pldsmido pR773, y consta de 5 genes: arsA,
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arsB, arsC, arsDy arsR. arsA y arsB codifican proteinas que forman una bomba de
arsenito, capaz de transportar esta forma del As fuera de la célula acoplado a la
hidrdlisis de ATP. arsC codifica la arseniato reductasa, que reduce As (V) a As
(III), utilizando glutatiéon reducido como donador de electrones. arsR es un
regulador de la expresién del operon. Ademds de este operdn de resistencia a As
plasmidico, otro operdn cromosémico estd presente en E. coli, constituido por tres
genes (arsBCR). En las bacterias Gram positivas, por ejemplo en Staphylococcus
aureus, el operdn de resistencia a As estd formado por tres genes arsACR, y
localizado en el pldsmido pI128 (Bréer et al., 1993). Ademds, la tiorredoxina
reducida es el donador de electrones para la actividad de la enzima arseniato

reductasa.

Bacterias capaces de extraer arsénico de sus inmediaciones serian
candidatas ideales para biorremediacién, pudiendo constituir una alternativa o una
ayuda para los métodos fisico-quimicos ya existentes. Aunque se ha conseguido
modificar genéticamente algunos microorganismos (Kostal et al., 2004), todavia ho
se ha establecido su posible utilidad en la eliminacion de arsénico (Takeuchi et al.,

2007).

1.12. Mecanismos de resistencia a arsénico en los rizobios

Para poder utilizar con una base cientifica la simbiosis Rizobio-leguminosa
en la biorremediacién de metales pesados, es necesario conocer la tolerancia a As
y metales pesados de los rizobios y utilizar cepas de estos con una alta resistencia
a dichos contaminantes, pero al mismo tiempo con una elevada capacidad para

nodular y fijar nitrégeno, incluso en condiciones de contaminacion.

Se han descrito una gran variedad de rizobios resistentes a diversos
metales pesados, pertenecientes a diversos géneros y especies, y aislados

principalmente de suelos contaminados por metales pesados. Aunque los
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mecanismos de resistencia a metales pesados en otros géneros de bacterias se han
conocido desde hace tiempo, sdlo recientemente se han empezado a dilucidar los
genes de resistencia a algunos metales pesados y metaloides en especies de

rizobios.

Al igual que en otros géneros bacterianos, el mecanismo de detoxificacidn
de As en Rhizobium estd basado generalmente en un sistema inducible para
bombear As al exterior y asi reducir la concentracién intracelular. Este sistema de
transporte hacia el exterior es capaz de transportar As (III) pero no As (V), por
lo que los rizobios disponen ademds de la enzima arseniato reductasa, que cataliza
la reduccion de arseniato a arsenito. Basdndose en homologias de secuencias se han
encontrado genes u operones de resistencia a metales pesados y metaloides en

algunos rizobios cuyos genomas se han secuenciado.

arsH arsB  ¢P? arsC tyrP arsR P
A T —" — i —
< < < . -~
Aguaglicerol -
P arsR porina arsC
— T —
B >

Figura 4. Esquemas de los operones de resistencia a arsénico de Ensifermedicae (A) y
Sinorhizobiummeliloti(B). Aguaglicerol-porina: canal de eflujo de arsenito. arsB: bomba de
eflujo de arsenito; arsC: arseniato reductasa; arsH: FMNreductasa dependiente de
NADPH; arsR: regulador; P: Region promotora; tyrP: tirosina fosfatasa, probablemente
implicada en regulacién.

Sin embargo, la demostracién de la funcionalidad de los productos génicos
estd en muchos casos por establecer. Se ha descrito la presencia del gen arscC en
Rhizobium leguminosarum, Sinorhizobium loti (Figura 4) y Mesorhizobium loti en
una coleccion de aislamientos de suelos mineros (Sa-Pereira et al., 2007). Sin
embargo, la presencia de arsA acompafiando a arsC no es general en esta poblacion.

La reduccidn de arseniato a arsenito parece ser un mecanismo general, pero no asi
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la expulsion del arsenito a través de una bomba con consumo de energia. En este
sentido, se ha caracterizado en profundidad el operdn de resistencia a As en
Sinorhizobium meliloti 1021 (Yang et al., 2005). Esta bacteria presenta una baja
resistencia a As, comparada con otros géneros, como Rhizobium y otras bacterias
Gram negativas (Tabla 2). El operén de resistencia a As estd compuesto por 3
genes (Figura 4): arsC, que codifica una proteina con actividad arseniato reductasa,
que reduce arseniato a arsenito; agpS, que codifica una aguaglicerol-porina; y un
tercer gen, arsR, cuyo producto génico funciona como un regulador transcripcional.
La principal diferencia de este operdn de resistencia a As con otros previamente
descritos, es la presencia de una aguaglicerol-porina en el lugar de un
transportador de tipo arsA, que es una bomba dependiente de ATP que expulsa
activamente el arsenito fuera de la célula. En cambio la aguaglicerol-porina es un

canal que expulsa el arsenito, pero no tan eficientemente ni tan selectivamente.

Tabla 2. Comparacion de la resistencia a As en distintos géneros de bacterias Gram
negativas.

- 3-
Bacteria ?r:?l\z) A(:f;;\‘) Genes ars Referencia
Escherichia coli Carlin et al
W3110(plasmid 4 5 arsRDABC 1995 N
o R773)
Mesorhizobium Sa-Pereira et
loti n.d. n.d. arsC, arsA al., 2007
1. arsRDAB + dominio
Ochrot.)a'c.tr'um cBS Branco et al.,
tritici 50 200 2008
SCII24T 2. arsR (2) arsC (2)
Acr3arsH
Pseudomonas Patel et al.,
sp. As-1 n.d. 65 arsRBC 2007
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Rhizobiums p. 58 nd Sélo se ha identificado | Mandal et al.,
(vigna) ' B arsR 2008
Rhizobium nd nd arsC Sé-Pereira et
leguminosarum o o al., 2007
Ensifer
medicae 10 300 arsHBCRTyrP Cc;r;el; 3872 t
WSM419 Y
Sinorhizobium Yang et al.,
meliloti 1021 | ™9 40 arsHCRAGpS 2005

1.13. Efecto de los metales pesados sobre las poblaciones de rizobios

El efecto de la presencia de contaminantes como los metales pesados sobre
la nodulacién y fijacion de nitrégeno ha sido un tema de gran actualidad durante
mucho tiempo. Una gran cantidad de trabajos cientificos describen la disminucién
de la efectividad de la nodulacion en presencia de metales pesados (Hirsch et al.,
1993; Broos et al., 2004; 2005). Tradicionalmente, se habia sugerido que las
poblaciones de rizobios en suelos contaminados sufrian una gran reduccién tanto en
el ndmero mds probable (NMP) como en su diversidad genética, quedando sélo los
rizobios mds resistentes a los metales pesados. El NMP disminuye entre 2 y 4
ordenes de magnitud en suelos contaminados por Zn y Cd. Ademds, la poblacién
resultante tras una larga exposicién a metales pesados estaba constituida por
rizobios inefectivos desde el punto de vista de la fijacion de nitrégeno (Chaudriet
al., 1992; Castro et al., 1997; Lakzian et al., 2002; Brooset al., 2004; 2005). La
mayor parte de estas conclusiones se obtuvieron estudiando el efecto de la
aplicacién de metales pesados en poblaciones de Rhizobium leguminosarum bv.
trifolii. Sin embargo, estudios mds recientes de otras especies de rizobios han
demostrado una amplia biodiversidad de las poblaciones rizobianas en suelos

contaminados, asi como el aislamiento de cepas muy efectivas, tanto en nodulacién
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como en fijacién de nitrégeno en estas condiciones. Parece ser que Rhizobium
leguminosarum es especialmente sensible a la toxicidad de los metales pesados
(Gilleret al., 1993), sin embargo, otras especies de rizobios son mds resistentes,
como es el caso de E. medicae o la recientemente descrita Mesorhizobium
metallidurans, sp. nova aislada de nédulos de Anthyllis vulneraria que crecen en

suelos mineros (Vidal et al., 2009).

1.14. Efecto de los metales pesados sobre la interaccion Rizobio-leguminosa

Desde hace tiempo se viene estudiando el efecto de diferentes metales
pesados sobre la interaccidn simbiética entre las leguminosas y los rizobios. En
general, se describe una disminucion del nimero de nédulos en presencia de
diferentes metales. Por ejemplo, estudios previos han demostrado que en
presencia de As la nodulacidn de Vigna mungo por la cepa VMA301 de Rhizobium se
ve disminuida (Mandal et al., 2011), al igual que ocurre en el sistema simbiético
Sinorhizobium meliloti-Medicago sativa donde la nodulacion se reduce a la tercera
parte (Carrasco et al., 2005). Igualmente, la presencia de Cu, Cd o Hg provoca una
disminucidn en la nodulacion de las leguminosas (Ortega-Villasante et al., 2005;
Kopittke et al., 2007). Esto se correlaciona con diversos efectos de los metales,
como atrofia de los pelos radicales, o disminucién de la zona susceptible para el
rizobio, ya que se produce un claro acortamiento de la raiz, asi como un descenso

acusado en el nimero de infecciones.

Recientemente, nuevas investigaciones han demostrado que las primeras
etapas del proceso de nodulacién son las que mds se afectan por la presencia de los
metales pesados y el As. Una vez que se han superado las primeras etapas del
proceso de nodulacion, éste continda hasta la formacién de nodulos funcionales, si
bien en menor ndmero. Una gran parte de los cordones de infeccién formados en
presencia de As abortan dentro del pelo radical, en un estadio muy inicial de su

progresion (Pajueloet al., 2008).
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Una vez que se establece la nodulacidn, la fijacion de nitrégeno se ve

afectada de diferentes formas, segln el metal y por supuesto la concentracién de

metal utilizada en los estudios (Tabla 2). Por ejemplo, se ha descrito un incremento

del estrés oxidativo y de la presencia de especies reactivas de oxigeno (ROS), asi

como un desequilibrio redox. Ademds, en nédulos de soja en presencia de aluminio

las enzimas superédxido dismutasa, catalasa y peroxidasa sufren una fuerte

inactivacidn, lo que lleva a un mayor estrés oxidativo.

Tabla 3. Efecto de la presencia de metales pesados sobre la hodulacion.

Interaccion

Rizobio- Metal/conc. Efectos Referencia
leguminosa
Disminucién del nimero de
Medicago nédulos al 25%. Disminucién
sativa- As 25 yM | del nimero de infecciones al | Pajuelo et al., 2008
Ensifermedicae 10%. La fijacién de N; se
afecta poco
Disminucién del nimero de
Glycine max- nddulos. Disminucién de las
Bradyrhizobium Al 50-500 enzimas de asumll'c}ao.rl de Gupta et al,, 2007
 aponicum109 LM N, pero no de la fijacién de
Jap N.. Incremento estrés
oxidativo
. Inhibicién completa de la
Vigna > .
uhauiculata- nodulacion. Acortamiento e
9 . Cu 2 uM hinchamiento de laraiz,  [Kopittke et al., 2007
Bradyrhizobium disminucién de pelos
strainCB756 clon de pelo
radiculares
Medicago cd 30 uM Estrés oxidativo, necrosis, |Ortega-Villasante et
sativa H dafio en los pelos radiculares al., 2005
Medicago Ha 30 UM Estrés oxidativo, necrosis, |Ortega-Villasante et
sativa gsvH dafio en los pelos radiculares al., 2005
Pisum sativum- Ndmero de nédulos reducido
Rhizobium Cu (1.338 | enun 25%. La fijacién de N,
. mg/kg de | se afecta poco: contenido de | Wani et al., 2008
leguminosarum e .
RP 5 suelo) nitrogeno en parte aérea
disminuido en 20%.
Cicer arietinum | €4 (83 | Nimero de nodulos reducido |\, v oy o1 5007
mg/kg de enun 69,2 %
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suelo)
Pb (390 . . .
Cicer arietinum | mg/kg de Ndmero de nodulosor'eduado Wani et al., 2007
suelo) enun 13,7%

También se ha descrito un efecto negativo sobre las enzimas de asimilacion
de nitrégeno (6DH, GS, GOGAT) en el nédulo en presencia de aluminio, aunque no
sobre la leghemoglobina ni sobre la actividad nitrogenasa. Igualmente, la presencia
de As, aunque produce una disminucién en el nimero de nédulos, tiene un efecto
menor sobre la fijacién de nitrégeno y la actividad nitrogenasa (Carrasco et al.,

2005; Pajuelo et al., 2008).

La utilizacién conjunta de plantas y bacterias de la rizosfera mejora la
capacidad de biorremediacion de metales pesados y de arsénico. La adsorcién del
compuesto téxico a la superficie de las bacterias rizosféricas, la acumulacion, por
diferentes vias, de los contaminantes dentro de las bacterias, la unién a péptidos u
otras moléculas complejantes o la secrecion de sustancias por parte de las
bacterias que ayuden a la inmovilizacion de los metales, pueden ser mecanismos que
eviten la acumulacion de los metales en los tejidos de la planta a la vez que
constituyen procesos importantes desde el punto de vista de la inmovilizacién de

los contaminantes.

Por otra parte, el efecto positivo sobre el crecimiento de las plantas en
condiciones de estrés por metales pesados y arsénico mejora la cobertura vegetal
de suelos contaminados y degradados. Para poder llevar a cabo esta estrategia es
necesario seleccionar rizobios resistentes a metales pesados de la propia zona
contaminada, de la rizosfera de leguminosas de esa zona, para asegurar su

competitividad y la supervivencia del inéculo.

Teniendo en cuenta que las leguminosas acumulan estos compuestos toxicos
principalmente en las raices, siendo pobre la translocacién a la parte aérea de las

plantas, su utilizacion preferente seria como fitoestabilizadoras de metales.




La inoculacién de leguminosas con bacterias resistentes a metales pesados o
arsénico parece una tecnologia adecuada para su utilizacién en la fitoestabilizacion
de estos elementos en el suelo, permitiendo la revegetacion de zonas contaminadas
(Mandal et al., 2011; Pajuelo et al., 2011). Para ello, seria necesario disponer de
inoculantes eficientes desde el punto de vista de la biorremediacién y adaptados a
las condiciones de cada suelo (Pajuelo et al, 2011). Por ejemplo, rizobios
resistentes a elevadas concentraciones de arsénico que nodularan eficientemente

su leguminosa especifica manteniendo intacta su capacidad fijadora de nitrégeno.
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2. OBJETIVOS

El Objetivo general de la Tesis es el desarrollo de una herramienta dtil para

la biorremediacién de suelos contaminados con metales pesados, aprovechando las

interacciones simbidticas entre plantas leguminosas y bacterias rizosféricas.

Para conseguir este objetivo general, se han propuesto los siguientes

objetivos especificos:

1.

Comprobar el efecto de algunos metales pesados sobre la interaccién

simbiética Rhizobium-leguminosa.

Estudiar /n vitro el efecto fitotéxico del arsénico sobre la nodulacion de
alfalfa (Medicago sativa) por la bacteria Sinorhizobium sp. MA1l (Ensifer
medicae MA11), marcada con el gen /acZ, en comparacion con la cepa de

referencia Sinorhizobium meliloti 1021 (Ensifer meliloti 1021).

Valorar el efecto de la co-inoculacién de RAizobium junto a otras bacterias
rizosféricas en el aumento de la biomasa vegetal y la nodulacion en las
leguminosas, a través de experimentos /n si/tu realizados en suelos

contaminados con metales pesados.

Evaluar la acumulacién de metales pesados en tejidos de Lupinus luteus'y su
capacidad para la fitoestabilizacion /in situ, cuando estas plantas se asocian
a rizobacterias promotoras del crecimiento vegetal (PGPR) autdoctonas y
resistentes a metales pesados, en un suelo contaminado por el vertido

téxico de la mina de Aznalcéllar (Sevilla).

Determinar la resistencia a metales pesados de la cepa Ochrobactrum
cytisi Azn6.2 y su potencial en la bioadsorcién y/o bioacumulacion de

cadmio.
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6. Analizar la rizo-estabilizacién de metales en suelos mediante la utilizacidn
de plantas de Lupinus luteus inoculadas con la rizobacteria multirresistente

a metales pesados Serratia sp. MSMC541.
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3. PUBLICACIONES

3.1.

3.2.

3.3.

3.4.

3.5.

3.6.

Toxic effects of arsenic on Sinorhizobium- Medicago sativa symbiotic
interaction.

In situ phytostabilisation of heavy metal polluted soils using Lupinus
luteus inoculated with metal resistant plant-growth promoting
rhizobacteria.

Cadmium biosorption properties of the metal-resistant Ochrobactrum
cytisi Azn6.2.

Rhizostabilization of metals in soils using Lupinus luteus inoculated with
the metal resistant rhizobacterium Serratia sp. MSMC541.

Changing concepts on nitrogen fixing symbionts: Ochrobactrum sp., a
nitrogen fixing a-proteobacteria with bioremediation capability.

Biorhizoremediation of heavy metals toxicity using RAizobium-legume
symbioses.
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First steps of nodulation of alfalfa, in particular infection thread formation,
are more sensitive to As than nitrogen fixation due to plant effects.

Abstract

Recently, the Rhizobium—legume symbiotic interaction has been proposed as an interesting tool in bioremediation. However, little is known
about the effect of most common contaminants on this process. The phytotoxic effects of arsenic on nodulation of Medicago sativa have been
examined in vitro using the highly arsenic resistant and symbiotically effective Sinorhizobium sp. strain MA11. The bacteria were able to grow
on plates containing As concentrations as high as 10 mM. Nevertheless, as little as 25—35 uM arsenite produced a 75% decrease in the total
number of nodules, due to a 90% reduction in the number of rhizobial infections, as could be determined using the strain MA11 carrying
a lacZ reporter gene. This effect was associated to root hair damage and a shorter infective root zone. However, once nodulation was established
nodule development seemed to continue normally, although earlier senescence could be observed in nodules of arsenic-grown plants.

© 2007 Elsevier Ltd. All rights reserved.
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1. Introduction

Arsenic occurs naturally in the earth’s surface and is widely
distributed in the environment. Natural mineralization and ac-
tivities of microorganisms enhance arsenic mobilization in the
environment, but due to human intervention arsenic toxicity
has become a global concern owing to the increasing contam-
ination of water, soil and crops in many regions of the world
(Duker et al., 2005). Environmental contamination with arse-
nic is mainly associated with mining and smelting activities,
but arsenic is also used in a wide variety of industrial applica-
tions, from computers to fireworks (Jones, 2006). Although
arsenic is useful for agricultural, medicinal or industrial
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purposes, it exerts toxic effects for a variety of organisms, in-
cluding humans.

Since arsenic, like heavy metals, cannot be destroyed, the
pollution by this element can only be envisioned as their se-
questration in a non-bioavailable form or their conversion into
less toxic forms. Phytoremediation has emerged as a promising
ecoremediation technology, which uses plants and their associ-
ated rhizosphere microorganisms to remove pollutants from
contaminated environments (Kuiper et al., 2004; Pilon-Smits,
2005). Anthropogenically polluted soils often contain low
levels of organic matter, and hence plant growth on such soils
is often limited by nitrogen deficiency. Thus, revegetation
strategies often utilise leguminous species to improve the soil’s
nitrogen content. The Rhizobium—legume interaction is a pro-
cess that allows the growth of the plant in the absence of exter-
nally supplied nitrogen. This is a well-studied agronomical
important process that is also used as a model to study general
genetic aspects of plant—microbe interactions (Graham and
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Vance, 2003; Stacey et al., 2006). Recently, an increasing in-
terest has risen on the use of legume plants associated with mi-
croorganisms for bioremediation of both, metals (Carrasco
et al., 2005; Pastor et al., 2003; Sriprang et al., 2002) and
organic pollutants (Barac et al., 2004). This system presents
several advantages: (i) use of microorganisms, the major factor
affecting metals solubility, bioavailability and mobility; (ii)
use of plants, legumes (usually one of the first colonizers of
poor or degraded soils, with varieties adapted to very different
environments) for phytoremediation and (iii) use of the Rhizo-
bium—legume symbiotic interaction as an efficient nitrogen
soil improvement system. The combination of two approaches,
phytoremediation and bioaugmentation, resulting in rhizore-
mediation, in which exudates derived from the plant, can
help to stimulate the survival and action of bacteria, results
in a more efficient degradation of pollutants (Glick, 2004;
Kuiper et al., 2004; Zhuang et al., 2007).

Our aim is to develop a Rhizobium—legume system useful
for bioremediation of contaminated soils. In order to use le-
gumes for soil bioremediation or improvement, it is important
to determine the effect of soil contaminants in the symbiotic
interaction, but as far as we know only the toxic effects of
low concentrations of Al (Brady et al., 1990; de Carvalho
et al., 1982) and Cu (Kopittke et al., 2007) on nodulation
have received some attention. In a previous work (Carrasco
et al., 2005) we isolated around 100 strains from nodules
and rhizosphere of native legumes grown on contaminated
soils of the Guadiamar and Agrio riverbeds (Grimalt et al.,
1999). The level of contamination by arsenic in these soils
ranged from 100 to 500 ppm (Carrasco et al., 2005). Forty-
one strains were selected on the base of their levels of heavy
metal tolerance (Carrasco et al., 2005). Twenty-three strains
(62%) were either isolated from nodules of Medicago sp.
native plants, or being isolated from soil were able to nodulate
alfalfa, thus suggesting that they belong to genus Sinorhi-
zobium. One of the strains isolated from nodules of Medicago
native plants was named Sinorhizobium sp. MA11. We have
shown in this work that this strain is highly resistant to As
and symbiotically effective. Furthermore, we have examined
in vitro the phytotoxic effects of arsenic on nodulation of
alfalfa (Medicago sativa L. ecotype Aragon) using the strain
MALI1 labelled with a lacZ reporter gene. A comparison has
been established with the reference strain Sinorhizobium
meliloti 1021, for which nodulation has been widely studied
(Gage, 2004).

2. Methods

2.1. Isolation of Sinorhizobium sp. MA11l

The strain MA11 was isolated from nodules of native Medicago sp. plants
grown on soils contaminated by As and heavy metals after a toxic mine spill
(Grimalt etal., 1999). The isolation protocol is described in Carrasco et al. (2005).

2.2. As sensitivity

The sensitivity of Sinorhizobium sp. MA11 strain and the control strains
S. meliloti 1021 and Ism6 to As was determined by growth inhibition plate

assays in TY medium (Vincent, 1970) and in Bergersen minimal medium
(Bergersen, 1961) containing 0.5—12 mM concentration series of arsenite
(NaAsQO,). Plates were incubated at 28 °C. Growth was scored after 48—72 h
and was monitored for additional 72 h. The parameter used to evaluate the
levels of resistance was the maximum tolerable concentration (MTC), which
is the highest concentration of metal, which does not affect the viable count.

2.3. Growth of Sinorhizobium sp. MA11 in TY liquid medium
containing As

Culture flasks of 25 ml containing sodium arsenite at concentrations 0, 6
and 8 mM were inoculated with 25 pl of an overnight culture of Sinorhizobium
sp. MAL1 or S. meliloti 1021 or Ism6 as control (optical density at 600 nm is
0.8). Cultures were incubated in an orbital shaker at 200 rpm and 28 °C.
Optical density at 600 nm was monitored for a period of 72 h.

2.4. Nodulation assays in Leonard jars

In order to get maximal nodulation efficiency, nodulation assays of Sino-
rhizobium sp. MA11 and S. meliloti strains 1021 and Ism6 were done in Leo-
nard jars according to Serrano and Chamber (1990). Seeds of alfalfa (M. sativa
L. ecotype Aragon) were surface sterilised on 70% ethanol for 10 min and
exhaustively washed on distilled water. Seeds were potted in Leonard jars
containing plant growth solution inoculated with the strains MA11 and 1021
or Ism6 as controls. A negative control without inoculation was also per-
formed. Plants were cultivated in the greenhouse for two months. After this
period, plants were harvested; shoots were excised and weighed, then dried
at 60 °C for nitrogen content determination. Whole roots with nodules were
used for nitrogenase activity determination, and afterwards nodules were
counted. Determination of nitrogenase activity was done as described by
Carrasco et al. (2005).

2.5. Construction of Sinorhizobium sp. MAIl (lacZ) as
a marker for the nodulation process in the presence of As

Sinorhizobium sp. MA11 was electroporated using a Biorad Escherichia
coli pulser electroporator. Electrocompetent cells were prepared according to
the instructions of the manufacturer. The plasmid containing the hemA::lacZ
reporter gene fusion (Wopereis et al., 2000) was electroporated into competent
cells at 1.8 kV for 3.8 ms. Cells were plated on TY medium containing tetra-
cycline (5 pg/ml) and grown for 48 h at 28 °C. Individual colonies were
stricken out on TY plates containing tetracycline (5 pg/ml) and X-gal
(40 pg/ml) for selection of blue colonies.

2.6. Competitive assays in soil

Previously, we have evaluated the correlation between optical density
(OD) at 600 nm and number of viable cells in cultures of Sinorhizobium sp.
MATL11 (lacZ) and S. meliloti 1021 at exponential growth in liquid medium,
resulting in a double number of cells for 1021 compared with MAI11
(OD =0.4). Seeds of M. sativa were sterilised as previously described and
potted in pots containing a sterilised mix of peat:sand:perlite (60:20:20)
and 25 ppm As or without arsenic (control). Seeds were inoculated with
a mix of S. meliloti MA11 (lacZ) and S. meliloti 1021 in the proportions
1:1 or 1:10. The 1:1 ratio is the most commonly used in competitive experi-
ments, however we wanted to test the competitiveness of our strain in very
unfavourable conditions so we used the 1:10 ratio. Every pot was placed in
the green house on an independent tray, in order to avoid mix of As or bac-
teria, and watered every two days with 50 ml sterile distilled water. One
month after inoculation plants were harvested, roots excised and total number
of nodules counted. Whole roots with nodules were incubated with 0.2 M so-
dium phosphate buffer containing 1.5% formaldehyde for 10 min, and washed
twice with 0.2 M sodium phosphate buffer. X-gal was added at 5 pg/ml final
concentration, and roots were incubated overnight at room temperature. Roots
were cleared in 5% sodium hypoclorite and washed twice with water. Blue
nodules (corresponding to nodulation by Sinorhizobium sp. MAL11 (lacZ))
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and white nodules (corresponding to nodulation by S. meliloti 1021) were
counted in the presence or absence of As.

2.7. Microscopy of nodulation in the presence of As

Seeds of alfalfa (M. sativa L. ecotype, Aragon) were surface sterilised on
70% ethanol for 10 min, exhaustively washed on distilled water and placed in
water-agar plates without As or supplemented with 12.5, 25, 30, 35 and
40 uM sodium arsenite for 36 h at 22 °C in the dark. 0.5—1 cm root pre-
germinated seedlings were carefully transferred to squared plates containing
a slope of BNM-agar medium (Ehrhardt et al., 1992) containing concentra-
tion series of 12.5, 25, 30, 35 and 40 uM sodium arsenite or without arsenite
(control). Seedlings were inoculated with 100 pl of an overnight culture of
Sinorhizobium sp. MA11 (lacZ) or S. meliloti 1021 as control. Previously
the optical density of both cultures at 600 nm was measured, and the dilution
adjusted for the same number of c.f.u./ml, as indicated in next section. The
lower part of the plate was covered with black paper in order to avoid the
roots getting exposed to light. Plates were placed on an Ibercex G-28 plant
growth cabinet at 22 °C with 16 h photoperiod. Plants (two plates containing
10 plants in every condition) were taken out of the plates at 3, 6, 10 and 28
days post-inoculation (dpi) for nodule counting and lacZ staining. Nodules
were counted (at 10 and 28 dpi) and roots were excised and fixed in 1.5%
formaldehyde in 0.2 M sodium phosphate buffer pH 7.2 for 10 min. After
washing several times in 0.2M sodium phosphate buffer pH 7.2, X-gal
was added at 5 pg/ml. After incubation overnight in the presence of X-gal,
roots were cleared in 5% sodium hypochlorite for 15 min and washed with
water. Stained roots were visualised by brightfield or darkfield microscopy
using an Olympus BX41 microscope provided with an Olympus DP70 cam-
era. Number of infections was counted at 3 and 6 days in 10 plants, five of
each from a different plate. Number of nodules and primordia were counted
for 20 plants at 10 and 28 dpi.

2.8. Statistical treatment

Statistical treatment of data was done using the software SPSS (1999) for
Windows. Results of N-content in shoots of plants and nitrogenase activity are
given as means of three independent replicates + standard deviations. Data of
number of nodules, root length and trifolii number in the presence and in the
absence of As are means =+ standard deviations of 20 plants (5 plants x 4
plates: 10 plants were grown in squared plates and only 5 central plants
were counted). Competitive assays were done in triplicate. Data are means +
standard deviations.

3. Results

3.1. Isolation and identification of Sinorhizobium sp.
MAII strain

The MA11 strain was isolated from nodules of native Med-
icago plants grown at the Guadiamar and Agrio river valleys
contaminated soils, close to the Aznalcéllar mine (Spain) af-
fected by a toxic spill in 1998 (Grimalt et al., 1999), as de-
scribed by Carrasco et al. (2005). Three different
experiments were done to confirm that MA11 strain was a Rhi-
zobium: (i) the strain was checked again for nodulation using
M. sativa as host plant and functional nodules were formed
(not shown), (ii) the presence of nodC gene was confirmed
by PCR amplification as described in Carrasco et al. (2005)
(not shown) and (iii) the 16S rDNA was amplified and partially
sequenced (acc. no. EF587908). The sequence of a 1477 bp
fragment showed a 99% identity with S. meliloti (Ensifer me-
liloti) and Sinorhizobium medicae (Ensifer medicae). The
strain was called Sinorhizobium sp. MA11.

3.2. Characterisation of Sinorhizobium sp.
MAI1 resistance to As

In this work, we wanted to compare the level of resistance
to As of our resistant strain Sinorhizobium sp. MA11 with that
of the model S. meliloti 1021 in order to establish a basic level
of resistance to As in a strain well known in all laboratories
working with Sinorhizobium. Recently, an arsenic detoxifica-
tion operon has been described for S. meliloti 1021 (Yang
et al., 2005). In this comparison, we have also included the ag-
ricultural inoculant strain S. meliloti Ism6. When grown on TY
or minimal media-agar plates supplemented with arsenic, Sino-
rhizobium sp. MA11 was able to grow at 10 mM As, whereas
S. meliloti 1021 and Ism6 were only able to grow at 0.8 and
1 mM, respectively. On the other hand, the aspect of the strains
were very different, being MA11 much more mucous; even in
the presence of high concentrations of As the production of
polysaccharide was very abundant (data not shown).

We wanted also to study the effect of the presence of As at
high concentration on the growth of the strain MA11 in liquid
medium. The growth curve of MA11 in the presence of 6 and
8 mM As in TY medium is shown in Fig. 1. The reference
S. meliloti strains 1021 and Ism6 were used as control. In
the case of MA1l, at 6 mM As there was a lag phase of
24 h followed by a logarithmic growth, finally reaching the
same optical density at 600 nm than the control curve in the
absence of arsenic. At 8 mM As the lag period extended for
30 h and final density did not reach the maximal level, thus
suggesting that the resistance in liquid medium was probably
reaching the top. On the contrary, the control strains S. meliloti
1021 and Ism6 were unable to grow at 6 mM As.

3.3. Symbiotic properties of Sinorhizobium sp. MAI1 and
S. meliloti 1021 and Ism6

The nodulation and nitrogen fixation properties of the Sinorhi-
zobium sp. MA 11 strain resistant to arsenic have been evaluated
determining parameters such as number of nodules, shoot bio-
mass, nitrogen content and nitrogenase activity compared to plants
inoculated with control strains S. meliloti 1021 and Ism6 and to
non-inoculated plants (Table 1). Shoot biomass and nitrogen con-
tent could be taken as indication of nitrogen provided to the plant
via nitrogen fixation in nodules, since no external nitrogen supply
was added. Plants inoculated with the strain MA11 showed a 7-
fold increase in shoot biomass and 3-fold increase in nitrogen con-
tent compared with non-inoculated plants, indicating the nitrogen
fixation efficiency of MA11 (Table 1). These values were compa-
rable or even better than those of control strains, even the agricul-
tural inoculant. It could be concluded that MA11 combines a high
arsenic resistance with very good symbiotic properties compared
with the control strains 1021 and Ismé6.

3.4. Competitiveness of Sinorhizobium sp. MAII vs.
S. meliloti 1021

A competitive assay has been performed as described in
Materials and Methods in order to test the behaviour of both
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Fig. 1. Growth of Sinorhizobium sp. MA11 in liquid medium in the presence of arsenic. (A) Growth of S. meliloti 1021 and Ism6 control strains on TY liquid
medium without As or containing 6 mM sodium arsenite. (B) Growth of MA11 in the presence of 6 and 8 mM sodium arsenite and in absence of As. Growth
in liquid medium (optical density at 600 nm) was monitored for a total period of 72 h.

strains when inoculated together in the absence or the presence
of As. Results from this experiment are shown in Table 2 and
Fig. 2. In the absence of As the number of nodules formed by
Sinorhizobium sp. MA11 was 220% compared to those formed
by S. meliloti 1021 when inoculated together at a ratio 1:1. A
typical root observed when inoculated both strains together is
shown in Fig. 2A, where four blue nodules corresponding to
occupancy by MA11 could be seen, and only one white nod-
ule, infected by 1021. Even when inoculated at ratio
MA11:1021 (1:10), the number of blue nodules exceeded
white nodules by 140%. In the presence of 25 ppm As in
soil, the total number of nodules formed per plant diminished.
However, the number of nodules formed by MA11 was higher
than those formed by 1021, both in the absence (140%) or the
presence (110%) of As in the soil. Even when inoculated at ra-
tio MA11:1021 1:10, still there were more blue nodules
(formed by MAI11) than white nodules (110%). Taken to-
gether, all these results indicate a higher competitiveness of
the As-resistant MA11 strain.

3.5. Effect of arsenic in the M. sativa nodulation and
growth

Experiments were performed using concentrations of As
12.5, 25, 30, 35 and 40 uM. Ninety percent of seed germination

Table 1
Symbiotic properties of Sinorhizobium sp. MA11 and S. meliloti 1021 and
Ism6 strains

Inoculant Number Nodules Shoot fresh Nitrogen Nj-ase activity
of plants per plant weight (g) content in  (umol C,Hsh™!
per plant shoots (%) plant -1
MALII 24 11.2 0.240 3.70 3.880
1021 22 12.1 0.190 3.13 2.780
Ism6 23 12.0 0.255 2.24 3.210
N.i. 35 0 0.035 1.33 0

N.i. = non-inoculated.

was observed at 12.5, 25, 30 or 35 uM As, whereas 40 uM so-
dium arsenite produced a 60% inhibition in seed germination.
No effect on nodulation or growth was observed at 12.5 uM
As, and no nodulation and severe toxicity symptoms were ob-
served at 40 uM (not shown). Similar results were observed at
25, 30 and 35 uM As. Results of plant grown at 25 pM As are
presented in this and the following section.

Results were recorded 3, 6, 10 and 28 days post-inoculation
(dpi) with the MA11 strain (Fig. 3). We could observe that
plant growth was affected by the presence of arsenic, both in
root length as well as in shoots, although root growth inhibi-
tion was more obvious, specially the first days (Fig. 3A, B).
Concerning shoot growth, it was also significant that first tri-
folium developed around 18 dpi in plants grown on arsenic
and only 5—6 dpi in control plants.

Concerning nodulation the number of rhizobial infections
was determined by microscopic analysis. Infection threads
were counted after staining of the roots. A 90% reduction in
the number of infections was observed in plants grown on
presence of As (Fig. 3). First nodules appeared 10 dpi both
in control and in As-grown plants, although at very different
frequency. We could observe a 75% reduction in the number
of nodules and primordia at 10 and 28 dpi in plants grown
in the presence of As (Fig. 3C, D).

A similar study performed with S. meliloti 1021 indicated
a slightly lower nodulation by this strain in the presence of

Table 2
Competitive assay of Sinorhizobium sp. MAL11 vs. S. meliloti 1021 in the
absence or the presence of As (25 ppm)

Inoculant As (ppm) Blue nodules White nodules Ratio blue:

in 10 plants in 10 plants white nodules

MAI11: 1021 (1:1) 0 20.6+4.1 9.6 4.9 2.1
25 ppm 63£25 43+15 1.4
MAI11:1021 (1:10) 0 19.8+3.5 125+23 1.6
25 ppm 83+4.0 73+4.1 1.1
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Fig. 2. Competitive assay of Sinorhizobium sp. MA11 (lacZ) vs. S. meliloti 1021. (A) Blue nodules due to infection by Sinorhizobium sp. MA11 (lacZ). (B) White
nodule due to infection by S. meliloti 1021. (C) Competitive assay. Root showing four blue nodules and one white nodule (indicated by arrow).

As (0.5 nodules per plant in average, compared to 0.7 nodules
per plant formed by MA11) and similar results in plant growth
parameters (Fig. 3E, F). Since S. meliloti 1021 was able to grow
on plates containing 0.8 mM As, the survival of this strain was
not affected by As concentrations used in these experiments.

3.6. Detailed microscopic analysis of the effect of As in
the M. sativa—Sinorhizobium symbiotic interaction

A detailed microscopic study of nodulation has been con-
ducted using the arsenic resistant strain Sinorhizobium sp.
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MAI11 carrying hemA::lacZ reporter gene fusion, both in the
presence and absence of As in the culture medium. Also the
aspect of the roots was observed, looking for damage caused
by the presence of As in root tissues or in root hairs (Fig. 4).

Roots showed deep symptoms of necrosis already 3 dpi
(Fig. 4D). Also root hairs looked damaged by the presence
of As, showing deformities specially at the root hair tips
(Fig. 4B, C), compared to root hairs in the absence of As,
which looked straight (Fig. 4A). Infection threads were seen
3 dpi both in the absence (Fig. 4E) and, at a lower frequency,
in the presence of As (Fig 4F). At 6 dpi nodule primordia were
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Fig. 3. Effect of the presence of arsenic on plant growth and nodule features during the symbiotic association Sinorhizobium—M. sativa using Sinorhizobium sp.
MALI1 (3, 6, 10 and 28 days post-inoculation, dpi; A—D) and S. meliloti 1021 (10 and 28 dpi; E and F). R: root length (cm); T: number of trifolii; I: number of
rhizobial infections; N + P: number of nodules plus primordia. White bars: without As; dark bars: 25 uM As.
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Fig. 4. Effect of arsenic in alfalfa nodule development. Alfalfa plants were inoculated with Sinorhizobium sp. MA11 (hemA::lacZ) both in the absence (control) or
in the presence of 25 pM As. Plants were harvested at 3, 6, 10 and 28 dpi for microscopic observation of nodule development after B-galactosidase staining. (A)
Aspect of root hairs in control plants (3 dpi). (B and C) Aspect of root hairs in As-grown plants (3 dpi). Root hairs tip are specially affected (arrows). (D) Necrotic
zone in a root grown in the presence of As (3 dpi). (E) Infection thread (blue) growing through a root hair in a control plant (6 dpi). (F) Infection thread (blue)
growing through a root hair in an As-grown plant (6 dpi). (G) Nodule primordia in control plant at 6 dpi. (H) Nodule primordia in As-grown plant at 6 dpi (note the
difference in root hairs number compared to G). (I) Young nodule (still non-fixing) in control plant at 10 dpi. (J) Young white nodules in As-grown plant (10 dpi).
(K) Mature fixing nodule (28 dpi) in control plant (note the B-galactosidase staining in almost all the nodule zones). (L) Mature fixing nodule (28 dpi) in the

presence of As (note the big senescence zone without B-galactosidase staining).

observed, being primordia in the presence of As (Fig. 4H)
more developed than those found in the absence of As
(Fig. 4G). Notice the diminution in the number of root hairs
in the presence of As (Fig. 4G vs. H). Furthermore, differ-
ences on nodule development can be seen between both con-
ditions. At 10 dpi B-galactosidase staining revealed nodule
occupancy by MAI11 bacteroids both in the absence or the
presence of As, with a very dark staining of -galactosidase
activity in the last case (Fig. 4J). A dense staining was

distributed through all the infected zone of mature nodules
(28 dpi) found on control plants, with a darker staining in
the pre-infection zone (zone II) containing cells that were be-
ing infected (Fig. 4K). B-galactosidase staining was many
times localized in the prefixation and nitrogen fixation zones
(II-III) of the mature nodules of As-grown plants (Fig. 4L),
whereas no staining was detected in the proximal zone of
the nodule (senescence zone IV), suggesting that this zone
may be no longer functional in nitrogen fixation. These results
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could be taken as indication of a faster development as well as
an earlier senescence in As-nodules compared to control nod-
ules, which did not show an apparent senescence zone at
28 dpi.

4. Discussion

Plant—microbe interactions have been proposed to increase
the bioremediation capacity of plants (Glick, 2004; Kuiper
et al.,, 2004; Zhuang et al., 2007). Legumes, in association
with different bacteria such as Rhizobium sp. and Burkholderia
cepacia, are receiving increasing attention to be used in biore-
mediation of both, metals (Carrasco et al., 2005; Ike et al.,
2007; Pastor et al., 2003; Sriprang et al., 2002) and organics
(Barac et al., 2004). Recently, we have proposed the use of
the Rhizobium—legume symbiotic interaction as a tool for bio-
remediation of As and heavy metals in soils (Carrasco et al.,
2005). In future research we plan to study the use of legumes
for phytoextraction and/or phytostabilisation. Since an addi-
tional important feature of using legumes as remediative plants
is their ability to form nitrogen-fixing nodules in association
with Rhizobium, a previous knowledge of the effect of contam-
inants in the symbiotic interaction is needed. In this work the
effect of As, a widespread contaminant of waters and soils, on
nodulation has been approached for the first time.

It is important to notice that contamination of soils not only
affects legumes growth but also microbial survival, especially
in the absence of the host plant (Broos et al., 2004, 2005;
Chaudri et al., 1992). In this work we have used the Sinorhi-
zobium sp. strain MA11, able to grow at 10 mM As. This
MTC is more than 10 times higher than the concentration tol-
erated by control or agricultural strains and similar to the high-
est resistance found in other proteobacteria isolated from
arsenic-contaminated soils (Anderson and Cook, 2004). In ad-
dition, MA11 strain was able to form a normal number of
functional nodules on alfalfa plants, compared to the reference
strains. Furthermore, this strain has proved to be more compet-
itive that a non-resistant strain (S. meliloti 1021), both without
As and in the presence of As, suggesting that this strain could
be useful for field experiments in contaminated soils. Our re-
sults in nitrogen fixation of the As-resistant strain Sinorhi-
zobium sp. MAI1l clearly contrast with some previous
reports of non-symbiotically effective Rhizobium leguminosa-
rum bv. trifolii populations surviving in soils polluted by toxic
metals (Castro et al., 1997; Chaudri et al., 1992; Giller et al.,
1989). Nevertheless, R. leguminosarum bv. trifolii has been re-
ported to show a higher sensitivity to the presence of heavy
metals than S. meliloti (Giller et al., 1993).

In addition, the use of MA11 labelled with the lacZ reporter
gene allowed us to in vivo monitor the infection process in de-
tail. Relatively low As concentrations produced a drastic re-
duction in nodule number. However, once nodulation is
established, nodule development occurs normally, nodules
were pink and functional. Furthermore, an earlier senescence
in nodules of plants grown on As could be seen. Early nodule
senescence is known to occur in legume plants under stress
conditions, probably related to the presence of reactive oxygen

species (ROS) (Puppo et al., 2005). A more detailed micro-
scopic study has revealed a decreased in the number of root
hair infections on plants grown in presence of As. Although
we have seen normal attachment of bacteria to root hairs, there
was also a drastic reduction in the number of infection threads.
The roots of As-grown plants showed very deep symptoms of
toxicity, such as inhibition of root growth, necrosis and root
hair damage. The induction of root hair damage by some
heavy metals in legumes and/or the effect of these metals on
nodulation have been reported for Al (Brady et al., 1990; de
Carvalho et al., 1981, 1982), Cu (Kopittke et al., 2007) and
Cd and Hg (Ortega-Villasante et al., 2005). These authors con-
cluded that the nodulation process is directly affected by the
metal inhibition of root hair formation. The decrease in rhizo-
bial infections observed in our work is consistent with these
results and could be then due to root hair damage, since dam-
aged root hairs are probably not responsive to Nod factors, but
also it is important to notice that root growth was more af-
fected than shoot growth, with a reduction in the size of the
infective zone that could also affect the number of infection
threads. All these results indicate that early steps in nodulation
are more affected by the presence of As than nitrogen fixation.
In addition, we have reported that presence of As and heavy
metals in soil reduce the total number of nodules in alfalfa
plants, but it does not affect nitrogenase activity (Carrasco
et al., 2005).

The As effect on the symbiotic interaction is clearly a plant
effect, since the As-resistant S. meliloti strain is not affected
on survival or symbiotic properties by the As concentrations
used in this work. Abundant information is available on the
As-resistance mechanism in prokaryotes, which is widespread
within these microorganisms (Jackson and Dugas, 2003;
Silver and Phung, 2005). Recently, an As-resistant operon
has been characterised in S. meliloti 1021 (Yang et al.,
2005). Besides, plants have also resistance mechanisms
against As. In non-hyperaccumulator plants, arsenate can be
bound to plant phytochelatins and subsequently stored in
vacuoles or inert structures such as cell walls, lignin, etc.
(Pilon-Smits, 2005). A different mechanism seems to operate
in the As-hyperaccumulator Pteris vittata (Ma et al., 2001;
Wang et al., 2002; Zhang et al., 2004).

Recently, the phytoextraction potential of several legume
genera have been investigated (Pajuelo et al., 2007). Legumes
can tolerate high concentrations of some heavy metals such as
Cu and Pb. Furthermore, legumes are clearly root-accumulators,
with low metal translocation to the shoot. Alfalfa accumulates
As mainly in roots (up to 500—600 ppm in hydroponic cultures),
being the accumulation in shoots around 10% of the level found
in roots (Pajuelo et al., 2007). Nevertheless, As accumulation in
field experiments was much lower (unpublished results), prob-
ably as a consequence of As availability in soils. These results
suggest the possibility of using legumes for phytostabilisation
or preventing leaching and soil erosion (Ghosh and Singh,
2005). Other authors have also proposed the use of legumes in
phytostabilisation by targeting metal accumulation to the nod-
ules (Sriprang et al., 2002; Ike et al., 2007). In addition, it is
worth noting that, as established in this work, under moderate
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contamination legumes are still able to establish an effective
symbiotic interaction with Rhizobium when using the appropri-
ate As-resistant strains isolated from contaminated soils. This
allows the legume plant to provide nitrogen for the soil, since,
in spite of number of nodules being decreased in the presence
of As, nodulation is still efficient. This fact could open the pos-
sibility of using leguminous plants, together with other phytor-
emediative plants or in rotation with them, in long duration
phytoremediation projects (Lasat, 2000).

5. Conclusions

The first steps of nodulation of alfalfa were more sensitive
to As than nitrogen fixation. Concentrations ranging from 25
to 35 uM sodium arsenite decreased to 25% the total number
of nodules, due to a reduction in the number of rhizobial in-
fections close to 90%, but once nodulation was established
nodule development seemed to continue normally and nodules
are effective, although earlier senescence could be observed in
nodules of arsenic-grown plants. The reduction in the number
of rhizobial infections was probably due to several plant ef-
fects that include root necrosis, root hair damage and a shorter
infective root zone.
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The aim of this work is the evaluation of metal phytostabilisation potential of Lupinus luteus inoculated
with Bradyrhizobium sp. 750 and heavy metal resistant PGPRs (plant-growth promoting rhizobacteria),
for in situ reclamation of multi-metal contaminated soil after a mine spill. Yellow lupines accumulated
heavy metals mainly in roots (Cu, Cd and especially Pb were poorly translocated to shoots). This indicates
a potential use of this plant in metal phytostabilisation. Furthermore, As accumulation was undetectable.
On the other hand, zinc accumulation was 10-100 times higher than all other metals, both in roots and in

ff/l?; Vg‘;;djl shoots. Inoculation with Bradyrhizobium sp. 750 increased both biomass and nitrogen content, indicating
In situ phytostabilisation that nitrogen fixation was effective in soils with moderate levels of contamination. Co-inoculation of
Phytoextraction lupines with a consortium of metal resistant PGPR (including Bradyrhizobium sp., Pseudomonas sp. and
Legume Ochrobactrum cytisi) produced an additional improvement of plant biomass. At the same time, a decrease

Bradyrhizobium in metal accumulation was observed, both in shoots and roots, which could be due to a protective effect
PGPR exerted on plant rhizosphere. Our results indicate the usefulness of L. luteus inoculated with a bacterial

consortium of metal resistant PGPRs as a method for in situ reclamation of metal polluted soils.

© 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

Soils polluted by heavy metals represent an important envi-
ronmental problem due to the toxic effects of metals, their
accumulation throughout the food chain and the additional risk
of groundwater contamination. The main options for reclamation
of soil or sediments polluted by metals are in situ and ex situ
techniques. The in situ remediation of soil aims at increasing the
stabilisation of metals either on soil particles, or by other methods
such as plants, so the potential mobility or bioavailability of the
toxic metals to environment are lowered (e.g. immobilisation). On
the other hand, ex situ techniques aim at extracting or separating
metals from soil through a series of chemical, physical, or biological
methods in a specially designed reactor [1].

Metal remediation through common physico-chemical tech-
niques is expensive and unsuitable in the case of extensive areas.
Therefore, biotechnological approaches have received a great deal
of attention in recent years. Phytoremediation, the use of plants
for metal reclamation, includes phytoextraction, rhizofiltration,
phytostabilisation and phytovolatilisation [2,3]. Phytoextraction is
based on the use of hyperaccumulator plants, which can tolerate

* Corresponding author. Tel.: +34 954559895 fax: +34 954556924.
E-mail address: epajuelo@us.es (E. Pajuelo).
! In the memory of Prof. Antonio J. Palomares.

0304-3894/$ - see front matter © 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.
doi:10.1016/j,jhazmat.2009.12.035

and accumulate high concentrations of metals. Ideal hyperaccu-
mulators require the characteristics of deep rooted, rapid growth
and a high amount of biomass. In fact, many hyperaccumulators
are slow in growth, produce low biomass and cannot grow in every
particular soil or climate. Furthermore, most metal polluted sites
contain marginal, aged soil polluted with mixtures of metals. An
optimal phytoremediation strategy would be to use plants with
enhanced phytoextraction capacity for an array of metals [4]. The
safe disposal of metal enriched plant residues is another disadvan-
tage concerning phytoextraction [2]. A different possibility is in situ
metal phytostabilisation. This technique uses metal tolerant plants
for mechanical stabilisation of polluted land in order to prevent
bulk erosion, reduce air-borne transport and leaching of pollutants.
In contrast to phytoextraction, plants are required that take up only
small amounts of metals in order to prevent transfer into the wild-
life food chain [2,5]. Furthermore, phytostabilisation may be the
most cost-effective treatment for metal polluted soils, especially in
the case of extensive pollution.

Rhizoremediation, a specific type of phytoremediation that
involves both plants and their associated rhizosphere microbes,
can occur naturally, or can be actuated by deliberately introducing
specific microbes. These microbes can be contaminant degraders
and/or can promote plant growth under stress conditions [6-8].
For a long period, plant-growth promoting rhizobacteria (PGPR)
were mainly used for assisting plants to uptake nutrients from the
environment or preventing plant diseases. Recently, the applica-
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tion of PGPR has been extended to bioremediation of both organic
and metal pollutants [9,10]. The Rhizobium-legume symbiosis has
been proposed as a tool for rhizoremediation of As and heavy metals
in soils [11-14]. This naturally occurring symbiotic interaction has
an extra advantage, the soil nitrogen enrichment due to dinitrogen
fixation in plant root nodules [15].

Despite the genetic potential of plants to remove many toxic
metals from the soil, phytoremediation is yet to become a com-
mercially available technology. Contradictory results have been
reported upon application of laboratory or green house systems
in the field [8,16].

The aim of this work is the evaluation of the in situ metal phy-
tostabilisation potential of Lupinus luteus plants in association with
native metal resistant PGPRs in a polluted site affected by the toxic
mine spill at Aznalcéllar (Seville, Spain) [17].

2. Materials and methods
2.1. Legume plant and bacteria for rhizoremediation

L. luteus cv. Aurea plants have been used for the in situ rhi-
zoremediation experiment. Bradyrhizobium sp. 750 [18] was used
as the inoculant for lupines, since no native strain isolated from
contaminated soils was available. Other PGPRs were isolated from
the rhizosphere of legume plants grown at contaminated area of
Aznalcéllar [11], including, Pseudomonas sp. Az13 and Ochrobac-
trum cytisi Azn6.2 [19,20].

2.2. Determination of metal resistance in bacteria

The resistance of bacteria to As and heavy metals was evaluated
on agar plates containing TY (tryptone-yeast extract) agar medium
supplemented with increasing metal concentrations, according to
[11]. Arsenic was provided as sodium arsenite; cadmium and zinc
were added in the form of cadmium and zinc chloride, respectively;
copper was added as copper sulphate, and lead was added as lead
nitrate (including 5 mM EDTA in those plates in order to avoid lead
precipitation). After incubation at 28 °C for 48-96 h, the growth was
observed. The maximal tolerable concentration (MTC), defined as
the maximal concentration of an element not affecting bacterial
growth, is used to evaluate the resistance.

2.3. Determination of the concentration of arsenic and heavy
metals in soil

Field experiments were carried out at the experimental plot
El Vicario in the zone affected by the toxic spill of the Aznalc6l-
lar mine [17], where a high level of contamination remains after
several years [21].

Samples of soil (approx. 500g) from the surface down to
30-35cm were collected using a 5cm diameter cylinder, trans-
ported to the laboratory and dried in an oven for 48-72 h at 60°C.
They were homogenised in a mortar, and sifted consecutively
through three sieves from a pore size of 5mm to a final size of
0.21 mm. A final sample of 1g soil was used for metal determina-
tion. Toxic elements in soil samples were determined by inducted
coupled plasma optical spectrophotometry (ICP-OES) after aqua
regia treatment in a microwave according to [22].

2.3.1. Evaluation of metal contamination and experimental setup
The experimental plot had an area of 1000 m? (20 m x 50 m).
Since local levels of contamination by As and heavy metals could
be very different, an exhaustive study of contamination was per-
formed at the experimental plot. The concentration of the five most
persistent elements (As, Cd, Cu, Pb and Zn) was determined in 18
locations following a random procedure within the experimental
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Fig. 1. Map of contamination of the experimental plot. A map of contamination was
drawn by grouping the sampling points with similar Pls, whose value is indicated
at every position. Three zones with increasing contamination level were obtained,
which comprised PI values within the intervals 1.0-2.0, 2.0-3.0, and over 3.0. The
plots where the different experiments were conducted are indicated by dot lines
squares.

plot. Data are shown in Table 1. The concentration of As were 3-10
times higher than the permissible levels for agricultural soils. It is
interesting to note that the contaminated area was an agricultural
zone. Cd concentrations were as well in all cases 4-6-fold above
the threshold. The concentration of Cu was 1.1-2 times higher than
threshold. On the contrary, the concentration of Pb and Zn were in
general below the limits established by local environmental reg-
ulations (Pb was slightly over the limit in four spots). Since the
contamination is due to several metals, a pollution index has been
calculated as a parameter for pollution evaluation at each point.
The pollution index is computed by averaging the ratios of metal
concentration to the hazard criteria, which is the permissible level
[23], i.e. maximum concentration of metals allowed by Andalusian
regulations for agricultural soils. The pollution index is defined as:
pollution index = ¥(metal concentrations in soils/permissible level
for each metal)/number of metals (more information in legend of
Table 1). Values of the pollution index < 1 indicate average levels of
metals below the selected standards, according to local regulations.
A pollution index > 1 indicates that, on average, metal concentra-
tions are above the permissible levels. In all the positions tested the
pollution index is above 1, indicating that the zone was still pol-
luted. Results allowed us to draw a map of contamination (Fig. 1),
in which three different zones of the plot can be delimited, with
increasing PI values (1.0-2.0, 2.0-3.0, and over 3.0).

2.3.2. Experimental setup
Two experiments we carried out. The first one consisted in grow-
ing L. luteus plants inoculated only with Bradyrhizobium sp. 750 at
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Table 1

325

Concentration of the most recalcitrant toxic metals and metalloids found at eighteen random positions within the experimental plot. Maximal allowed concentrations for
agricultural soils according to Andalusian regulations. Numbers in bold indicate concentrations above the threshold. The pollution index was calculated from the following

formula: PI=([As]/20+[Zn]/300 +[Pb]/200 +[Cd]/2.5 +[Cu]/100)/5, according to [23].

Sampling point Concentration of toxic metals

Pollution index

mg kg~ As mg kg—! Zn mg kg~! Pb mg kg! Cd mg kg~ Cu

B2 200.00 159.96 203.67 11.54 171.95 34
SR9 69.45 223.55 105.02 10.29 110.70 1.85
Al 97.83 178.36 129.15 12.65 78.75 24
B4 134.06 220.64 180.33 11.05 117.63 2.6
c3 114.03 201.26 135.96 12.01 153.71 23
SR19 60.75 127.83 168.21 13.40 138.40 2.08
SR40 67.35 266.02 95.60 11.34 114.01 1.95
SR37 89.02 166.03 128.99 15.04 118.49 2.6
ES 106.63 137.46 132.71 14.15 185.44 2.6
A5 132.27 176.10 207.94 14.35 117.04 2.8
SR29 158.37 196.60 220.32 15.94 172.01 3.5
SR38 167.08 164.62 165.18 13.05 135.49 2.8
D1 165.04 155.45 114.98 12.78 137.99 3.0
SR39 102.67 155.11 108.62 11.09 101.04 23
SR27 73.90 145.82 105.28 13.45 178.68 24
B2 68.66 231.62 108.03 11.80 123.02 1.9
E2 147.78 141.27 179.56 14.17 193.72 3.2
SR25 192.55 100.58 241.49 16.01 147.72 3.8
Maximum level for agricultural soils 20 300 200 2-3 100 1

three different positions corresponding to increasing PI. The second
experiment was carried out at the zone with intermediate levels
of pollution (PIs within the range 2.0-3.0), since no nodulation
was observed at the highest pollution index. In this experiment,
four inoculation treatments were done: (a) non-inoculated plants,
used as control, (b) plants inoculated only with Bradyrhizobium
sp. 750, (c) plants inoculated with Bradyrhizobium sp. 750 and O.
cytisi Azn6.2, and (d) plants inoculated with Bradyrhizobium sp. 750,
Ochrobactrum sp. Azn6.2 and Pseudomonas sp. Az13. In all cases we
analysed plant biomass, nodulation efficiency and metal accumu-
lation.

2.3.3. Preparation of soil for field rhizoremediation experiments

Field experiments were carried out at the season between
November 2005 and May 2006. After tillage, small plots of 4 m?
(2m x 2 m)were prepared for seed sowing at zones with increasing
Pls, with a safety distance of 2 m between plots to reduce potential
inter-plot contamination. The experiment was laid out with 3 repli-
cates, using a randomized block design. No nitrogen fertilization
was applied to the soil.

2.4. Preparation of inoculants for field rhizoremediation
experiments

For the inoculation of the seeds, peat base inoculants were
prepared using peat adjusted to neutrality by adding CaCO3 and
sterilized by autoclaving [24]. Bradyrhizobium sp. 750 was grown
for 7-9 days at 28 °C in YEM (yeast extract manitol) medium with
continuous shaking at 200 rpm. Liquid cultures of other metal resis-
tant PGPRs (Pseudomonas sp. Az13 and O. cytisi Azn6.2) were grown
on TY (tryptone yeast extract) medium for 24-48 h at 28 °C with
continuous shaking at 200 rpm. Cells were pelleted by centrifuga-
tion at 5000 x g for 15 min and resuspended in sterile water. Eight
ml of bacterial suspensions were mixed aseptically with 40 g of ster-
ile peat and immediately stored at 4 °C until use (as much one week
of storage at 4 °C). For the co-inoculation treatment, equal amounts
of bacterial inoculums were mixed. For uninoculated control, equal
volume of sterile water was added to peat. Bacterial density of
the inoculants using this procedure was previously reported to be
around 10° u.f.c./ml [25].

At the time of sowing, seed of legumes without any previous
treatment were mixed with the peat containing the appropriate
inoculants and a few drops of an 8% sucrose solution were added.

Inoculated seeds were planted in rows and irrigated with water.
The whole experiment was covered with nylon net during plant
germination. Then, the mesh was removed and plants were allowed
to grow for an additional five months.

2.5. Plant harvesting

Six months after sowing, five plants were harvested at random
from the central part of each plot. Plants were brought to the labo-
ratory, and roots and shoots cut separately. Shoot and root biomass
were determined and the number of nodules was recorded. Shoots
and roots were rinsed several times in water and dried with paper
towel. Whole shoots (the above-ground biomass) and roots were
dried in an oven at 60 °C for 48-60 h, cut in small pieces and mixed.
Three samples of 100 g of shoot or root tissue were triturated and
homogenised. A final sample of 1 g was further homogenised with
mortar and pestle, and used for determination of As and heavy met-
als accumulation, as well as nitrogen content as described below.

2.6. Evaluation of nodulation and nitrogen fixation

Nodules were counted in five plants for each of the three repli-
cates of each treatment. Since no nitrogen fertilizer was added to
the soil, the determination of total nitrogen in dry matter of plants is
usually taken as an indication of the effectiveness of dinitrogen fix-
ation in the nodules of inoculated plants. Nitrogen content in shoots
was determined using a Technicon 300B InfraAlyzer (Tarryton, NY,
USA), as described in [11].

2.7. Determination of metal accumulation in plants

With regard to plants, final representative samples of 1g (dry
weight) of shoots or roots, prepared as described in Section 2.5,
were used for determination of arsenic and heavy metal accumu-
lation. Toxic elements in soil and plant samples were determined
by inducted coupled plasma optical spectrophotometry (ICP-OES)
after aqua regia treatment in a microwave according to [22].

2.8. Statistical analysis

Analysis of variance (ANOVA) was performed using the soft-
ware program SPSS 13.0 (2004) for Windows. Results given are
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means =+ standard deviations of three independent replicates. Anal-
ysis of variances was performed using the ANOVA post hoc test
at P<0.1. Previously, normality and homogeneity of variances
was checked by using a Levene test. We have chosen 0.1 as
the level of significance since several authors [8] suggest that,
due to the inherent variability of field experiments, compared
to laboratory experiments, it may be useful for members of the
scientific community, industry, and regulatory bodies to estab-
lish a value of 10% (P<0.1) as the acceptable level of significance
to demonstrate a statistically significant effect of phytoremedia-
tion.

3. Results
3.1. Evaluation of metal resistance in bacterial inoculants

The resistance to As and heavy metals of the three bacteria
used as inoculants has been evaluated on agar plates. Results
are shown in Table 2. Bradyrhizobium sp. 750 showed low level
of resistance to As and heavy metals, as compared to the other
bacteria. On the contrary, O. cytisi Azn6-2 was resistant to the
highest concentrations of As, Cd, Pb and Zn. Concerning Pseu-
domonas sp. Az13, it showed the highest resistance to Cu (up to
4.5mM) together with an intermediate resistance to the rest of
elements.

3.2. Potential of the L. luteus-Bradyrhizobium symbiosis for metal
rhizoremediation

In a first experiment, L. luteus plants were cultivated at three
different positions, each one with a significantly different value of
PL. Seeds had been previously inoculated with Bradyrhizobium sp.
750. Data of germination, biomass, and nodulation could be seen
in Table 3. Germination did not seem to be affected at PI 1.0-2.0,
plants looked healthy, with no apparent toxicity symptoms and
a large biomass (Fig. 2A). Furthermore, nodules were red-coloured
(not shown) and plants showed a high content of nitrogen in shoots
(over 3.9%). In the zone with intermediate level of contamination,
64% of seeds were able to germinate and biomass was diminished
by 30%. Functional nodules were present at lower number (approx.
40%) and the nitrogen content of shoots was intermediate, indicat-
ing that the bacteria was still able to fix nitrogen under moderate
pollution levels. Furthermore, plants were able to set flowers and
seeds (Fig. 2B), which is important concerning self-propagation.
Finally, lupine plants were also cultivated at PI over 3.0. Under
these conditions, germination decreased down to 47%. Plant growth
was extremely impaired; plant biomass was about ten percent of
biomass of yellow lupines grown in the less contaminated area (PI:
1.0-2.0). Furthermore, plants could not complete their life cycle,
being unable to set flowers and seeds (Fig. 2C). Plants did not show
nodules under these conditions, so the nitrogen content in shoots
decreased to 1.7%.

Table 2

Evaluation of the resistance to As and heavy metals in bacterial inoculants. The resis-
tance to the different elements was determined on TY (tryptone-yeast extract) agar
plates supplemented with increasing concentrations of the corresponding element.
The resistance was expressed as MTC (maximal tolerable concentration) which is
the maximal concentration of an element that does not affect bacterial growth. Data
corresponding to Ochrobactrum cytisi Azn6.2 have been submitted for publication
[20].

Bacteria Maximal tolerable concentration (mM)

As cd Cu Pb Zn

Bradyrhizobium sp. 750 2 <0.5 1.5 2 <1
Ochrobactrum cytisi Azn6-2 8 1.5 35 6 10
Pseudomonas sp. Az13 4 5

Fig. 2. Growth of yellow lupines on soil with increasing Pollution Indexes. Lupi-
nus luteus plants were inoculated with Bradyrhizobium sp. 750 and cultivated in
zones at different Pls. Aspect of plants after 6 months of growth. A. Lupinus luteus
plants grown at low level of metal pollution (PI 1.2-2.0). B. Lupinus luteus grown
on moderately contaminated soil (PI: 2.0 -3.0). B. Lupinus luteus grown on the most
contaminated zone of the plot (PI >3.0).

Metal accumulation has been determined in roots and shoots of
plants grown at different PlIs (Table 4). With regard to arsenic accu-
mulation, yellow lupine behaved as an excluder species, since no
arsenic accumulation was detected even in the more contaminated
area. Lupines accumulated Cd, Cu and Pb mainly in roots, with very
low levels of translocation to shoots. These results indicate that
these plants can be used for metal phytostabilisation. Nevertheless,
zinc accumulation was much higher (10 times higher than Cu or Pb
accumulation and up to 100 times as compared to the content of
Cd).Infact, this species can be considered as a Zn accumulator, since
the concentration of metal in plant tissues is superior to the concen-
tration of this element in the soil (bioconcentration factor >1). Thus
this plant-bacteria combination could be used for phytoextraction
of Zn from the soil.
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Table 3

327

Growth and nodulation of yellow lupines in soils with increasing levels of contamination by heavy metals. Plants were cultivated in soils with different pollution indexes
and inoculated with the strain Bradyrhizobium sp. 750. Growth and nodulation parameters were evaluated after five months. Data are means + standard deviations in three
independent plots. Different letters (a), (b), (c), etc., indicate significant differences at the level P<0.1, as suggested for field experiments [8].

PI Seed germination (%) Plant tissue Biomass (g/plant) Nodules per plant Nitrogen content (%)
12 959 Roots 4.2 £+ 0.6a 54+2.1a
- ° Shoots 38.2 +7.7a 3.90 + 0.8a
2.3 4% Roots 2.4+ 0.7b 2.1+£0.7b
- v Shoots 114+ 36D 2.40 + 0.4b
3 47% Roots 0.9 £+ 0.2¢c Oc
g e Shoots 3.7 £ 0.5¢ 1.70 + 0.6¢
Table 4

Metal accumulation of yellow lupines in soils with increasing levels of contamination by heavy metals. Plants were cultivated in soils with different pollution indexes and
inoculated with the strain Bradyrhizobium sp. 750. Aerial parts and roots were harvested after five months for heavy metal determination by ICP-OES. Data are means + standard
deviations in three independent plots. Different letters a, b, c, etc., indicate significant differences at the level P<0.1, as suggested for field experiments [8].

Pl Tissue As (mgkg1) Cd (mgkg") Cu(mgkg™) Pb (mgkg1) Zn (mgkg1)

1-2 Roots <1.5 1.2+0.2a 27.5+43a 11.0+2.2a 165.1+17.9a
Shoots <1.5 0.6+0.1a 12.6+1.9a <1.5 135.1+10.0a

2-3 Roots <1.5 4.1+0.9b 64.74+9.8b 26.6+7.7b 642.0 +144.3b
Shoots <1.5 1.6+0.4b 21.5+3.6b 3.5+1.5b 472.0+156.8b

>3 Roots <1.5 48+1.7b 150.7£17.9c¢ 80.7 £23.0c 806.3 +24.4c
Shoots <1.5 2.0+0.6b 52.1+14.7c 35.3+14.6¢ 748.3+167.8c

30 10" 40 100 500

* Maximal concentration of metal recommended for domestic animal consumption [32].

The contents of heavy metals in plant tissues increased as metal
soil concentrations did, especially in the roots. In the most contam-
inated area (PI>3.0), metal accumulation was around 4-10 times
higher than those of plants grown on the less contaminated area.
Moreover, plants grown at PI>3.0 showed a 90% biomass reduc-
tion. It must be pointed out that due to their toxic levels, only in
the most contaminated area, the levels of Cu and Zn in shoots are
over the limit recommended for livestock (Table 4).

3.3. Effect of metal resistant PGPRs on growth and metal
accumulation of L. luteus plants

In the second experiment we studied the effect of inoculation
with a consortium of PGPR resistant to heavy metals, on the phy-
toremediation capacity of L. luteus. This experiment was done at
soils with an intermediate level of pollution, since nodulation was
not observed at higher PI. Results are shown in Figs. 3 and 4. Inocu-
lation with only Bradyrhizobium increased biomass yield by 29%
(Fig. 3). Furthermore, inoculation with the consortium of metal
resistant PGPRs increased biomass production by 109%, and the
yield and the aspect of inoculated plants was much better than
those without the PGPR inoculation treatment in adjacent plots
(Fig. 4). Nitrogen content also showed a 40% increase with regard
to uninoculated plants, due to nitrogen fixation in nodules of Lupi-
nus plants, indicating that nodulation was still effective under a
moderate level of contamination. The accumulation of heavy met-
alsin those plants was determined, both in shoots and roots. Results
are also presented in Fig. 3. We could observe a decrease in the
accumulation of all the metals (between 25% and 40% depend-
ing on the metal), both in the root tissue as well as in shoots
when plants were inoculated with Bradyrhizobium. This decrease
in metal accumulation was enhanced upon co-inoculation with
Bradyrhizobium and Ochrobactrum. Furthermore, co-inoculation
with a consortium of the three bacterial species resistant to heavy
metals produced a very significant diminution of the accumula-
tion of all metals, especially in roots. More than 50% reduction in
the accumulation of Pb, Cd and Zn in roots was observed. Fur-
thermore, there was also a diminution of the amount of metal

translocated to the shoot, which was between 30% and 60% depend-
ing on the metal, in plants inoculated with the consortium of three
bacteria. In the case of Pb, shoot accumulation was undetectable
upon inoculation with the metal resistant PGPR consortium. The
ratio root/shoot of metal concentrations (Table 5, supplemen-
tary information) is increased upon inoculation with the bacterial
consortia.

4. Discussion

Contamination of soils by heavy metals is a widespread prob-
lem that poses a great risk for environment, wild-life and human
health. Phytoremediation emerges as a cost-effective, environmen-
tally friendly biotechnology approach to clean local areas affected
by contamination [1-5].

The toxic spill occurred at the Aznalcéllar mine in 1998 released
over 5000tons of sludge and acidic waters contaminated with
extremely high concentrations of heavy metals and metalloids
along the Guadiamar river, which runs 20 km away from Sevilla
city [17] and is considered as one of the greatest environmental
tragedies to happen in Europe. Residual contamination by As, Cd,
Cu, Pb and Zn has been reported [21]. The regional government
established an experimental plot for the development of research
projects aimed to bring the levels of toxic elements below the limits
established in Andalusian regulations.

Legume plants have been found among the first colonisers after
the toxic spill of Aznalcollar [11,26]. In particular, Lupinus angusti-
folius was profusely found at the contaminated area (unpublished
results).In agreement, it has been reported that several legumes are
able to grow on heavy metals polluted soils [27]. Legumes in asso-
ciation with Rhizobium are getting increasing attention in metal
phytoremediation [11-14,28,29]. Besides their capacity to tolerate
heavy metals, legumes are able to establish symbiotic interaction
with rhizobia, being a source of combined nitrogen for the bio-
sphere and a model for microbe-plant interaction studies [15,30].
In particular, Lupinus species have been proposed for phytoreme-
diation of metals [29,31] and organics [32].
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Fig. 3. Effect of inoculation with heavy metal resistant PGPRs on shoot biomass, nitrogen content and metal accumulation of Lupinus luteus plants grown on metal polluted
soils (PI: 2.0-3.0). N: non inoculated, R: Bradyrhizobium sp. 750, R+O: Bradyrhizobium sp. 750 + Ochrobactrum sp. Azn6.2, R+0+P: Bradyrhizobium sp. 750 + Ochrobactrum sp.
Azn6.2 + Pseudomonas sp. Az13. Data are means of three independent determinations. Asterisks indicate significant differences at the level P<0.1 with regard to non-inoculated
plants. This level of significance has been proposed for field experiments according to [8]. Arsenic accumulation was in all cases below the detection limit of the technique
(<1.5 mg kg), both in roots and shoot samples. (The exact value of p (significance) is provided as supplementary information).

An in situ rhizoremediation experiment has been performed at
the contaminated area, cropping yellow lupines inoculated with
Bradyrhizobium. With regard to As, no accumulation of this element
was detected, so yellow lupines behaved as an arsenic excluder.
Furthermore, these plants accumulate heavy metals (Cd, Cuand Pb)
mainly in roots, with low rates of metal translocation to the aerial
part of the plants. These results indicate the usefulness of L. luteus
for heavy metal phytostabilisation. The restoration of a dense vege-
tation cover is possibly the most useful and widespread method to
physically stabilize mine wastes [33,34]. Nevertheless, Zn was the
only heavy metal whose translocation to shoots was high, espe-
cially in severely contaminated soils. In this case, Lupinus actively
accumulates Zn in plant tissues, even in shoots, slightly over the

limits recommended for domestic animal consumption. Lupinus
albus has also been reported to be a zinc accumulator [29,31]. This
should be taken into account when using this plant if phytostabil-
isation is the choice for soil reclamation [33]. Lupines were also
grown at the most contaminated area. Our results suggest that
lupines are not adequate for soil reclamation in severely contam-
inated soils (over 200 mgkg~! As, 16 mgkg~! Cd, 150mgkg~! Cu
and 240 mgkg~! Pb), since plant viability is compromised under
these conditions. It could be possible that the utilisation of a more
metal resistant Bradyrhizobium sp. strain could improve nodulation
in the most polluted soils, as it has been reported for other legumes
[13]. Furthermore, metal accumulation increased 4-10 times and it
can exceed the limit recommended for livestock, although slightly.
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Fig.4. Effect of inoculation with Bradyhizobium sp. 750 and a consortium of PGPR resistant to As and heavy metals on the growth of Lupinus luteus on contaminated soil (PI 2.0-
3.0). A: noninoculated, B: inoculated with Bradyrhizobium sp. 750, C: inoculated with Bradyrhizobium sp. 750 + Ochrobactrum cytisi Azn6.2, D: inoculated with Bradyrhizobium

sp. 750 + Ochrobactrum cytisi Azn6.2+ Pseudomonas sp. Az13.

This could be a risk of other phytoremediation techniques, such as
phytoextraction [5].

One of the objectives of our work was to study the effect ofinocu-
lation with metal resistant PGPRs on the phytoremediation capacity
of yellow lupine. Many reports have been generated recently on
the use of plants assisted by metal tolerant PGPRs for assisting
metal phytoremediation (revised in [9,35]). The combined use of
this legume with Bradyrhizobium and metal resistant rhizobacte-
ria, could improve the phytoremediation capacity of the plant due
to the rhizosphere activity of the bacteria [6-10]. In particular,
the efficiency of phytoremediation can be enhanced by using the
appropriate heavy metal resistant PGPRs, including symbiotic fix-
ing organisms [35]. Nevertheless, most of these experiments have
been done in pots, and not very many results from field exper-
iments are available. Our results showed that under moderate
contamination, inoculation with a bacterial consortium including
Bradyrhizobium sp., O. cytisi and Pseudomonas sp. strongly increased
plant yield and nitrogen content. A significant diminution of accu-
mulated metals in plant tissues was observed in roots and in
shoots. O. cytisi is capable of accumulating up to 2500 ppm Cu,
30,000 ppm Zn and 32,000 ppm Cd mainly bound to cell surface
[20]. Recently, many reports were released on the use of bacte-
rial biomass as an efficient metal biosorbent [36,37]. This could
be a possible explanation for the protection effect exerted on the
plant root, since metals can be bound to bacterial surface, ren-
dering them unavailable for plant uptake. In fact, biotechnology
approaches have been addressed by expressing mammalian met-
allothioneins on the bacterial cell surface in order to bind metals
and protect plant roots from metal pollution [38]. Other mecha-
nisms different from biosorption have been described for microbial
resistance to heavy metals, including redox changes, metal com-
plexation, metal precipitation, metal efflux or metal volatilisation
following reduction in the case of Hg [39,40].

An additional problem concerning PGPR-assisted phytoreme-
diation is the survival and the competitiveness of the inoculants
against native populations [9]. The selection of native bacterial
strains resistant to As and heavy metals isolated from the same
area, as it is the case for O. cytisi Azn6.2 and Pseudomonas sp. Az13,
could help the survival and competitiveness of these inoculants,
although this point has not been addressed in the present study.

5. Conclusions

L. luteus are adequate for metal stabilisation of soils with mod-
erate level of heavy metal pollution. Our results suggest a positive
effect of co-inoculation with Bradyrhizobium and metal resistant
PGPRs for phytostabilisation of metal polluted soils using this
plant-rhizobacteria system, since it increases plant yield and nitro-
gen, and decreases plant metal accumulation, thus preventing the
impact of metals in the food chain.
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Cadmium biosorption properties of the
metal-resistant Ochrobactrum cytisi Azn6.2

The aim of this work was to establish the conditions for using Ochrobactrum cytisi
Azn6.2 as a metal biosorbent. Azn6.2 is a novel strain from the legume symbiont
O. cytisi that has been isolated from nodules of Medicago polymorpha plants grown
on heavy metal-polluted soils. Compared with the strain ESC1, Azn6.2 showed
some biochemical differences, as well as antibiotic susceptibility, Azn6.2 was
multi-resistant to heavy metals, such as Cu, Cd and Zn, and bacterial pellets were
able to biosorb high amounts of Cd and Zn. As shown by scanning electron
microscopy coupled to energy dispersive X-ray, most of Cd was attached to the
cell surface. Optimal conditions for Cd biosorption were established, being 1 mM
Cd ions in solution and 2 h of contact with the biosorbent at room temperature.
At these conditions, maximal Cd loading capacity reached 32-34mg/g. Cd
desorption from bacterial pellets was achieved after washing with EDTA or, at
higher efficiency, at pH 1.0. These results indicated that biosorption/desorption
on O. cytisi Azn6.2 biomass should be a cost-effective method for Cd recovery
from contaminated solutions.
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biosorption, metal precipitation and enzymatic metal trans-

Heavy metals released into the environment by human activ-
ities tend to persist for a long time, and their eventual accu-
mulation throughout the food chain leads to serious ecological
and health problems. Industrial effluents containing heavy
metals drain into the rivers, contaminating the sources of
human and animal drinking water. Although conventional
physico-chemical processes to remove heavy metals can be
adopted, they are not adequate to clean up industrial wastes
contaminated by diluted metallic solutions. In addition, these
processes are expensive in terms of energy and chemical
products consumption [1]. Alternative methods of metal
removal based on biological materials, known as bioremedia-
tion, have been proposed. In that way, microorganisms are an
interesting solution for heavy metal remediation, since they
show a number of responses to metal ions that include metal
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formation [2].

Biosorption has been defined as the property of certain
biomolecules (or types of biomass) to bind and concentrate
selected ions or other molecules from aqueous solutions [3].
Bioremediation processes based on the biosorption of toxic
heavy metals by various types of biomass, including bacteria,
fungi and algae, are considered as environmentally friendly and
cost-effective [4, 5]. Bacteria make excellent biosorbents
because of their high surface-to-volume ratios and high
content of potentially active chemisorption sites, mainly in the
bacterial cell wall, that contains chemical compounds with sites
capable of passively sequestering metals [6, 7]. Furthermore,
microorganisms often secrete large amounts of viscous slime
outside the cells for multiple reasons (adhesion to surfaces,
protection, retention of water, etc.). The extracellular poly-
meric substances in the slime, usually composed of poly-
saccharides, have been utilized for heavy metal sorption [8].
An increasing number of reports on the potential use of
different bacteria in the bioremediation of wastewaters by
metal biosorption are being published [9]. Examples of these
bacteria include genera Bacillus [10], Enterobacter [11],
Pseudomonas [12, 13] or Ochrobactrum [14].

The genus Ochrobactrum belongs to Brucellaceae
family comprising species including human pathogens,
such as Ochrobactrum anthropi [15], rhizosphere bacteria such
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as Ochrobactrum tritici [16] and legume endosymbionts such
as Ochrobactrum lupini [17] and O. cytisi [18]. Ozdemir et al.
[14] have reported the use of the human pathogen O. anthropi
dead biomass to remove chromium, cadmium and copper by
heavy metal biosorption. Several authors have also reported
the potential use of different Ochrobactrum sp. strains in
bioremediation of chromium-contaminated wastewaters
[19, 20].

In this work we report the characterization of Ochrobactrum
sp. Azn6.2 as a new O. cytisi strain isolated from nodules of
Medicago polymorpha plants grown on metal-contaminated
soils. We have recently described a bacterial consortium,
including this strain, that efficiently promotes plant growth
and metal tolerance in a heavy metal-contaminated field [21].
The aim of this study was to determine the metal, especially
cadmium, biosorption and bioaccumulation properties of
O. cytisi Azn6.2 biomass and confirm its potential in bio-
remediation.

2 Materials and methods
2.1 Isolation of O. cytisi Azn6.2 and ESC1

O. cytisi strains Azn6.2 and ESC1" [18] were isolated, respec-
tively, from non-fixing white nodules of native M. polymorpha
and Cytisus scoparius plants grown on soils contaminated by As
and heavy metals after a toxic mine spill [22]. Bacteria were
isolated basically as described by Carrasco et al. [23]. Nodules
were surface-sterilized by immersing in 3% sodium hypo-
chlorite for 5min and washing five times with sterile distilled
water. Nodules were squashed in a drop of sterilized water onto
the surface of tryptone yeast (TY) extract medium [24]
containing 250 pg/mL cycloheximide on Petri dishes and
incubated at 28°C for 48 h. Isolates were streaked out on TY
plates and a single colony picked.

2.2 PCR amplification and sequence analysis

Amplification and sequencing of the nearly complete 16S
rRNA gene (1401bp) was performed as described by Rivas
et al. [25]. The PCR amplification was carried out using
primers 8F (5-AGAGTTTGATCTGGCTCAG-3’) and 1522R
(5-AAGGAGGTGATCCANCCRCA-3'). The 16S-23S inter-
genic spacer internal transcribed spacer (ITS) region was
amplified and sequenced as described by Lebuhn et al. [26].
PCR of ITS1 was performed with primers O-ITS-la-f (5'-
TGCCGCGGTGAATACGTTCCC-3’) and O-ITS-2a-r (5-
GCCAAGGCATCCACCAAATGCC-3), amplifying a DNA
fragment of around 1400 bp (from which 706 bp correspond to
the ITS1 region). Sequences comparison was performed by
using the BLASTN program [27].

2.3 Biochemical properties
Biochemical characteristics of O. ¢ytisi ESCl and

Azn6.2 strains were determined using the commercial

© 2010 WILEY-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim

Eng. Life Sci. 2010, 10, No. 1, 49-56

system API 20NE (BioMérieux), following the instructions
of the manufacturer. O. anthropi LMG33317 and
O. lupini LUP21" were used as phylogenetically related control
species.

2.4 Heavy metals and antibiotics resistance

Bacterial resistance to As and heavy metals was determined by
growth inhibition plate assays in TY medium containing
1-8 mM concentration series of arsenite (NaAsO,) or zinc
(ZnSO,) and 0.125-4.5 mM concentration series of cadmium
(CdCl,) and copper (CuSO,). Plates were incubated at 28°C.
Growth was scored after 48-72h and was monitored for
additional 72h. The parameter used to evaluate the levels of
resistance was the maximum tolerable concentration, which is
the highest concentration that does not affect the viable count.
The susceptibility of Ochrobactrum species to antibiotics
was determined by dilution antimicrobial susceptibility tests as
described by the Clinical and Laboratory Standards Institute
(CLSI), in the MO07 document, that addresses reference
methods for the determination of minimal inhibitory
concentrations of aerobic bacteria by broth macrodilution in
tryptone soya broth (TSB) medium (Oxoid) (www.clsi.org).

2.5 Determination of As and metal accumulation in
O. cytisi cells

Accumulation of As, Cd, Cu or Zn in ESCI and Azn6.2 dried
cells was determined as follows: 250 mL of liquid TY medium
containing 2 mM NaAsO,, 1 mM CdCl,, 2mM CuSO,, 2 mM
ZnCl, or without metal were inoculated with 5mL of a satu-
rated 24 h culture of Azn6.2. For every treatment, two inde-
pendent flasks of 250 mL cultures, containing As, Cd, Cu or
Zn, and one more without metal (growth control) were
inoculated. Cultures were incubated for 5 days at 28°C and
centrifuged at 10000 ¢ for 20 min at room temperature. One
sample of cells of each metal treatment was washed twice for
5 min with water and another with 0.2 M EDTA, pH 8.0. Cells
were centrifuged at 10000 ¢ for 20 min at room temperature
between washing steps. Finally, cells were dried in the oven for
72h at 60°C and As, Cd, Cu and Zn accumulation were
determined in dried bacteria by inductively coupled plasma-
optical emission spectrometer (ICP-OES) [28].

2.6 Cd biosorption in O. cytisi Azn6.2 biomass

Optimal conditions for Cd biosorption in O. cytisi Azn6.2
biomass were determined using a BioBundle Fermentation
System (Applikon Biotechnology, The Netherlands), consisting
on a 3L autoclavable glass bioreactor coupled with an ADI
1010 Bio Controller and an ADI 1025 Bio Console. The effects
of metal ion concentration, contact time and temperature on
the biosorption of Cd were studied as follows. First, the
bioreactor was filled with water amended with 0.25, 0.33, 0.5,
1.0, 1.5 or 2.0 mM CdCl, and containing the Azn6.2 biomass
corresponding to 3L of a stationary growth phase culture. Cd
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biosorption was determined after 24 h at 28°C in dried cells by
ICP-OES [28]. The effect of contact time on Cd biosorption
was studied following the same protocol using a 1.0 mM CdCl,
solution and taking samples of 250 mL after 30 min, 2, 6, 12
and 24h at 28°C. Finally, to assess the effect of temperature,
the contact between the metal and the cells took place at 15, 20,
28, 37 or 42°C for 2h, using again a 1.0 mM CdCl, solution.
The pH of the solutions was around 7.5. Ozdemir et al. [14]
have described that maximal Cd loading capacity of O. antropi
cells takes place at pH 8.0.

To study the desorption conditions for cadmium bound to
Azn6.2 cells, the biomass corresponding to 1L of a stationary
growth phase culture was placed in the bioreactor containing
1.0 mM CdCl, at 28°C for 2 h. Five samples of 250 mL culture
were centrifuged at 10000 g for 20 min at room temperature,
supernatant was removed and bacteria were washed for 5min
with 0.2M EDTA, pH 8.0, or with water solutions containing
reagent grade HCl at concentrations 10™!, 1072, 10> and
107*M (pH 1.0, 2.0, 3.0 or 4.0, respectively). Cd content in
dried cells was measured by ICP-OES [28].

2.7 Scanning electron microscope

A scanning electron microscope equipped with an energy
dispersive X-ray spectrometer (SEM-EDX) was used to observe
the morphology of the cells and to analyze Cd content in dried
cells. An Azn6.2 exponential phase culture was cultivated for
2h in the presence of 1mM CdCl,. Two aliquots of 1.5mL
were collected by centrifugation at 8000¢g for 10min and
rinsed twice for 5min with deionized water or with 0.2M
EDTA, pH 8.0. Samples were fixed and dehydrated basically as
described by El-Rab et al. [29]. Cells were fixed with glutar-
aldehyde (2.5%) in 10 mM Tris-HCI buffer (pH 8.0) for 1h at
room temperature, washed with 10 mM Tris-HCl buffer (pH
8.0) for 20 min and dehydrated in a series of ethanol-isoamyl
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alcohol (50-99.5%) 10 min for each one. One aliquot of the
same culture was also collected by centrifugation, diluted 100
times and stained with osmium following standard SEM
protocols. The same protocol was developed for a bacterial
sample growth in the absence of Cd as control
of cell morphology. The samples were coated with gold and
observed with an SEM (JEOL 6460 LV), equipped with an
energy dispersive X-ray spectrometer (Oxford Inca Energy
350).

3  Results and discussion
3.1 Characterization of O. cytisi Azn6.2

Ochrobactrum sp. Azn6.2 was isolated from non-fixing white
nodules of native M. polymorpha plants grown on soils
contaminated by As and heavy metals after a toxic mine spill
[22]. The nearly complete 16S rRNA gene (rrn) sequences were
obtained by PCR amplification and sent to GeneBank database
(EU817132). This sequence showed 100% similarity with
O. cytisi ESC1T, which has been isolated from nodules of
Cytisus scoparius grown in the same contaminated soils [18].
Sequence comparison of 165-23S rRNA ITS regions provides a
fast way of assessing relatedness between species of the genus
Ochrobactrum because good correlations have been found
among ITS1 and rrn sequences and DNA-DNA hybridization
values [25]. A pairwise analysis of partial ITS sequence of
Azn6.2 strain (FJ842650) showed 99.4% identity with O. cytisi
ESC1". These genotypic results strongly suggest that Ochro-
bactrum sp. strain Azn6.2 belongs to O. cytisi species.
Biochemical differences have been found between the strain
described in this work (O. cytisi Azn6.2) and the type strain
ESC1 (see Table 1). These two strains also showed differences
in susceptibility to several antibiotics (see Table 1). Azn6.2
strain showed very high levels of resistance to tetracycline and

Table 1. As and heavy metals resistance, antibiotic sensitivity and biochemical properties of O. cytisi strains ESC1 and Azn6.2 and

phylogenetically related Ochrobactrum species.

Characteristics ESC1 Azn6.2 LMG LUP
Resistance to metals (maximum tolerable concentration):

As (mM) 2 2

Cd (mM) 1.5 0.5 1

Cu (mM) 3.5 2 2

Zn (mM) 6 6 6 6
Antibiotic sensitivity (CMI):

Ampicillin (ug/mL) >100 >100 >100 >100
Tetracycline (pg/mL) 2.5 20 0.625 2.5
Nalidixic acid (pg/mL) <0.4 25 6.25 6.25
Rifampicin (ug/mL) 3.12 6.25 3.12 6.25
Biochemical properties:

Nitrate reduction + + + -
Urease - + + +
Aldehyde dehydrogenase - + nd nd
a-Glucosidase + - w +

+, positive reaction; —, negative reaction; w, weakly positive reaction; nd, not determined. Species and strains: ESC1, Ochrobactrum cytisi ESC1%,

Azn6.2, O. cytisi Azn6.2, LMG, O. anthropi LMG 33317, LUP, O. lupini LUP21™.

© 2010 WILEY-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim
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nalidixic acid when compared with O. cytisi ESCI strain and
phylogenetically related control species. Since O. anthropi, the
first species described within this genus is known to be a
human pathogen, the susceptibility of Ochrobactrum strains to
antibiotics is commonly used to classify Ochrobactrum isolates
[17, 18]. Taken together, these results suggest that Azn6.2 is a
novel strain of the O. cytisi species.

3.2 Resistance of Ochrobactrum to As and heavy
metals

The resistance of O. cytisi ESC1 and Azn6.2 strains and related
Ochrobactrum species to As and heavy metals was evaluated

Table 2. Biosorption of As, Cu, Cd and Zn in cells of Ochrobactrum
cytisi strains ESC1 (E1) and Azn6.2 (A2) incubated in the presence
of 2mM As, 2mM Cu, 1 mM Cd or 2mM Zn, and washed with
water or 0.2 M EDTA. Data are mean of three independent de-
terminations + SE.

Metal Water (E1) EDTA (E1) Water (A2) EDTA (A2)

As (ug/g) 1047498 422476 1 083+88 431+69
Cd (pg/g) 25304+1757 4065+305 26 201+1 830 4 1374376
Cu (pg/g) 3 4994221 1491£152 3 185+163 11794128
Zn (ug/g) 28 617+1 830 6239+687 30 604+1 935 6 580+732

Eng. Life Sci. 2010, 10, No. 1, 49-56

(see Table 1). Three metals (Cd, Cu and Zn) together with
arsenic are considered as persistent in soils affected by the
Aznalcollar mine spill even several years after the cleaning
works were finished [30]. O. cytisi strains isolated from metal-
contaminated soils (ESC1 and Azn6.2) showed higher metal
resistance compared with phylogenetically related control
species. The resistance to As, Cd and Cu was between 1.5 and 3
times higher for O. cytisi strains. Nevertheless the same level of
Zn resistance was found for all species.

3.3 As and metals bioaccumulation and biosorption
on O. cytisi cells

In order to assess the potential of the O. cytisi strains in
bioremediation of metals, we measured As, Cd, Cu and Zn
accumulation in dried biomass of ESC1 and Azn6.2 washed
either with water, to determine total metal accumulation, or
with 0.2 M EDTA, to establish the amount of metal bound to
the cell surface by biosorption (see Table 2). Results indicated
that both strains have a high capability to bind metals, espe-
cially Cd and Zn. Lower loading capacities were found for As
(around 20 times) and Cu (eight to ten times). Furthermore, a
great part of the metal (between 55 and 85% depending on the
metal) was accumulated outside the cell, probably bound to
the lipopolysaccharide of the cell wall, since washing with
EDTA was able to extract part of the metal. According to

Figure 1. SEM of O. cytisi Azn6.2 cells after
2h of Cd treatment; (A) control non-treated
cells; (B) morphological aspect of Cd-treated
cells. Aspect of the surface of Cd-treated
bacterial pellet after washing with water (C)
or 0.2M EDTA (D). (E) Spectrum of EDX
analysis of (C). (F) Spectrum of EDX analysis
of (D). S. E.= point of determination for
spectrum represented in (E); S. F. = area of
determination for spectrum represented in
(F). Note that spectrum area for EDX analy-
sis in 9C) is a point while in (D) is delimited

© 2010 WILEY-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim

5 by a black box, which is larger. Bar =1uM (A
keV and B), 10puM (C), 50 uM (D).
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Volesky [3], biosorption of metals is a passive phenomenon
based mainly on the “affinity” between the (bio-)sorbent and
sorbate. The amount of metal remaining after washing with
EDTA could be considered as the metal accumulated within
the cells.

To further confirm this result we have analyzed the content
of Cd in cells of Azn6.2 using a scanning electron microscope
equipped with an energy dispersive X-ray spectrometer (SEM-
EDX) (Fig. 1). We have first observed by SEM the morpho-
logical aspect of individual cells cultivated in the presence or
absence of Cd (Figs. 1A and B). Morphological
changes, mainly affecting the cell shape, were observed in cells
treated with Cd. A semi-quantitative Cd determination in
bacterial pellets containing approximately 1 mg of cells was
performed using SEM-EDX (Figs. 1C and D). EDX analysis
indicated that significant amounts of Cd were taken up by
Ochrobactrum cells washed with water (Fig. 1E), while Cd was
not detected once the precipitated cells were washed with
EDTA (Fig. 1F). As seen on Fig. 1E, another divalent cation
(Ca®") was removed by EDTA washing, together with Cd.
These results confirm that most of Cd is adsorbed to the cell
surface.

3.4 Optimization of Cd biosorption conditions in
O. cytisi Azn6.2 biomass

According to the United States Environmental Protection
Agency (EPA), Cd is one of the inorganic compounds that
usually contaminate drinking water. The maximal concentra-
tion level allowed for this metal is 0.005mg/L (5ppb). In
addition, Cd is one of six substances banned by the European
Union’s Restriction on Hazardous Substances (RoHS) direc-
tive, which bans certain hazardous substances in electronics.
Due to its toxicity, the aim of this study was to determine the
Cd biosorption and bioaccumulation properties of O. cytisi
Azn6.2 biomass and assess its potential in bioremediation.
Conditions for maximal Cd biosorption were determined. In
particular, Cd concentration, time of contact between biomass
and metal and temperature were optimized.

3.4.1 Effect of initial concentration of Cd ions on the
biosorption capacity

Increasing Cd concentrations, ranging from 0.25 to 2mM,
were assayed. The biosorption capacity of the biomass
increased with increasing metal concentration and reached a
saturation value. When the concentration increased from 0.25
to 1mM, the loading capacity increased from 8 341 to 29
204 ppm. Higher Cd concentrations did not lead to signifi-
cantly higher loading capacities (Fig. 2A).

3.4.2 Biosorption times
Maximal Cd loading capacity was achieved within the first 2 of

contact between metal and Ochrobactrum cells. After this
period the amount of absorbed metal did not significantly

© 2010 WILEY-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim
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increase (Fig. 2B). Our result is consistent with minimal
contact time between Cd and biosorbents described in the
literature, which ranges from 30min to 2h (see Table 3).
Nevertheless, higher incubation times have also been described
[31].

3.4.3 Effect of temperature on Cd biosorption

The effect of temperature on Cd loading capacity was
determined in an interval ranging from 15 to 42°C.
Maximal loading capacity was found in a wide range of
temperatures (from 20 to 42°C). Cd loading capacity at 15°C
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Figure 2. Optimization of Cd biosorption conditions on O. cytisi
Azn6.2 cells. Cd ion concentration (A), time of contact between
Cd and biosorbent (B) and temperature (C) were optimized in a
3L bioreactor. Data are mean of three independent determina-
tions+SD. Significant differences from the maximum Cd
biosorption rates as determined by Student’s t test are indicated
by *(p<0.05) or **(p<0.01).
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Table 3. Comparison of Cd biosorption parameters of O. cytisi Azn6.2 with other biosorbents from selected literature.

Operating conditions Amount
Biosorbent adsorbed (mg/g) Ref.
pH Temp.(°C) Time (h)
Bacillus circulans 7 30 2 26.5 [10]
Enterobacter sp. J1 6 30 1 46.2° [11]
Pseudomonas aeruginosa PU21 6 25 24 424 [31]
Pseudomonas putida 6 30 1 8.0 [32]
P stutzeri KCCM 34719 5 30 0.5 43.5” [12]
Ochrobactrum anthropi 8 30 2 37.3% [14]
Ochrobactrum cytisi Azn6.2 7.5 20-42 34.0Y This work

a) Experimental uptake.
b) Uptake predicted by the Langmuir model.
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Figure 3. Cd recovery from O. cytisi Azn6.2 bacterial pellets. Cells
were treated with Cd in optimal biosorption conditions deter-
mined as shown in Fig. 2. Different Cd desorption conditions,
including washing at acidic pH (from 1.0 to 4.0) or with 0.2 M
EDTA, were tested. Data are mean of three independent deter-
minations +SD. Significant differences between the results as
determined by Student’s t test are indicated by different letters
(p<0.05), except for “a” (p<0.01).

was approximately 15% lower (Fig. 2C). Most of the bacteria
used as biosorbent showed a maximal biosorption capacity at
25-30°C (see Table 3). In our case the possibility to perform
the biosorption process at room temperature makes it more
cost-effective.

In summary, the optimal conditions for Cd biosorption to
O. cytisi Azn6.2 cells were: 1mM Cd** for 2h at room
temperature. Once all the parameters were optimized, maximal
Cd biosorption loading capacity was 32-34mg/g. This
adsorption capacity is of the same order of magnitude
than what has been found using similar bacteria as biosorbents
(see Table 3). In particular, similar Cd biosorption loading
capacity has been previously described for O. anthropi
biomass [14]. However, this Ochrobactrum species is a
known human pathogen, an important disadvantage of using
it for bioremediation, as compared with O. cytisi, which is a
plant symbiont. The results described in this work together
with the efficiency of O. cytisi Azn6.2 strain to promote
plant growth in heavy metal contaminated soils, probably by
metal biosorption at the rhizosphere level, suggest that these
bacteria should be useful both in rhizoremediation in asso-
ciation with plants [21] or as metal biosorbent for wastewaters
treatment.

© 2010 WILEY-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim

3.5 Cd recovery

One advantage of the biosorption technique is the possibility
of metal recovery from the bacterial biomass. We did study the
optimal conditions for Cd desorption using two strategies, Cd
chelation with EDTA and desorption at acidic pH (from 1.0 to
4.0). Results are shown in Fig. 3. Treatment with 0.2M EDTA
was able to desorb 90% of the metal. On the other hand,
desorption at pH 1.0 was the most effective treatment for Cd
recovery, being able to desorb more than 99% of total Cd.
Desorption at higher pH was not so effective, with a metal
recovery between 83 and 87%. Our results pointed to HCI at
pH 1.0 as the most cost-effective method for Cd recovery from
O. cytisi biomass. Desorption using mineral acids is a general
method for metal recovery from biosorbents, having been used
for example for Pb recovery from Spirulina maxima biomass
[33], Cu and Zn recovery from Pseudomonas putida [34] or
more recently Cd recovery from genetically modified E. coli
[35]. In all these studies the percentage of metal recovery was
lower than the 99% achieved in this study in only 5min of
washing.

4 Concluding remarks

Azn6.2 is a new strain of the O. cytisi species isolated from
nodules of legumes grown on metal-contaminated soils. O.
cytisi Azn6.2 is well suited for the removal of metals from
aqueous solutions due to its rapid growth rate as well as its
high capacity of biosorption. The optimal conditions for Cd
biosorption were established: 1 mM Cd** for 2h at room
temperature. In these conditions, maximal Cd loading capacity
of Azn6.2 cells was 32-34 mg/g. More than 99% of the Cd can
be recovered from bacterial cells after washing at pH 1.0.
Finally, Cd biosorption/desorption to O. cytisi Azn6.2 cells
should be an effective method to clean up contaminated
effluents and to recover the metal.
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RHIZOSTABILIZATION OF METALS IN SOILS USING
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The aim of this work was to test Lupinus luteus plants, inoculated with metal resistant
rhizobacteria, in order to phytostabilise metals in contaminated soils. The resistance to
heavy metals of strains isolated from nodules of Lupinus plants was evaluated. The strain
MSMC541 showed multi-resistance to several metals (up to 13.3 mM As, 2.2 mM Cd, 2.3 mM
Cu, 9 mM Pb and 30 mM Zn), and it was selected for further characterization. Furthermore,
this strain was able to biosorb great amounts of metals in cell biomass. 16S rDNA sequencing
positioned this strain within the genus Serratia. The presence of arsenic resistance genes
was confirmed by southern blot and PCR amplification.

A rhizoremediation pot experiment was conducted using Lupinus luteus grown on sand
supplemented with heavy metals and inoculated with MSMC541. Plant growth parameters
and metal accumulation were determined in inoculated vs. non-inoculated Lupinus luteus
plants. The results showed that inoculation with MSMC541 improved the plant tolerance to
metals. At the same time, metal translocation to the shoot was significantly reduced upon
inoculation. These results suggest that Lupinus luteus plants, inoculated with the metal
resistant strain Serratia sp. MSMC541, have a great potential for phytostabilization of metal
contaminated soils.

KEY WORDS: enterobacteriaceae, gamma-proteobacteria, heavy metals, legumes, rhizore-
mediation, yellow lupines

INTRODUCTION

Soil heavy metal pollution has accelerated dramatically since the beginning of the
industrial revolution, as a consequence of mining and smelting of metalliferous ores,
burning of fossil fuels, sewage, municipal wastes, fertilizers, and pesticides (Cunningham
and Ow 1996). Main adverse consequences of pollution are erosion and leaching of metal
ions, water contamination, uptake by plants, direct or indirect human intake and reduced
biodiversity (McGrath et al. 1995).
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To survive under metal stress conditions, bacteria have developed mechanisms such as
metal exclusion by permeability barrier, intra- and extra-cellular sequestration, active efflux
pumps, enzymatic reduction, metal volatilization and bioprecipitation (Nies 1999). Genetic
determinants conferring metal resistance are found both on plasmids and chromosomes
(Silver and Phung 1996, 2005).

Plants have also evolved mechanisms to tolerate heavy metal contamination such
as synthesis of metal binding peptides like metallothioneins and phytochelatins, vacuolar
sequestration, immobilization of metals in cell walls, exclusion through the action of
plasma membrane, phytovolatilization, etc. (Callahan et al. 2005; Memon and Schroder
2008; Pilon-Smits 2005).

These mechanisms play a key role not only in protecting living organisms from the
adverse effects of metals but also in remediating heavy metals contaminated environment
(Memon and Schroder 2008; Pilon-Smits 2005; Valls and de Lorenzo 2002). Indeed, current
cleanup methods such as incineration, excavation and landfilling, thermal treatment, acid
leaching and electro-reclamation are labor intensive, environmentally invasive, and very
expensive. Thus, the search and development of alternative remediation strategies in a
less expensive, safe and environmentally friendly way is required. Alternative methods
are bioremediation and phytoremediation, respectively the use of microbes and plants to
reduce, remove, degrade, immobilize, or clean up polluted soils (Cunningham and Ow
1996; Valls and de Lorenzo 2002; Vangronsveld et al. 2009). Main phytoremediation
strategies are phytoextraction and phytostabilization. In phytostabilization, plants are used
to reduce heavy metals’ mobility through absorption and precipitation by plants, thus
reducing their bioavailability (Mendez and Maier 2008; Peng et al. 2008). To further
enhance the efficiency of metal remediation, the combination of both, phytoremediation
and bioremediation, is proposed as a beneficial bioprocess (Glick 2003; Kuiper et al. 2004).
Thus, rhizoremediation, i.e., the use of plants and rhizosphere interactions, offers a great
potential to efficiently remediate contaminated soils (Abou-Shanab et al. 2003; Khan 2005;
Khan et al. 2009; Weyens et al. 2009). In this regard, the symbiosis between legumes and
metal-tolerant rhizobia has been proposed as a new rhizoremediation system (Dary et al.
2010; Reichman 2007; Vazquez et al. 2006). Using legumes plants has several advantages
compared to other plant families: legumes are known for their agronomic potential, for
enhancing soil fertility due to their capacity to fix nitrogen, and for their ability to grow
on poor soils, and they have been widely used in soil regeneration (De Hoff and Hirsch
2003; Graham and Vance 2003). Legumes are also interesting for their ability to harbor
large numbers of bacteria on their root systems, and to enhance the interactions with other
organisms (Kuiper et al. 2004).

Recently, attention has been paid on rhizoremediation with plant growth—promoting
rhizobacteria (PGPR) (Khan 2005; Khan et al. 2009; Lucy et al. 2004; Weyens et al.
2009), which are bacteria capable of promoting growth by colonizing the plant root. They
synthesize particular compounds for the plants or facilitate the uptake of certain nutrients
from the environment (Burd et al. 2000; Cakmakgi et al. 2006), and lessen or prevent the
plants from diseases (Guo et al. 2004; Jetiyanon and Kloepper 2002). Also, multiple metal
resistances in rhizobacteria seem to be the rule rather than the exception (Abou-Shanab
et al. 2005). Therefore, rhizobacteria-assisted phytoremediation has recently emerged as a
promising field to enhance phytoremediation efficiency (Weyens et al. 2009; Zhuang et al.
2007).

The aim of this work was to use the legume-rhizobacteria interaction, in particular
Lupinus luteus plants, as a tool for remediation of metal contaminated soils. Thus, a
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screening on strains isolated from Lupinus plant nodules has been performed in order to
select metal resistant bacteria. The most resistant of them, MSMC541, was characterized
for heavy metals tolerance. A rhizoremediation assay has been performed using Lupinus
luteus plants inoculated with MSMC541, compared the results (regarding plant tolerance
and metal accumulation) with non-inoculated control plants.

MATERIALS AND METHODS
Bacterial Strains

The strains used in this study were MSMCS518, isolated from nodules of Lupinus
Luteus, and MSMC541 and MSMC547, isolated from nodules of Lupinus consentinii.
They were purified and maintained on YEM (Vincent 1970) agar plates supplemented with
25pg/mL congo red and stored in a 25% glycerol YEM at —80°C.

Resistance Test on Agar Plates

The tolerance to heavy metals was tested on agar plates containing TY medium
(Vincent 1970), with increasing concentrations of arsenic (NaAsO,), cadmium (CdCl,.
2H,0), copper (CuSQy, SH,0), lead (PbNO3), or zinc (ZnSO4, 7H,0). Plates were incu-
bated at 28°C for 48 h to 72 h. The maximum tolerable concentration (MTC) was defined
as the maximum metal concentration not affecting bacterial growth.

Effect of Heavy Metals on Growth of Strain MSMC541

100 mL of TY medium supplemented with heavy metals were inoculated with a fresh
culture of MSMC541 at OD 600 nm = 0.05. Arsenic (NaAsQO;) or metals (CdCl,, CuSOy,
Pb (NO3);, or ZnSO,) were added at the concentrations indicated in Figure 1. Cultures were
incubated at 28°C for 72 h in an orbital shaker at 180 rev min~!. The growth of the bacteria
was monitored for 80 h by measuring the absorbance at 600 nm.

Bioaccumulation of Arsenic and Heavy Metals in Resistant Bacteria

Total bioaccumulation and biosorption were determined as previously described
Carrasco et al. (2005). Cultures of 250 mL of the strain MSMC541 (two replicates for
each metal) were grown for 48 h in TY liquid medium at 28°C, supplemented with either
6.6 mM NaAsO,, 0.55 mM CdCl,.7H,0, 2 mM CuS0O4.5H,0, 4.6 mM Pb(NO3), plus
0.3 mM EDTA to avoid any metal precipitation, or 15.3 mM ZnSO4.7H,0. After growth,
the cultures were collected by centrifugation. One of the cultures (one of the replicates for
each metal) was washed twice with distilled water (the metal remaining after water washing
included both the metal bioaccumulated inside the cells plus the metal biosorbed on the cell
surface), and the other culture was washed twice with 0.25 M EDTA (the metal remaining
after EDTA washing corresponded only to metal bioaccumulated inside the cells, since
EDTA washing removes metals adsorbed to cell surface). Bacterial pellets were dried at
60°C for 48 h and analyzed by ICP-MS after aqua regia digestion in a microwave oven
(Murillo et al. 1999).
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Figure 1 Growth curves of MSMC541 in the presence of increasing concentrations of As, Cd, Cu, Pb and Zn.
The strain was grown on liquid media supplemented with the indicated concentrations of toxic elements. The OD
at 600 nm was determined at the indicated intervals. Values are means of three replicates.

Sequencing of 16S rDNA PCR Products and Sequence Analysis

The most resistant strain MSMC541 was chosen for further sequencing
of the 16S rDNA genes. Primers used for the amplification were 16S- F (5'-
AAGGAGGTGATCCAGCCGCA-3') and 16S- R (5-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-
3). PCR bands corresponding to 16S rDNA (1.5 kb) were extracted from the agarose gel
using GFX™ PCR DNA and Gel Band Purification Kit from GE Healthcare, according to
the instructions of the manufacturer, and sequenced. Sequence analysis was made using
programs Blast, NCBI (http://www.ncbi.nlm.nih.gov), EzTaxon (http://www.Eztaxon.org),
and Ribosomal Database Project II (http://rdp.cme.msu.edu/index.jsp), which is a specific
database for 16S rDNA sequences.
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Detection of Arsenic Resistance Genes

Southern blot hybridization. Total DNA from MSMC541 was extracted using
DNA extraction kit (Bioneer) and digested with BamHI, EcoRI, or Pstl. The restriction
fragments obtained were separated by electrophoresis on 1% agarose gel using TAE buffer,
and transferred by capillary action to a nylon filter according to standard methods (Sambrook
et al. 1989). DNA was fixed to the membrane by UV for 2 min. After prehybridization
at 55°C for 12 h, the filter was hybridized with the radiolabelled ars operon from E. coli
R773 (Owolabi and Rosen 1990). Washings were done at 55°C in 2xSSC, 0.1% SDS and
in 0,2XSSC, 0.1%SDS. The membrane was exposed to an X-ray film at —80°C for 24 h.

Amplification of ars resistance genes by PCR. Primers for amplification
of arsenic resistance genes were designed based on the sequences of the arsenic
resistance operon from Serratia proteamaculans strain 568 [NC_0009832]. The
oligonucleotides used were 5’GCTCCCGCCGCAGGCGGTTATGCC3' (forward) and
5’GGCAGGCCGCCCAGATGCTAGGGC3' (reverse). The size of PCR products was
checked by agarose gel electrophoresis (1%) and stained in an aqueous solution of ethidium
bromide (1 mg mL~1).

Rhizoremediation assay. A preliminary rhizoremediation pot experiment has
been conducted in the green house in order to analyze the rhizosphere effect on plant
(Lupinus luteus) growth and metal accumulation.

Seeds of Lupinus luteus were surface sterilized with 0.2% (w/v) HgCl, for 5 min
and washed several times with sterile distilled water and germinated at 28°C in darkness
on 0.75% (w/v) on solid agar medium. Seedlings were transferred to pots with sterile sand
and irrigated with a sterile nitrogen-free nutritive solution (Broughton and Dilworth 1971)
supplemented with 0.26 mM As, 0.053 mM Cd, 0.8 mM Cu, 0.46 mM Pb, or 3.0 mM Zn.
The seedlings were inoculated with 1 mL of a suspension of the strain MSMC541. The
negative controls were non-inoculated plants. Each treatment contained three replicates
with 6 seeds per replicate. Inoculated and non-inoculated control plants were grown in
green house with 16 h light:8 h dark photoperiod at 24°C: 21°C. After 8 weeks, plants were
harvested, shoots and roots were separated, washed and dried at 70°C for 48 h, and the dry
matter was measured. Heavy metal accumulation was determined by ICP-MS according to
Murillo et al. (1999).

Data Analysis

All the data were analyzed statistically with the SPSS software. When analysis of
variance indicated differences, comparisons among treatment means were conducted with
a Student test for each one of the treatments (different metals). Differences were considered
significant at P < 0.05.

RESULTS
Characterization of the Resistance to Heavy Metals

The strains tested were isolated from native legumes belonging to the species Lupinus
luteus and Lupinus consentinii. The three strains were investigated for their ability to grow at
high concentrations of As, Cd, Cu, Pb, or Zn. The MTCs are shown in Table 1. All bacteria
were resistant to heavy metals and showed resistance to several metals simultaneously
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Table 1 Resistance to As (mM) and heavy metals of the three strains isolated from Lupinus plants. MTC, i.e., the
maximal tolerable concentration not affecting bacterial growth, was determined in TY-agar plates supplemented
with increasing concentrations of either As or heavy metals

MTC (mM)
Element tested MSMC518 MSMC541 MSMC547
As 6.6 13.3 13.3
Cu 1.6 2.3 2.3
Pb 7.0 9.0 7.0
Zn 7.5 30 15
Cd 2.2 2.2 2.2

(multi-resistance). The most resistant bacteria, MSMC541, was able to tolerate 13.3 mM
As, 2.2 mM Cd, 2.3 mM Cu, 9.0 mM Pb, and 30 mM Zn.

Effect of Heavy Metals on Growth of MISMC541

The growth kinetics of MSMC541 in liquid medium under As, Cd, Cu, Pb, and Zn
stress have been determined (Figure 1). The growth was not altered by the presence of
the lowest concentrations of the tested heavy metals (SmM As, 0.28mM Cd, 1.6mM Cu,
3.5mM Pb, or 7.5 mM Zn). However, the growth of the cultures progressively decreased
as heavy metal concentrations increased; the strain was still able to grow at 6.6 mM As,
0.55 mM Cd, 2 mM Cu, 4.6 mM Pb, or 15.3 mM Zn, although with a significant effect on
lag phase, on growth rates, and also on the final culture density after 72 h incubation. Cd
and Cu were the most toxic elements, since they were able to impair bacterial growth at the
lower concentrations.

Bioaccumulation of Heavy Metals (As, Cd, Cu, Pb, Zn) in MSMC541

Metal accumulation in MSMC541 bacterial pellets were investigated at two levels;
total metal accumulated (after washing bacterial pellets with water) and metal accumulated
inside the cells (after washing pellets with EDTA, which removes the metal adsorbed at the
cell surface). As shown in Figure 2, MSMC541 was able to accumulate up to 6,000-9,000
ppm depending on the different heavy metals. Furthermore, total metal accumulation was
always much higher than accumulation inside the cell, indicating that the most part of the
metal (65-80%) is adsorbed to the cell surface. On the contrary, arsenic accumulation was
low (up to 800 ppm), and half the arsenic was accumulated inside the cells.

Identification of the Strain MSMC541 by 16SDNA Sequencing

The most resistant isolate on the basis of the MTC has been identified. The gene coding
for the 16S rDNA has been amplified by PCR and a partial sequence has been obtained
(acc. number JF974140) (see supporting information, Figures S1-S2). The comparison of
this sequence has been performed using sequence comparison tools (BLAST, Ez-Taxon
and Ribosomal Database Project). The partial sequence presented a 99% identity with
Serratia proteamaculans subs. proteamaculans and subs. quinovorans, and with Serratia
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Figure 2 Bioaccumulation of heavy metals in pellets of the resistant strain MSMC541. The strain was grown on
liquid media supplemented with the indicated concentrations of toxic elements. After collecting bacterial cells by
centrifugation, washing was done with water (to evaluate total metal bioaccumulation) or with 0.25mM EDTA
(to evaluate metal biosorption). Data are means of three independent experiments.

sp. DAP-7 and Serratia grimensi, indicating that the strain most probably belongs to the
genus Serratia.

Detection of Arsenic Resistance Genes in MSMC541

The arsenic resistance operon from E. coli R773 (Owolabi and Rosen 1990) was
used as heterologous probe for southern blot hybridization of total DNA from MSMC541
(Figure 3A). A hybridization signal was observed in the three cases: upon digestion with
BamHI two bands of approximately 1.5 and 4 kb were detected; a single band of 4.1 kb was
observed upon digestion with EcoRI, and two bands of approximately 3.5 and 4 kb were
seen in the lane containing DNA digested with PsfI. The presence of the resistance genes

A B
BamHI EcoRI Pstl MSMC541 MM

2500 bp—» — 250pd
<+—4 kb
+—35kb 100ipd

4 kb—»

L5 kb—>»

4.1 kb

Figure 3 (A) Southern blot and hybridization of total DNA from MSMC541 strain with the arsenic resistance
operon from E. coli R773 (Owolabi and Rosen 1990) (B) PCR amplification of a 2.5 kb fragment corresponding
to the As resistance operon of MSMC541. MM: Molecular size marker: 1Kb.
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for As in MSMC541 was also revealed by PCR amplification. A fragment of approximately
2,500 bp was obtained after the amplification of total DNA with the primers for the ars
operon (Figure 3B), according to the expected size in other Serratia proteamaculans strain
568 (accession number NC_0009832) (2449 bp).

Evaluation of the Lupinus luteus-MSMC541 Interaction in Metal
Phytostabilization

The objective of this study was to assess the rhizoremediation potential of Lupinus
luteus inoculated with the metal resistant strain Serratia sp. MSMC541. First, we deter-
mined the amount of heavy metals that this legume plant can tolerate. Heavy metal stress
had significant deleterious effects causing toxic symptoms on plants shoots like chlorosis
and necrosis (not shown). Arsenic was the most stressful metal at the concentration used
in this experiment and had the strongest effect on plant biomass of both shoots and roots
(50% biomass reduction). The presence of Cd or Cu produced a reduction in shoots and
roots plant biomass between 10% and 20% compared to the control grown without metal,
whereas Pb had only minor effects. However, the presence of Zn did not show a negative
effect on both shoots or roots biomass.

Inoculation with Serratia sp. MSMC541 improved plant tolerance in general, and
especially, for As, Cd, and Cu, for which an increase of shoot biomass between 20—40%
was observed (Figure 4A). A positive effect of the inoculation was also observed, although
at lower rate, on plants grown in the presence of Pb or Zn (15-20% greater biomass). In
the case of roots, only minor biomass increases were seen upon inoculation (Figure 4B).

The total amount of metal in plant shoots and roots was measured (Figure 5). Lupinus
plants accumulated heavy metals mainly in roots, especially Pb and Zn, followed by As and
Cu. In shoots, total metal accumulation was significantly lower than in roots, about 10% of
the metal accumulated in roots, exception made of Zn, for which a significant translocation
to the shoots was observed. Upon inoculation with the metal resistant rhizobacterium
Serratia sp. MSMC541, asignificant decrease in metal accumulation in plants was observed,
both in roots and shoots. The inoculated plants accumulated approximately 1/3 of the Pb
concentration and 1/2 the concentration of As and Cu, with regard to non-inoculated plants.
Conversely, the effect on the accumulation of Cd and Zn was not so apparent (10-20%
reductions in the accumulation of these elements).

We have also calculated the root to shoot metal concentration ratio for non-inoculated
and inoculated plants grown in the presence of heavy metals (see supporting information,
Table S1). The inoculated plants showed higher root to shoot ratios than non-inoculated
plants for As, Cd, and Cu indicating less metals translocation to the shoots (30-50%
reduction in metal translocation), what means that inoculated plants tend to accumulate
metals in the roots. On the other hand, Pb and Zn root to shoot ratio was less affected upon
inoculation. The degree metal translocation followed the sequence As<Cu<Pb<Cd<Zn.

DISCUSSION

The objective of this work was to test the application of a rhizoremediation technique,
based on the use of Lupinus plants and metal resistant rhizobacteria, in order to phytostabi-
lize metals in soils. An initial screening on strains isolated from Lupinus nodules has been
done. We found very high resistant strains, comparable to other gram negative bacteria from
different genera, such as Pseudomonas and Ochrobactrum (Carrasco et al. 2005; Dary et al.
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Figure 4 Effects of arsenic and heavy metals on shoots (a) and roots (b) dry weight of Lupinus luteus. Stripped
bars indicate the biomass of control plants grown in the absence of metals. Values are means (n = 3) £ standard
deviation. For each treatment, bars with the same letters do not differ significantly (Student’ test, P > 0.05).

2010; Rodriguez-Llorente et al. 2010; Silver 1996). Furthermore, strains were resistant to
several metals simultaneously (multi-resistance), suggesting their good potential in biore-
mediation of multi-metal polluted soils (Lasat 2000). The strain MSMC541 was selected for
a further characterization. The phenotypic resistance was confirmed by the determination
of growth in liquid media supplemented with heavy metals. Furthermore, the MSMC541
has been identified by 16S rDNA sequencing. Our data indicate that the strain probably be-
longed to the genus Serratia, within the y -proteobacteria. In the last few years, many reports
have been produced on the nodulation of legumes by uncommon bacteria (non Rhizobium),
such as Methylobacterium nodulans, Burkholderia tuberum, Ralstonia taiwanensis, etc.
(reviewed in Sawada et al. 2003; Rivas et al. 2009). Nevertheless, to our knowledge, nodu-
lation by y-proteobacteria has not been described. Bai et al. (2002) demonstrated that S.
proteamaculans (1-102) produced an inducible activator lipo-chitooligosaccharide (LCO)
analogue, which was responsible for the bacterial promotion of soybean plant growth and
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Figure 5 Accumulation of arsenic and heavy metals in the shoots (a) or roots (b) of Lupinus luteus plants
inoculated with Serratia sp. MSMC541 compared to noninoculated controls. Values are means (n = 3) =+ standard
deviation. For each treatment, bars with the same letters do not differ significantly (Student’ test, P > 0.05).

nodulation. Furthermore, co-inoculation with S. proteamaculans (1-102) increased nodule
number by 30-81% compared to Bradyrhizobium japonicum alone (Bai et al. 2002). This
may explain the presence of this strain among the isolates from Lupinus nodules. However,
when the strain was inoculated on Lupinus seeds, no nodules were observed (not shown),
indicating that this bacterium was most probably a secondary endosymbiont than the actual
“symbiont” of Lupinus plants.

The presence of determinants for arsenic resistance in our strain was confirmed us-
ing hybridization and PCR approaches. The genome sequence of Serratia proteamaculans
strain 568 has been completed (accession number NC_0009832). A chromosomic arsenic
resistance operon is present within this sequence, consisting in three genes arsABR. By
contrast, the plasmidic arsenic resistance operon of Escherichia coli, other Enterobacteri-
aceae, encoded by plasmid pR773, is governed by five genes: arsABCDR (Ji and Silver
1995; Owolabi and Rosen 1990).
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A deeper study has been done on the metal accumulation capacity of Serratia sp.
MSMC541. The results indicated that it was not only able to tolerate, but to bioaccumulate
high amounts of metals -between 65 and 80% depending on the element- especially on
the cell surface. This characteristic points to an application of this bacterium in metal
biosorption in waters. Dry bacterial biomass has been widely used as an useful and low-
cost metal sorbent (Rodriguez-LLorente et al. 2010; Volesky 2007). Alternatively, bacteria
can be inoculated on plant roots as a helper for plant tolerance on contaminated soils
(Weyens et al. 2009; Zhuang et al. 2007). In particular, several works have been recently
produced on the inoculation of legume plants with metal resistant rhizobacteria in metal
polluted soils (Wani et al. 2007a, 2007b; Wani et al. 2009).

In this regard, a rhizoremediation assay has being conducted in order to assess the
effect of the resistant strain MSMC541 in an integrated plant-bacteria remediation system,
using plants of Lupinus luteus. At the concentrations used in this experiment, As was the
most toxic element producing the most significant biomass reduction on both shoots and
roots biomass (up to 50%), and greater toxicity symptoms. Cd and Cu have a less marked
effect (10-20% biomass decrease). Zn and also Pb treatments showed not significant effects
on shoots biomass, neither on roots biomass. Metal accumulation in plants was determined.
Yellow lupines accumulated heavy metals mainly in roots; especially Zn and Pb, followed
by As and Cu. In shoots, total accumulation was significantly lower, except for Zn. In the
present work, the concentrations of metals accumulated in roots were significantly higher
than in previous reports (Dary et al. 2010). However, since the bioavailability of metals in
soils depends on multiple variables (pH, organic matter, water, resident microorganisms,
etc.), these factors may account for differences found in metal accumulation of Lupinus
luteus plants in soils (Dary et al. 2010) or in sand (this work). In any case, metal translocation
to shoots is very low, always below the limits established for animal feeding (Mendez and
Maier 2008). These results led to propose Lupinus luteus plants for metal phytostabilization
(Dary et al. 2010). Other Lupinus species have been also proposed for phytostabilization of
metal polluted soils (De la Cruz-Landero et al. 2010; Ehsan et al. 2009; Reichman 2007,
Vazquez et al. 2006). An exception is Zn, for which a significant translocation to the shoots
was observed. In fact, this plant can accumulate great amounts of zinc in shoots, though at
acidic pH (Pastor et al. 2003).

Inoculation with Serratia sp. MSMC541 improved plant tolerance to metals in gen-
eral, and especially for As and Cu, with shoot biomass increases between 10—-40%. Many
works have reported the synergy of plants and metal resistant rhizobacteria for improved
remediation of contaminated soils (Abou-Shanab et al. 2003; Burd et al. 2000; Dary et al.
2010). Inoculation increased plant tolerance and affected metal accumulation (Dary et al.
2010; Khan et al. 2009; Weyens et al. 2009). In fact, the rhizosphere, with high concen-
trations of nutrients exuded from plants roots, increased bacterial density (Penrose and
Glick 2001). On the other hand, these bacteria, some of them PGPR, stimulated the growth
of the plant and protect it from metal toxicity (Weyens et al. 2009; Zhuang et al. 2007),
affected metal mobility and bioavailability (Abou-Shanab et al. 2003; Burd et al. 2000),
and improved plant growth by mitigating metal toxic effects on roots (Belimov et al. 2004)
(Wani et al. 2007a, 2007b, 2009).

Upon inoculation of Lupinus plants with Serratia sp. MSMC541, metal accumula-
tion was significantly lower than that of non-inoculated controls, both in roots and shoots
(10-50% reduction in metal accumulation, depending on the metal and tissue). The ratios
of root to shoot metal concentration increased in inoculated plants, indicating less metals
translocation to the shoot (As, Cd, and Cu translocation to shoots were drastically reduced).
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So, inoculated plants thereby seemed to be able to limit the translocation of toxic elements
to shoots, which is a common characteristic of non-accumulators, such as legumes (Pajuelo
et al. 2007). This is an important fact for legume plants to be used in metal phytostabiliza-
tion, thus preventing the entrance of metal into the food chain and the dispersion in the
environment (Mendez and Maier 2008).

The results showed in this paper led us to propose the combination of Lupinus
luteus plants and the metal resistant rhizobacterium Serratia sp. MSMC541, as an effective
and suitable method for metal phytostabilization. This rhizobacterium can be used as
inoculant for Lupinus seeds, being an important additive to improve the efficiency of metal
phytostabilization (Kuiper et al. 2004; Zhuang et al. 2007).
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Summary

We have isolated rhizosphere bacteria from plant legumes
grown on soll contaminated by heavy metals. We have
identified bacteria belonging to Rhizobium, Pseudomonas
and Ochrobactrum genera using commercial identification
procedures. ESC1 and ESC5 have recently been identified as
new Ochrobatrum species phylogenetically related to O. lupini
that nodulate Lupinus and 0. antropi, human pathogen species.
Both strains are capable to nodulate legumes and present nodD
and nifd genes phylogenetically related with those of bacteria
that nodulate Phaseolus. Hybridizations analysis of total DNA,
chemotaxonomy and phenotypic dates allowed us to include
these two strains in a new species denominated Ochrobactrum
cytisi sp. nov. In situ soil bioremediation using plant microbe
interactions is a new technology gaining momentum as a
low-cost and effective method for restoration of heavy metal
poliuted soils. The abovementioned Ochrobactrum strains
showed high resistance to heavy metals, suggesting a potential
in bioremediation.

Key words: Ochrobactrum sp., °-proteobacteria, symbiosis,
legumes, heavy metal resistance

Introduction

The ability to establish a symbiosis with legumes is more
widespread in bacteria than anticipated, being confirmed
for 12 genera grouped both within the a and B subclass of
proteobacteria (Sawada et al., 2003). Whereas O. anthropi
is a human pathogen (Holmes et al., 1988), some other
Ochrobactum strains have probe interact with plants or to
form nodutes on legumes (Trujillo et al., 2005). Ochrobactrum
sp. show moderate resistance both to metals and salinity, as
well as to some antibiotics (Kesseru et al., 2002; Trujilo
et al, 2005). The existence of metal resistance genes is
widespread in bacteria (Silver and Phung, 2005), being the
base for the use of these microorganisms in bioremediation.
Ochrobactrum strains are included among the numerous
microorganisms proposed in heavy metal bioremediation
(Ozdemir et al., 2003). In this paper we describe the
identification of O. cytisi sp. Nov. isolated from nodules of
Cytisus. This bacterium has shown a good bioremediation
potential in field experiments in polluted sails.

Materials and Methods

Bacteria were isolated from metal polluted soils as reported
Carrasco et al., (2005). Preliminary identification of
Ochrobactrum strains was performed using the commercial
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system API20NE. Further confirmation was done onthe base
of 165 RNA and 165-23S RNAs intergene sequences, DNA-
DNA hybridization, DNA G-+C content and chemotaxonomy
data (Truijillo et al., 2005). The resistance of the bacteria to
arsenic and heavy metals was evaluated using plate media
supplemented with toxic elements. Susceptibility test to
antibiotics was performedaccording to the recommendations
of the CLSI. The rhizoremediation capacity of Ochrobactrum
strains was evaluated in a field experiment. Lupinus luteus
plants were inoculated with a consortium of resistant
bacteria (Rhizobium + Ochrobactrum + Pseudomonas)
and planted on contaminated soil (Aznalcdllar, Sevilla),
compared to non inoculated controt,

Resalts and Discussion

1. Isolation and identification of rhizosphere bacteria
from legume plants grown oa contaminated soils
Ochrobactrum strains ESC1 and ESC5 were isolated from
the rhizosphere of Cytisus, whereas Omed2.1g, Medz1.3,
Azn 6-1 and Azn6-2 were isolated from Medicago plants
found on a polluted area (Grimalt et al., 1999). We have
identified bacteria using a commercial identification
procedure (API20NE) (Table I).

Tablel. Wdentification of Ochrobactrum strains using the commercial system AP2ONE

The 165 RNA and the intergenic sequences (ITS)
between 165-23S RNAs of ESC1 and ESC5 were
sequenced. Bioinformatics analysls placed these strains
phylogenetically related to O. lupini that nodulate Lupinus
and 0. antropi, human pathogen species. These results,
together with DNA-DNA hybridization, DNA G+C content
and chemotaxonomy data (not shown) allowed us to
classify these bacteria into a new species within the genus
Ochrobactrum, denominated Ochrobactrum cytisi sp. Nov.
(Zurdo-Pifieiro et al., 2007).

Fi s ¢ 1N (AEOC9481)
4252
I AR5 2d4)
s nvemoe (MG 1338 1AIB67237)

N ety veeedn LG 33011 IASA340;
{o;n-:o.c'-mv rtx MG 2134 (AB67332)

1097 Cotrotactrum inse SCI 24T AJESIILY)
||'.'kfvﬂbnln.ncﬂ|.[.ll‘.l (EFO59%09}
10| Octrubectrum cysivi ESCS (EFSN1D}

Ochepbartom gl rep MG 3330 T1AJ9T 295
Iom-oba;rcw- anthrcpe LG 5140 (AS24258))

L CTRER N g LUP2 | (EF 353 1)
A rmt e o ALMA ALBE 128/
-Ocrrobazm grgrcrense CgAta’ (AJ242581)
100" Ockronacinm grgicnensa CgARe (AIE8732%)

Especie NO3 TRP G ADH URE ESC GEL  PNPG
QOchrobactrum cytisi Esc 1 +++ - - 4+ F++ A+
Ochrobactrum cytisi Esc 5 +++ 44+ A+
Ochrobactrum sp. Azn 6.1 +++ - . F++ 4+ At
Ochrobactrum sp. Azn 6.2 +++ + F4+4+ e+ 4+
Ochrobactrum sp. OmedZ 2.1 g +++ - s 4+ A+ -+
Ochrobactrum sp. MedZ 1.3 +++ - . s +4+4+ 4+ 4t




2. Nodulation of legumes by Ochrobactrum
Ochrobactrum cytisi ESC1 and ESCS are able to nodulate
the legume plant Cytisum scoparius, nodules from where
they were isolated. Ochrobactrum sp. Azné-2 is able to
form nodules on alfalfa plants (Fig. 2). However, nodulation
kinetics is slower compared to Rhizobium inculation. First
nodule primordia appear after 20-25 days post inoculation
(dpi) and at the very distal part of the root {10-13 cm from
the hypocotyl) (Table 2).

Table 2. Comparison of nodulation features by Rhizobium and Ochrobactrum

Table 3. Resistance of Ochrobactrum strains to arsenic and heavy metals

3. Resistance to heavy metals and antibiotics
Ochrobactrum strains showed high levels of resistance to Cu,
Hg, Zn, (d and Pb simultaneously (multiresistance) (Table
3), suggesting a potential in bioremediation (Ozdemir et
al., 2003). On the other hand, all the Ochrobactrum strains
showed high resistance to ° lactamate antibiotics such as
ampicillin, whereas the resistance to antibiotics like nalidixic
acid was variable, being all sensitive to tetracyclins, gentamicine
and erythromicine (Table 4).

4. Application of heavy metal resistant bacteria in
agriculture

In order to test the potential of these heavy metal resistant
strains in bioremediation, a field experiment was performed
(Fig. 4A). Lupinus luteus plants were cultivated on contaminated
soils and inoculated with a consortium of rhizosphere resistant
bacteria (Ochrobactrum, Rhizobium and Pseudomonas).
Jnoculated plants (Fig. 4C) showed a higher biomass and
lower toxicity symptoms compared to non inoculated plants
(Fig. 4B). This result suggests a protection effect at the level
of rhizosphere due to the resistant bacteria, similar to that
previously reported by Vals et al., (2000).

Inoculart Number of Distance1* nodule Distance 2™ Distancia 3 Primordia Nodules
nodules (cm) nodule (cm) nodule (cm) (dpl) (dpi)
S. meliloti 2-3 1.5-3.5 3-45 4-5.5 5-6 9-10
Azn6-2 1-2 7-9 8,5-13 20-21 24-26
ESC1 2-3 10-11.5 10.5-12 11-12 22-24 27-29
Bacteria AMP T W R CF AmcOa e f;:‘::se‘:,f m().,;'}:,baé":n';r:;“;fd g
Ochrobactrum sp. Azn6.1 >100 <0.31 625 625 25 100:20 lupini used as controls. AMP: ampiciin, Tc: tetracycline,
Ochrobactrum sp. Azn6.2 >100 25 25 312 50 >100:20 :’;x'afdm;'ﬂn .'ZT;VT.Z""?E'Z;J.'ﬁ toranghesnicol
Ochrobactrum sp. Medz1.3 >100 2.5 125 312 50 100:20
Ochrobactrum sp. Omedz2.1g >100 2.5 125 625 50 >100:20
Ochrobactrum cytisi Escl >100 1.25 125 342 25 100:20
Ochrobactrum cytisi Esc5 >100 2.5 25 342 50 50:10
Ochrabactrum anthropi >100 0.625 6.25 312 25 >100:20
Ochrobactrum lupini >100 219 6.25 6.25 25 >100:20
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Fg. 4. A Cultivation of Lupinus kuteus plants on contaminated soll (Aznalcdllar, Sevila).
B. Non inoculated plants. C, Effect of inoculation with a consortium of rhizosphere bacteria
resistant to arsenic and heavy metals,
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Massive amounts of acidic waters and mud (pH ~3) containing toxic metals, such as
zine, lead, arsenic, copper, cadmium, mercury and selenium, were released as a con-
sequence of the mine tailings spill accident in Aznalcollar close to Seville in Spain
along a 62-km stretch of the Guadiamar river (Grimalt et al., 1999). Approximately
2,000 ha of croplands were contaminated. In spite of work done to clean the area, con-
tamination by heavy metals (HM) in the soil in the area is still high. Although mecha-
nical and chemical processes can be adopted to deal with toxic spills, most traditional
remediation methods do not provide acceptable solutions for the removal of metal from
soils. Contamination by As and heavy metals, such as Cd, Cu, Pb and Zn, is persistent
(Martin et al., 2002).

More recently, phytoremediation has emerged as a promising ecoremediation tech-
nology, which uses plants and their associated rhizospheric microorganisms to remove
pollutants from contaminated environments (Kuiper et al., 2004; Click, 2004). In this
context, we have recently proposed the use of the symbiotic Rhizobium-legume inter-
action as a bioremediation system to clean-up metals and metalloids from contaminated
soils (Carrasco et al., 2005). An experimental highly polluted area has been established
by Andalusia government for research and several Rhizobium-legume symbiosis inter-
actions have been set up here in an in situ phytoremediation experimental plot at the
Guadiamar riverbed near the Aznalcollar mine spills.

The levels of contaminating HM have been determined in the contaminated area and
found to be well over the limits established by Andalusian environmental law (Table 1).
Also, a wide collection of Rhizobium and some other bacteria (Pseudomonas sp. and
Ochrobactrum sp.) have been isolated from the rhizosphere of legumes growing on the

F. D. Dakora et al. (eds.), Biological Nitrogen Fixation: Towards Poverty Alleviation 101
through Sustainable Agriculture.
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polluted area (Table 2). Many of these Rhizobium strains showed very high resistance to
as and high nitrogen-fixation effectiveness (Carrasco et al., 2005). Further, the number
of nodules decreased in the presence of HM, but not the nitrogen-fixation activity.

Table 1. Determination of the concentration of toxic elements in soils (ppm).

Element Non- Contaminated soil
contaminated soil

Zone 0 Zone 1 Zone 2

As 6.6 320 100 504
Pb 25.8 295 122 1,229
Cu 23.8 176 65 1,059
Zn 36.6 932 281 1,317
Cd 1.1 6.0 2.5 11.0
Ni 17.7 25.1 15.7 34.0
Cr 28.4 28.9 39.1 44.4

Table 2. Resistance of Ochrobactrum sp. and other rhizospheric strains to heavy metals.

Isolate As Cd Co Cu Hg Ni Pb Zn
(mM) (mM) (mM) (mM) (uM) (mM) (mM) (mM)

Rhizobium sp. 1-10 0.1-1 0.1-4 052 520 025~ 3-6 052

1

Pseudomonas 3 <0.25 1 3.5 25 n.d. 2 2

sp.AzI13

Ochrobactrum sp.  2-3  1-1.5 1 2.5-3 50-75 05 67 10

Acinetobacter 2 0.25 4 75 n.d. n.d. 10

rhizospherae

Chryseobacteriu 4 2 0.5 4 150 n.d. n.d. 12.5

m sp.

An “in situ” pilot rhizoremediation experiment has been performed at the con-
taminated area. Several legume plants (native and commercial legumes) belonging to
seven genera were grown at the contaminated area and inoculated with compatible
Rhizobium and other rhizospheric bacteria that are resistant to As and several HM in
order to establish the phytoremediation capacity of these legumes as well as the effect
of the inoculated bacteria. Among the legume species studied, Vicia sativa showed the
highest capability to accumulate and translocate HM, although lupines produced the
largest biomass (Table 3).

Coinoculation of Lupinus plants with Bradyrhizobium sp. and other rhizospheric bac-
teria isolated from the contaminated area improved yields (Table 4), but decreased the
accumulation of HM by plants (Table 5). Ochrobactrum sp. strains isolated from legu-
mes roots at the polluted area showed high resistance to HM and were able to nodulate
alfalfa (Table 6).
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Table 3. Comparison of total phytoremediation capacity of native and commercial legumes
(n.d., not detected).

Legume Inoculant Total Total phytoremediation
biomass (mg/mz)
Cu Pb Cd Zn
Lupinus albus Bradyrhizobium 3,800 38 nd. nd 304
sp. lupinus 750
Lupimus luteus Bradyrhizobium 3,750  52.5 nd. 3.7 562
sp. lupinus 750

Vicia sativa Vicezl. 1 1,300 325 195 52 1,040
Trifolium RTLIS 800 20 11.2 2.6 200
subterraneum

Table 4. Effects of inoculation with Rhizobium and other rhizospheric bacteria on yields of
lupines cropped on the polluted plot.

Inoculant Nitrogen Plant Total biomass
Content (%) biomass (g) 2

Non inoculated 1.73 11.4 307

Bradyrhizobium sp. Lupinus 2.40 (139%)  17.1 (150%) 377

Bradyrhizobium sp.Lupinus +
Ochrobactrum sp. OmedZ 2.1
Bradyrhizobium sp lupinus +
Ochrobactrum sp. OmedZ 2.1 + 2.40 (139%) 23.8 (209%) 691
Pseudomonas sp. Az13

2.50 (144%) 17.8 (156%) 515

Table 5. Effect of co-inoculation with Rhizobium and other rhizospheric bacteria on metal
accumulation by plants of lupines.

Inoculant Accumulation (ppm)
Cd Cu Pb Zn

Non inoculated Shoots 2.1 27.5 8.4 447

Roots 4.0 70.0 50.0 642
Bradyrhizobium lupini Shoots 1.6 21.5 n.d. 472

Roots 4.0 65.0 27.0 755
Bradyrhizobium lupini +Ochrobactrum sp. 1.6 23.2 5,6 421

Shoots

Roots 3.0 72.0 34.0 462
Bradyrhizobium lupini + Ochrobactrum sp. 0.6 17.8 n.d. 185
+Pseudomonas sp. Shoots

Roots 3.0 49.0 21.0 320
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Table 6. Most important features of nodulation of Medicago sativa by S. meliloti and
Ochrobactrum sp. strains resistant to HM.

Inoculant Number Ist 2nd 3rd Primordia Nodules
of nodule  nodule nodule (dpi) (dpi)
nodules (cm) (cm) (cm)
Sinorhizobium 2-3 1.5-3.5 345 4-55 5-6 9-10
meliloti MA11
Ochrobactrum 1-2 7-9 8.5-13 - 20-21 24-26
sp. Azn6-2

Ochrobactrum 2-3 10-11.5 10.5-12  11-12 22-24 27-29
sp. ESC1

Conclusions

1. S. meliloti strains isolated from polluted soils show high resistant to As and were sym-
biotically effective, however, the number of nodules decreased in HM-polluted soils.

2. Ochrobactrum sp. Strains are highly resistant to HM and possess nifH and [lod
rhizobial genes, being able to form late and ineffective nodules in alfalfa.

3. Vicia sativa was the legume with the higher accumulation and translocation capability,
although lupines produced the largest biomass.

4. Co-inoculation of Lupinus plants with Bradyrhizobium sp. and other rhizospheric bac-
teria isolated from the contaminated area improved yields, but decreased accumulation
of HM.
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4. RESUMEN DE LOS RESULTADOS

4.1. Identificacion de la cepa MA11, determinacion de su resistencia a

arsénico y evaluacion de sus propiedades simbidticas

La cepa MA11 fue aislada a partir de nédulos de plantas de Medlicago nativas
de suelos contaminados de las riberas de los rios Guadiamar y Agrio, proximos a la

zona afectada por el accidente de la mina de Aznalcdllar (Sevilla).

Mediante tres experimentos diferentes (nodulacién en Medicago sativa,
confirmacion por PCR de la presencia del gen nodC'y amplificacién y secuenciacién
del gen del ADN ribosémico 165, se confirmo la inclusion de esta cepa en el género

Sinorhizobium (actualmente nombrado como Ensifer).

Sinorhizobium sp. MA11 crecié a una concentracion de arsénico de 10 mM,
en comparacién con las cepas silvestres Sinorhizobium meliloti 1021y S. meliloti
Ismé6 que sélo crecieron a concentraciones mdximas de 0,8 mM y 1 mM,

respectivamente.

Para conocer la tolerancia o resistencia al arsénico de Medicago sativa se
llevaron a cabo varios ensayos de germinacion de semillas y de nodulacion de
plantas inoculadas con MA11 a diferentes concentraciones del metaloide (12,5, 25,
30, 35y 40 pM). El 90% de las semillas germinaron en las cuatro concentraciones
mds bajas, mientras que a 40 pm sdlo germiné el 40%. A 125 uM no disminuyé la
nodulacion ni se observaron sintomas de toxicidad en las plantas. Sin embargo, en
el resto de concentraciones se produjo una reduccidn drdstica de la nodulacion y
aparecieron sintomas de elevada toxicidad en las plantas. Para determinar con mds
exactitud la causa de la ausencia de nodulacion, se realizé un estudio microscépico
para verificar si se producian o no cordones de infeccién, para lo cual se marcé la

cepa Sinorhizobium sp. MA1l con un pldsmido que contiene el gen de la B-
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galactosidasa. Tras tefiir las raices en presencia de X-gal, se pudo apreciar una
reduccion del 90% en los cordones de infeccion formados en las raices de plantas
crecidas en presencia de arsénico. Asimismo, se observé una reduccién del 75% de
ndédulos y de primordios a los 10 y a los 28 dias después de inoculadas las plantas
crecidas en presencia de arsénico. A la vista de estos resultados, se realizé un
estudio microscopico mds detallado utilizando la cepa MA1l marcada con el gen
lacZ. Se observaron raices de M. sativa inoculadas con dicha cepa en presencia o en
ausencia de arsénico. Se observé el aspecto de las raices buscando dafios causados
por el arsénico tanto en tejidos de la raiz como en los pelos radicales. Tres dias
después de la inoculacidn, las raices ya mostraban sinfomas de necrosis. A su vez,
los pelos radicales mostraban deformidades, especialmente en el dpice de la raiz,
en comparacion con pelos de raices no expuestas al arsénico. Resultados
observados 6, 10 y 28 dias después de la inoculacion, mostraban claras diferencias
en el desarrollo del nédulo en ambas condiciones, sugiriendo un desarrollo mds
rdpido en los nédulos formados en presencia de arsénico, pero a la vez con una
senescencia mds temprana que la de los nédulos formados en ausencia del

metaloide.

Comparando plantas inoculadas con Sinorhizobium MAILL resistente a
arsénico con plantas no inoculadas o inoculadas con S. meliloti 1021 y S. meliloti
Ism6, se pudo comprobar que en funcion del ndmero de nddulos, la biomasa
producida, el contenido en nitrégeno y la actividad nitrogenasa, la cepa MA11

mostraba unas excelentes propiedades simbioticas.

Asimismo, tras los estudios de competitividad realizados frente a la cepa S.
meliloti 1021 tanto en presencia como en ausencia de arsénico, la cepa MAIl
demostro ser mds competitiva cuando se inoculaban juntas, sobre todo en

presencia de As en el medio.
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4.2. Estudio del potencial de la simbiosis Lupinus luteus-Bradyrhizobium en

rizorremediacion

Con el objetivo de evaluar la capacidad de fitoestabilizacion de metales /n
situ por parte de Lupinus luteus, en combinacién con bacterias promotoras del
crecimiento vegetal (PGPR) resistentes a metales pesados y autéctonas de suelos
contaminados con metales pesados, se realizaron una serie de experimentos en la
parcela “El Vicario” cedida por la Junta de Andalucia, situada en terrenos

afectados por el vertido de la mina de Aznalcéllar.

Primero se midio la resistencia a metales (As, Cd, Cu, Pb y Zn) que
presentaban las fres cepas que iban a ser utilizadas en los ensayos:
Bradyrhizobium sp. 750, Ochrobactrum cytisi Azn6.2 y Pseudomonas sp. Az13. La
mds resistente de las tres fue O cytis/i que crecié en presencia de una
concentracién 6 mM de As, Pb y Zn, y de 1,5 mM de Cd. Pseudomonas mostrd, en
general, un nivel intermedio de resistencia, aunque crecié a 4,5 mM de Cu, el valor
mds alto de las tres. La menos resistente fue Bradyrhizobium que mostré un nivel

de resistencia bajo a todos los metales.

El primer ensayo consistié en sembrar plantas de Lupinus en tres zonas de
la parcela que mostraban indices de contaminacién diferentes. Previamente, las
semillas fueron inoculadas con Bradyrhizobium sp. 750. Se tomaron datos de

germinacién de las semillas, de biomasa y de nodulacién.

En la zona donde la contaminacion era menor ho se encontraron diferencias
en cuanto a los pardmetros medidos cuando se comparaban estos resultados con los
obtenidos con plantas inoculadas con la misma bacteria y crecidas en suelos no
contaminados. Ni la germinacién ni la nodulacion parecian verse afectadas y las
plantas eran saludables con una gran biomasa, no mostrando sintomas aparentes de

toxicidad. En la zona con un nivel medio de contaminacién, solo se un obtuvo un
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porcentaje de germinacién de semillas del 64% y la biomasa vegetal disminuyd un
30%. Ademds, solo el 40% de los nédulos presentes eran funcionales y el contenido
en nitrégeno de la planta era intermedio, indicando que las bacterias eran capaces
todavia de fijar nitrégeno en condiciones moderadas de contaminacién. Por otra
parte, las plantas fueron capaces de dar flores y producir semillas. En la zona con
un nivel alto de contaminacién la germinacion disminuyé hasta el 47% vy el
crecimiento vegetal se vio drdsticamente disminuido, llegando a alcanzar la biomasa
solo el 10% de la biomasa de las zonas menos contaminadas. Ademds, las plantas
fueron incapaces de completar sus ciclos vitales, al no poder producir flores ni
semillas. En estas condiciones las plantas fueron incapaces de nodular por lo que el

contenido en nitrégeno de los tejidos cayé hasta el 1,7%.

También se determind la acumulacién de cada uno de los metales tanto en
raices como en hojas de Lupinus luteus. Con respecto al arsénico, L. luteus se
comporté como una planta excluyente del metal, ya que no fue posible detectar
cantidad alguna acumulada ni siquiera en las plantas crecidas en la zona con mayor
contaminacién. Sin embargo, L. /uteus acumulé Cd, Cu y Pb, principalmente en las
raices, con un nivel muy bajo de translocacion de estos metales a las hojas. Estos
resultados indicaban que estas plantas pueden ser utilizadas para la
fitoestabilizacion de metales. No obstante, la acumulacion de cinc fue mucho
mayor (10 veces mds alta que la cantidad de Cu o Pb y 100 veces mds alta que la de
Cd). De hecho, esta especie puede ser considerada como acumuladora de cinc ya
que la concentracién de metal alcanzada en los tejidos vegetales es superior a la
concentracion de este elemento en el suelo (factor de bioconcentracion> 1). Por
ello, esta combinacion planta-bacteria podria ser utilizada para la fitoextraccién

de Zn de suelos contaminados o en biofortificacion.

Las concentraciones de los metales en los tejidos aumentaron a medida que
lo hacia su concentracion en el suelo, principalmente en las raices. En la zona mds

contaminada, la concentracidn de los metales fue entre 4 y 10 veces mds alta que la
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de las plantas crecidas en la zona menos contaminada. Ademds, las plantas crecidas

en la zona mds contaminada sufrieron una reduccién de la biomasa del 90%.

En el segundo de los ensayos se estudié el efecto de la inoculacién con un
consorcio de bacterias PGPR resistentes a metales pesados sobre la capacidad de
fitorremediacién de Lupinus luteus. Tras los resultados obtenidos en el primer
ensayo, el segundo se llevé a cabo en suelos de la parcela con un nivel intermedio de
contaminacién ya que a mayores concentraciones de contaminantes no se observé

nodulacion en las plantas.

Cuando la inoculacién se realiza solo con Bradyrhizobium se produce un
incremento de la biomasa del 29% con respecto a las plantas no inoculadas. Pero
cuando se inocula con el consorcio de bacterias PGPR resistentes, se consigue un
aumento de la biomasa del 109%, siendo mucho mejor el aspecto de las plantas
inoculadas que el de las que no lo fueron. El contenido en nitrégeno, debido a la
fijacion producida en los nédulos de Lupinus, también aumento hasta un 40% con
respecto a las plantas no inoculadas, indicando que la nodulacion seguia siendo

efectiva en niveles moderados de contaminacion.

La acumulacién de metales pesados en estas plantas fambién se midié tanto
en raices como en hojas. Cuando las plantas se inocularon sélo con Bradyrhizobium
se produjo una disminucion en la acumulacion de los metales (entre un 25% y un
40% dependiendo del metal) tanto en raices como en hojas. Cuando se produjo la
co-inoculacién con Ochrobactrum y Bradyrhizobium, la cantidad de metal
acumulado fue adn menor. Al inocular con el consorcio bacteriano que incluia
también a Pseudomonas, se produjo una disminucién significativa de la acumulacién
de metales, especialmente en las raices. En concreto, en raices se observé una
reduccion de mds del 50% de la acumulacion de Pb, Cd y Zn. Ademds, se produjo
también una disminucién en la cantidad de metal trasladado a las hojas, entre el

30% y el 60% dependiendo del metal, en plantas inoculadas con el consorcio de las
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tres bacterias. En el caso especifico del plomo, la acumulacion en hojas fue

indetectable.

4.3. Bioadsorcion de cadmio por la bacteria Ochrobactrum cytisi Azn6.2

La cepa Ochrobactrum cytisi Azn6.2 fue aislada de nédulos blancos no
fijadores de nitrogeno de plantas de Medicago polymorpha en suelos contaminados
por arsénico y metales pesados cercanos a la zona del vertido de Aznalcéllar.
Cuando se midié su tolerancia a algunos metales pesados se observé que era

resistente a 6 mM de Asy Zn, 3,5 mM de Cuy 1,5 mM de Cd.

Para poder evaluar la capacidad de O. cytisi Azn6.2 en la biorremediacion de
metales, se midié la acumulacién de As, Cd, Cu 'y Zn en biomasa seca de Azn6.2
lavada o bien con agua, para determinar la acumulacién total del metal, o bien con
EDTA 0,2 M, para determinar la cantidad de metal unido a la superficie celular por
bioadsorcién. O. cytisi Azn6.2 mostré una gran capacidad de unién a metales,
especialmente a Cd 'y Zn, y en menor medida a As y Cu. Ademds, una gran parte del
metal (entre el 55% y el 85%, dependiendo del metal) se acumulaba en el exterior
de la célula, probablemente unido al lipopolisacdrido de la pared celular, puesto que
el lavado con EDTA permitia extraer parte del metal. La cantidad de metal que
permanece después del lavado con EDTA se puede considerar como el metal que se
acumula dentro de las células. Para comprobar si esto era asi, se analizé el
contenido de Cd en células de Azn6.2 mediante microscopia electrdnica de barrido
equipada con un espectrémetro de rayos X (SEM-EDX), confirmdndose que la

mayoria del Cd estaba adsorbido a la superficie celular.

En otra serie de experimentos se determinaron las condiciones optimas para
obtener la mdxima bioadsorcién de cadmio en células de O. cytisi Azn6.2. Estas

quedaron establecidas en ImM de Cd** durante 2 horas a temperatura ambiente.

104



En estas condiciones, la capacidad mdxima de bioadsorcién de Cd fue de 32-34

mg/g.

Los resultados obtenidos en estos experimentos junto con los anteriores en
los que se demostro la eficiencia de O. cytisiAzn6.2 para promover el crecimiento
de plantas en suelos contaminados con metales pesados, probablemente por la
bioadsorcién del metal a nivel de la rizosfera, sugieren que esta bacteria podria
ser (til tanto en rizorremediacién asociada a plantas, como en el tratamiento de

aguas residuales como bioadsorbente de metales.

Una ventaja de la técnica de bioadsorcién es la posibilidad de recuperar el
metal de la biomasa bacteriana. Mediante dos estrategias, quelacién con EDTA y
desorcion a pH dcido (de 1 a 4), se estudiaron las condiciones 6ptimas para la
recuperacion del cadmio de la biomasa. El método mds efectivo y mds econdmico
resulté ser la desorcién a pH 1. En estas condiciones se consiguié la desorcion del

99% del cadmio total.

El sistema de bioadsorcion/desorcién de cadmio por parte de células de O.
cytisi Azn6.2 podria constituir un método efectivo para la limpieza de efluentes

contaminados y la recuperacion del metal.

4.4 Utilizacion de plantas de Lupinus luteus inoculadas con Serratia sp.

MSMC541 para la rizo-estabilizacion de metales en suelos

Serratia sp. MSMC541, una cepa multirresistente a metales pesados, se
aislé de nddulos de Lupinus consentinii. Las concentraciones toleradas por dicha
cepa fueron 13,3 mM de As, 2,2 mM de Cd, 2,3 mM de Cu, 9 mM de Pb y 30 mM de
Zn. Cuando se estudié su cinética de crecimiento en medio liquido, en presencia de
estos mismos elementos, se comprobo que su crecimiento no se alteraba a

concentraciones bajas de los metales, pero a medida que se incrementaba la
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concentracidn, el crecimiento disminuia. No obstante, a concentraciones de 6,6 mM
de As, 0,55 mM de Cd, 2 mM de Cu, 4,6 mM de Pb, y 15,3 mM de Zn ain fue capaz
de crecer aunque con una notable disminucién de la tasa de crecimiento y de la
densidad final del cultivo tras 72 horas de incubacion, siendo el Cd y el Cu los

elementos mds téxicos para esta cepa.

Por otra parte, se estudio la acumulacion de estos mismos metales en dicha
cepa, analizando la cantidad total de metal acumulado (tras el lavado del cultivo con
agua) y la cantidad de metal acumulado en el interior de las células (tras el lavado
del cultivo con EDTA que separa el metal adsorbido en la superficie cellular).
Serratia sp. MSMC541 fue capaz de acumular de 6.000 a 9.000 ppm dependiendo
del metal. Ademds, la acumulacion total siempre fue mucho mayor que la
acumulacién de metal en el interior, indicando que la mayor parte del metal (65-
80%) se adsorbia a la superficie celular. Por el contrario, la acumulacion de

arsénico fue baja (alrededor de 800 ppm), pero la mitad se acumulé en el interior.

Mediante hibridacién de ADN total de MSMC541, utilizando como sonda
heterédloga el operon de resistencia a arsénico de £ coli R773, y posterior
amplificacién por PCR de los fragmentos hibridados, se pudo comprobar la

existencia de genes de resistencia a arsénico en esta cepa.

Una vez comprobado que las caracteristicas de la cepa MSMC541 podian ser
Utiles en experimentos de biorremediacion, el objetivo del estudio se centré en
evaluar la capacidad de rizorremediacion de Lupinus /uteus inoculada con dicha
cepa.

En primer lugar se determiné la cantidad de metales pesados que esta
leguminosa podia tolerar. A las concentraciones empleadas en este studio, el
arsénico resulté ser el metal mds estresante, provocando los efectos mads

drdsticos tanto en hojas como en raices, disminuyendo la biomasa en un 50%.
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La presencia de Cd o Cu produjo una reduccion de la biomasa de hojas y
raices, comparado con el control sin metal, de entre el 10 y el 20%, mientras que
con el Pb los efectos fueron minimos. Sin embargo, la presencia de Zn no afecté

negativamente a hojas ni a raices.

La inoculacion con Serratia sp. MSMC541 mejoré la tolerancia de la planta a
los metales, especialmente, a As, Cd y Cu, aumentando la biomasa de las hojas
entre un 20 y un 40%. También se observé un efecto positivo de la inoculacion,
aunque en menor medida, en las plantas crecidas en presencia de Pb o Zn (15-20%

mds de biomasa). En las raices solo se observé un ligero incremento de la biomasa.

Tras medir la cantidad total de metal tanto en raices como en hojas, se
pudo concluir que, principalmente, Lupinus luteus acumulaba metales pesados en las
raices, especialmente Pb y Zn, seguidos de Asy Cu. En hojas, la cantidad de metal
acumulado fue significativamente menor, alrededor del 10% del metal acumulado en
las raices, con la excepcion del Zn, para el que se produjo un traslado significativo

hasta las hojas.

Cuando la planta se inoculé con la rizobacteria resistente Serratia sp.
MSMCB41, se observé una notable disminucion de acumulacion del metal en la
planta, tanto en hojas como en raices. Las plantas inoculadas acumularon,
aproximadamente, un tercio de la concentracién de Pb y la mitad de la
concentracién de As y Cu con respecto a las plantas no inoculadas. En cambio, el
efecto sobre la acumulacion de €d y Zn no fue tan claro, mostrando apenas una

reduccién de entre el 10 y el 20% en la acumulacién de estos elementos.

Se calculé también la ratio entre concentracion de metal en la raiz y la de
hoja, en plantas no inoculadas e inoculadas cultivadas en presencia del metal. Las
plantas inoculadas presentaron ratios raiz/hoja mayores que las no inoculadas para

As, Cd y Cu, indicando un menor traslado del metal a las hojas (30-50% de
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reduccion en la translocacién del metal), lo que significa que las plantas inoculadas
tienden a acumular los metales en las raices. Por otro lado, la ratio para Pb y Zn se
vio menos afectada por la inoculacién. El grado de translocacién del metal siguio la

secuencia As<Cu<Pb<Cd<Zn.

Los resultados obtenidos en este trabajo permiten proponer la combinacién
entre plantas de Lupinus luteusy la rizobacteria resistente a metales Serratia sp.
MSMC541, como un método adecuado y eficaz para fitoestabilizar metales. Esta
rizobacteria se puede utilizar como inoculante para las semillas de Lupinus,
constituyendo un importante aditivo para mejorar la eficiencia de la

fitoestabilizacion de metales.
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5. DISCUSION

La presencia de metales pesados en los suelos es consecuencia de procesos
geoquimicos naturales, como la erosién, la solubilizacién de las rocas, etc.
(Vansgronsveld et al., 2009; Wuana y Okiemen, 2011). Ademds de estos procesos,
la actividad humana es la causa del mayor incremento de las concentraciones de

metales pesados en suelos, aire y aguas (Jarup, 2003; Mohamed et al., 2009).

Los organismos vivos, especialmente las bacterias, juegan fambién un papel
determinante en la movilizacién de los metales y en el incremento de su
biodisponibilidad (Faramarzi et al., 2004; Gadd, 2010; Korehi et al., 2013). En este
sentido, las actividades bioquimicas de las bacterias llevan a la secrecién de
sideréforos para la captacion de hierro, que pueden a su vez movilizar otros
metales (Kalinowski et al., 2000; Glasauer et al., 2002); secrecién de dcidos
orgdnicos que disminuyen el pH del suelo y contribuyen a la movilizacién de los
metales (Gadd, 1999); formacién de compuestos cianados que complejan estos
elementos (Faramarzi et al., 2004), oxido-reducciones (Lloyd, 2003), metilaciones
(Bentley et al., 2002), etc. También pueden segregar enzimas y otras sustancias
extracelulares (péptidos) que afectan a la movilidad de los metales pesados, por lo
que pueden ser utilizados en biomineria (Matlakowska et al., 2014). Otras
actividades contrarias conducen a la inmovilizacién de los metales, como la
alcalinizacién del medio para formar éxidos e hidréxidos (Miyata et al., 2007), la
produccion de sulfuro por bacterias reductoras de sulfato (Lloyd y Macaskie, 1998)

o la bioadsorcién a grupos quimicos extracelulares (6add, 2009).

En particular, la concentracién del arsénico en la corteza terrestre es de 2
ppm como promedio, siendo el elemento nidmero 22 en abundancia y estando
presente en minerales como la arsenopirita (FeAsS), rejalgar (As;S;), oropimente
(As2S3), arsenolita (As;03) y cobaltina (SAsCo) (Oremland y Stolz, 2003; Hoang et

al., 2010). Las principales actividades que contaminan el medioambiente con As son

109



la mineria (particularmente la extraccién de metales como Auy Cu de las menas), el
tratamiento de impermeabilizaciéon de la madera y la aplicacion de plaguicidas
(ATSDR, 2007). Las actividades de los microorganismos también contribuyen de
manera preponderante a la movilizacién del As, mediante oxido-reduccion,
metilacién, complejacién, etc., (Drewniak y Sklodowska, 2013; Tomczyk-Zak et al.,
2013; Drewniak et al., 2014). El As a elevadas concentraciones es letal, y en
exposiciones a menos concentracién pero continuadas provoca la aparicion de
manchas y verrugas en la piel, dafios hepdticos y renales, dafios neuroldgicos y
varios tipos de cdncer (Celik et al., 2008; Brinkel et al., 2009). Se calcula que 50
millones de personas estdn expuestas a concentraciones elevadas de As en el agua
en el sudeste asidtico (Smith et al., 2000), siendo ademds un enorme problema el
cultivo del arroz en aguas contaminadas y la entrada de este elemento a la cadena

tréfica a través de las plantas (Ma et al., 2008).

Las técnicas utilizadas para la recuperacién de suelos pueden aplicarse /n
situ o ex situ. Las técnicas /n situ generalmente conllevan la aplicacién de
correctores de pH como carbonatos, fosfatos de amonio, enmiendas para
estabilizar los metales pesados, etc., (van Herwijnen et al., 2007; Kwon et al., 2010;
O'Day et al., 2010). A menudo consiguen una estabilizacion de los metales en el
suelo, pero no su eliminaciéon definitiva, por lo que necesitan la monitorizacion
continua, sobre todo para controlar la lixiviacion de metales a los acuiferos. Las
técnicas de “landfill", unas de las mds utilizadas, también tienen la desventaja de
que se produce la lixiviacion de los metales (Aucot, 2008; Li et al., 2009). Las
técnicas ex situ son las mds caras y las que provocan una mayor distorsion en el
medioambiente, ya que conllevan el uso de maquinaria para excavar y trasladar el
suelo (Peng et al., 2009; Lasheen y Ammar, 2014), que es posteriormente tratado
en otras instalaciones mediante técnicas como el lavado de suelos, etc., y
finalmente devuelto a su lugar de origen u otro lugar. Estas técnicas, ademds de
ser bastante caras, provocan la destruccion total de la estructura del suelo y de su

microbiota.
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Tras mds de tres décadas desde que se propuso como téchica para la
recuperacion de suelos contaminados (Chaney, 1983), la fitorremediacion ya se ha
consolidado como una alternativa ecoldgica, mds barata y mds respetuosa con el
medioambiente respecto a las técnicas fisicoquimicas tradicionales (Vansgronsveld
et al,, 2009). En el mundo, multitud de proyectos de fitorremediacion se han
llevado o se estdn llevado a cabo, tanto para la eliminacion de compuestos orgdnicos

como de metales pesados (Sharma y Pandey, 2014).

Las dos principales técnicas de fitorremediacion son la fitoextraccion y la
fitoestabilizacion. Para la primera, se prefiere la utilizaciéon de plantas
hiperacumuladoras, capaces de concentrar grandes cantidades de metales pesados
y de translocarlos a la parte aérea de la planta (Callahan et al., 2006). Estas
plantas “cargadas de metal” son posteriormente recolectadas y tratadas
convenientemente como un residuo contaminado. La otra alternativa, la
fitoestabilizacidn, se basa en el empleo de plantas tolerantes no hiperacumuladoras,
las cuales acumulan preferentemente el metal en la raiz o en la rizosfera, evitando
asi la entrada del mismo a la cadena tréfica (Méndez y Maier, 2008). Esta es
frecuentemente la opcién utilizada en fitorremediacidn, ya que su aplicacién es mads
fdcil, puesto que no necesita la recoleccion de la biomasa. Tiene la ventaja de la
facilidad de su aplicacidn, y la desventaja de que no elimina el metal del suelo, sino
que lo estabiliza, con lo que requiere un mayor control y monitorizacion (Epelde et

al., 2014).

El uso conjunto de plantas y bacterias rizosféricas para la fitorremediacién
ha llevado a acufiar un nuevo término denominado rizorremediacién (Glick, 2003),
se considera una interaccion planta-microorganismo beneficiosa y constituye la
técnica mds avanzada dentro de la fitorremediacion (Kuiper et al., 2004; Glick,
2010; de Bashan et al., 2012). Son muy numerosas las diferentes interacciones

entre plantas y microorganismos con resultados positivos para la fitoextraccion de
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metales pesados (Zaidi et al, 2003; Ma et al, 2009), asi como para su
fitoestabilizacién (Fatnassi et al., 2015; Jebara et al., 2015), no sélo con bacterias

sino también con hongos (6add, 1999; Adriansen et al., 2001; Zhuang et al., 2007).

De entre las mdltiples interacciones planta-microorganismo, la interaccién
entre las leguminosas y las bacterias colectivamente conocidas como rizobios
aporta una ventaja afiadida a la fitoestabilizacidn, ya que incrementa el contenido
de nitrogeno en las plantas como consecuencia de la fijacion biolégica de nitrégeno
en los nédulos de las leguminosas (6raham y Vance, 2003; Abate y Orr, 2012). Tras
la seleccion de las simbiosis leguminosa-rizobio adecuadas, esta interaccidn puede
incrementar el contenido de nitrdgeno y mejorar la calidad de los suelos, incluso en
suelos contaminados (Wani et al., 2007; 2008; Mahieu et al., 2011; El Aafi et al.,
2012). En este sentido, la interaccion leguminosa-rizobio estd despertando un
interés creciente para la fitorremediacion de suelos contaminados (Reichman,
2007; Pajuelo et al., 2011; Gomez-Sagasti y Marino, 2015). Las leguminosas se
engloban dentro de la categoria de plantas no hiperacumuladoras, ya que acumulan
el metal fundamentalmente en la raiz (Pajuelo et al., 2007), limitando su
translocacion a la parte aérea, por lo que su principal aplicacion es en

fitoestabilizacion (Pajuelo et al., 2011).

La presencia de metales pesados y metaloides tiene un efecto negativo
sobre la simbiosis leguminosa-rizobio. Por una parte, se ha demostrado que la
presencia de metales pesados disminuye tanto el famafio de las poblaciones como la
biodiversidad de las poblaciones de rizobios presentes en los suelos (Hirsch et al.,
1993; Lakzian et al., 2002), particularmente en ausencia de la planta huésped
(Broos et al.,, 2004; 2005). Otra consecuencia que se produce cuando ho se
encuentran rizobios resistentes, es que otras bacterias pueden nodular las
leguminosas, formando nédulos ineficientes (Rivas et al., 2009; Gyaneshwar et al.,
2011). Por ejemplo, Ochrobactrum cytisi se ha encontrado en nédulos de Cytisus

scoparius en suelos contaminados de Aznalcéllar (Zurdo-Pifieiro et al., 2007). En un
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estudio reciente, no se han encontrado rizobios simbidticamente efectivos en
ndédulos de plantas de Anthyllis vulneraria en suelos contaminados, sino que, por el
contrario, diferentes géneros de alfa y gamma-proteobacterias nodularon esta
planta (El Aafi et al., 2015), siendo las gamma-proteobacterias probablemente
oportunistas, ya que no se ha descrito nunca la nodulacion de leguminosas por estas
bacterias en condiciones gnotobidticas. Estos y otros resultados revelan la
importancia de seleccionar rizobios altamente resistentes y con elevada eficiencia

para la fijacion de N; en suelos contaminados (Carrasco et al., 2005).

Para analizar el efecto del arsénico sobre la interaccién leguminosa-rizobio,
se ha elegido el par formado por Medicago sativay Ensifer medicae (Pajuelo et al.,
2008). Dentro del género Medicago, la especie M. sativa es considerada como
moderadamente tolerante a los metales pesados (Peralta-Videa et al., 2008), y se
ha propuesto en fitorremediacién debido a que es capaz de fitoestabilizar metales
en suelos (Chen et al., 2008; Zribi et al.,, 2014). Nuestros resultados han
determinado que el As afecta a la nodulacidn en la simbiosis entre Medicago sativa
y Ensifer, produciendo una disminucion del 75% en el ndmero final de nédulos
(Pajuelo et al., 2008). Del mismo modo, se ha reportado un efecto negativo de este
metaloide sobre la simbiosis entre la soja (&lycine max) y bacterias del género
Bradyrhizobium, disminuyendo el nimero de nédulos y retrasando la aparicién de
los mismos (Reichman, 2007). En nuestro estudio, hemos constatado que esta
disminucién del ndmero de nddulos parece estar relacionada con una disminucién
drastica (del 90%) en el nimero de infecciones. Esto es debido a un dafio a los
pelos radiculares, los cuales estaban deformados y profundamente dafiados cuando
se observaron al microscopio (Pajuelo et al., 2008). Ademds, estudios de raices
divididas ("split-roots") han demostrado que el efecto del As es local, no sistémico,
afectando sélo a la parte de la raiz que estd en contacto con el As, pero no
impidiendo la nodulacién en la otra parte (Lafuente et al., 2014). También se ha
descrito una disminucion en el ndmero de pelos radiculares susceptibles a la

infeccion por rizobio en soja en presencia de As (Reichman, 2007). Otros
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elementos como el Cu producen resultados similares; incluso a concentraciones tan
bajas como 2 pM, disminuye el nimero de nddulos en la interaccidn entre Vigna
unguiculata y Bradyrhizobium, ademds de afectar al nimero de pelos radiculares
(Kopitke et al., 2007). Respecto al As, por otra parte, se ha encontrado que hay
una correlacién entre la presencia de As y bajos niveles de expresion de diversas
nodulinas, particularmente aquellas que se expresan en las células o tejidos mds
periféricos, en los cuales puede haber una mayor acumulacion del toxico (Lafuente

et al., 2010; 2014).

A pesar de ello, en nuestro caso, una vez que comienza el proceso de
infeccion, se forman nédulos eficientes en la fijacion de N, probablemente debido
a que se ha seleccionado una cepa de Ensifer medicae altamente resistente a As,
ya que folera concentraciones de arsenito superiores a 10 mM y concentraciones
de arseniato superiores a 300mM (Pajuelo et al., 2008; Funes, 2011). De hecho,
para que esta interaccion sea efectiva en suelos contaminados es hecesario
seleccionar leguminosas tolerantes y rizobios altamente efectivos y resistentes a
metales pesados. Entre las leguminosas tolerantes se encuentran Anthyllis, Latyrus,
Lupinus, Trifolium, Vicia, Astragalus, etc. (Prasad y Freitas, 2003; Vdzquez et al.,
2006; Mahieu et al., 2011). Con respecto a los rizobios, se han descrito un gran
ndmero de trabajos en los que se han aislado rizobios resistentes a metales
pesados de suelos contaminados (Reichman 2007; Wani et al., 2007; 2008; Vidal et
al., 2009; Abd-Alla et al., 2012; Grison et al., 2015). Con las técnicas de
secuenciacion masiva de genomas, se estdn describiendo cada vez nuevos operones
de resistencia a metales pesados presentes en rizobios (Giraud et al., 2007; Sé-

Pereira et al., 2007; 2009; Rubio-Sanz et al., 2013).

Ademds de estudiar el efecto del As sobre la interaccién simbidtica, en
esta Tesis se ha realizado un experimento de campo en suelos contaminados para
evaluar el potencial de la interaccion simbiética en fitorremediacién de suelos

contaminados. Para este propésito se ha elegido la leguminosa Lupinus luteus'y la
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bacteria Bradyrizobium sp. En estudios anteriores, esta leguminosa ha demostrado
que tiene una buena tolerancia a metales pesados, y ademds acumula estos
elementos en las raices, con lo cual es fundamentalmente fitoestabilizadora
(Vazquez et al., 2006; Quifiones et al., 2013). Sin embargo, hay que tener en cuenta
que en suelos dcidos, esta planta puede acumular elevadas cantidades de Zn (Pastor
et al., 2003), con lo que este elemento podria estar mds disponible y entrar en la
cadena trofica a niveles por encima de los mdximos permitidos en las plantas para
el consumo por animales herbivoros (Mendez y Maier, 2008). Con respecto al otro
miembro de la simbiosis, se ha utilizado Bradyrhizobium sp. 750, un rizobio con
elevada capacidad para la nodulacion y fijacion de N, si bien esta cepa no fue
aislada de suelos contaminados, ya que no se encontré Bradyrhizobium entre los
aislamientos iniciales que se obtuvieron de suelos contaminados de Aznalcéllar
(Carrasco et al., 2005). Con respecto a la zona, los experimentos /n situ se
desarrollaron en una parcela contaminada en Aznalcéllar, para lo cual se solicité un
permiso a la Consejeria de Medioambiente de la Junta de Andalucia. Este estudio
ha tenido bastante relevancia, ya que si bien hay muchos trabajos a nivel de

invernadero, no se realizan muchos experimentos /n situ (Pajuelo et al., 2014).

Nuestros resultados indican que la inoculacién de plantas de Lupinus luteus
con Bradyrhizobium sp. 750 mejord significativamente el crecimiento de las
plantas, cuando éstas fueron cultivadas en suelos contaminados. Se produjeron
incrementos de la biomasa de parte aérea y de la raiz de (Dary et al., 2010).
Numerosos trabajos indican que el cultivo de leguminosas tolerantes a metales
pesados en suelos contaminados mejora sustancialmente tras la inoculacion con
rizobios apropiados (Pajuelo et al., 2011; 2014; Ahemad y Kribet, 2014). Se ha
demostrado un incremento del crecimiento, tanto de la parte aérea como de la raiz
(Li et al., 2004; Pajuelo et al., 2007; Wani et al., 2007; 2008), un incremento en el
ndmero de nédulos y en la tasa de fijacién de nitrégeno (Wani et al., 2007; 2008;
Pajuelo et al., 2008) y una disminucién en los pardmetros relacionados con el estrés

en general, y el estrés oxidativo en particular (Wang et al., 2011). Los resultados
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en nuestro experimento “/n sit/' mejoraron ain mds cuando se co-inocularon las
plantas, ademds de con el rizobio, con las bacterias Pseudomonas sp. Az13 vy
Ochrobactrum cytisi Azn6.2, consiguiéndose en este caso incrementos de biomasa
de la parte aérea y de la raiz del 29% y 109%, respectivamente (Dary et al., 2010).
Este efecto positivo de la co-inoculacién se observé también en la nhodulacién y en
el contenido de nitrégeno de las plantas. En este sentido, resulta curioso que la
presencia de otras bacterias tenga un efecto positivo sobre el nimero de nédulos
formados y su eficiencia en la fijacién de nitrégeno, aunque se han descrito
resultados similares en diversas leguminosas (revisado en Morel et al., 2012). Estas
bacterias mejoran el crecimiento vegetal mediante diferentes mecanismos, por lo
cual se conocen como rizobacterias promotoras del crecimiento vegetal (PGPR,
plant growth promoting rhizobacteria) (Gamalero et al., 2009: Glick 2012). Estos
mecanismos incluyen: (1) produccion de hormonas como dcido abscisico, giberelinas,
citoquininas y auxinas, por ejemplo, IAA; (2) produccion de enzimas esenciales, por
ejemplo, dcido 1-aminociclopropano-1-carboxilico deaminasa (ACC-deaminasa), la
cual reduce el nivel de etileno, y por tanto el estrés en las raices de las plantas en
desarrollo; (3) fijacion de nitrégeno; (4) produccion de siderdforos; (5)
solubilizacion y mineralizacién de nutrientes, particularmente fosfato; (6) mejora
de la resistencia al estrés abidtico (Hayat et al., 2010; de Bashan et al., 2012).
Estas propiedades se encuentran también en bacterias aisladas de suelos
contaminados con metales pesados (Gamalero et al., 2009; Glick, 2010), e incluso se
han encontrado algunas que mantienen estas propiedades o incluso las incrementan

en presencia de estos elementos (Deshwal y Kumar, 2013; Serrano, 2014).

Respecto a la influencia en la acumulacién de metales pesados, nuestros
resultados revelan que se produce una disminucion de la acumulacion de varios
metales (Cd, Cu, Pb y Zn) tanto en las raices como en la parte aérea (Dary et al.,
2010). De hecho, es importante destacar que la acumulacién en la parte aérea
disminuye mds que la acumulacion en las raices. Esto lleva a una disminucién de los

factores de translocacién (TF). El TF se define como la relacién entre la
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concentracién de metales pesados en la parte aérea y la concentracion en la raiz.
En plantas no hiperacumuladoras, como son las leguminosas, este pardmetro tiene
siempre valores menores que la unidad, ya que las leguminosas acumulan el metal
preferentemente en la raiz (Pajuelo et al., 2007; 2011). La inoculacién de plantas
de Lupinus luteus con Bradyrhizobium sp. 750 llevé a una disminucién de los TFs
desde valores de 25% a 40% dependiendo del metal. La co-inoculacion con las tres
bacterias disminuye ain mds la acumulacion de metales en tejidos vegetales y los
TFs, hasta valores tan bajos como 30-60% (Dary et al., 2010). La inoculacién con
bacterias rizosféricas tiene un gran efecto sobre la acumulacién de metales en las
plantas, pudiendo seleccionarse inoculantes que aumenten (Ma et al., 2014) o
disminuyan el contenido de metales (Rajkumar et al., 2013). Por lo general, en las
leguminosas se ha descrito una disminucion de la acumulacion de metales pesados
tras la inoculacion con rizobios, sobre todo en la parte aérea, aunque a veces

también en la raiz (Wani et al., 2007; 2008; El Aafi et al., 2012).

Con respecto a los mecanismos implicados en este proceso, las bacterias
rizosféricas han adoptado diferentes estrategias de resistencia a los metales
pesados, entre las que se encuentran la expulsion de metales por transportadores
en la membrana plasmdtica, complejacion, precipitacién, metilacién, volatilizacion,
etc., (Nies y Silver, 2007; Gadd, 2010). Otro mecanismo pasivo es la adsorcion de
metales pesados en la superficie de las bacterias, sobre todo Gram negativas,
como es el caso de Pseudomonasy Ochrobactrum. Nuestros resultados indican que
esta Ultima bacteria, utilizada en el consorcio bacteriano para la inoculacién de
plantas de Lupinus luteus, es capaz de acumular cadmio hasta 32.000 pg.g” de peso
seco (Rodriguez-Llorente et al., 2010). De hecho, casi el 90% del metal se halla
adsorbido sobre la superficie celular, con sélo una minima parte acumulado dentro
de las células bacterianas (Rodriguez-Llorente et al., 2010). Los metales se unen a
diferentes grupos quimicos de los componentes celulares, como carboxilos, aminos,
sulfonatos, fosfatos, sulfhidrilos, etc. (Volesky, 2007). Se ha comprobado que

diferentes microorganismos con diferentes paredes celulares (bacterias, algas y
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hongos) pueden adsorber diferentes metales y metaloides en diferentes especies
quimicas cargadas positiva o negativamente (revisado en Das et al., 2008). Dado
que las bacterias rizosféricas pueden formar una importante biopelicula sobre las
raices de las plantas, como consecuencia de los exudados radiculares secretados
por las mismas (Dzantor, 2007), los metales pesados pueden quedar adsorbidos
sobre la superficie de las bacterias, estando asi menos disponibles para ser
tomados por las plantas. Ademds de esta aplicacién, la bioadsorcion sobre
diferentes tipos de biomasa se utiliza ampliamente como una alternativa econémica
para la eliminacién de metales pesados e incluso elementos radioactivos de aguas

contaminadas (Das et al., 2008; Macek y Mackova, 2011).

Este aspecto puede tener gran aplicacion a la hora de cultivar estas plantas
en suelos contaminados, ya que permite obtener plantas mds seguras con menores
niveles de metales en la parte aérea. En este sentido, se han desarrollado
estrategias mediante ingenieria genética para bloquear la entrada del metal o su
translocacion desde la raiz a la parte aérea. Por ejemplo, la mutacion en el
transportador de arsenito (NiP) en plantas de arroz permite obtener cultivos mds
seguros cuando se cultivan en marismas con aguas contaminadas por arsénico (Ma
et al., 2008). En este sentido, la inoculacién con bacterias PGPR autdctonas y
resistentes a metales pesados puede constituir una alternativa mds ecoldgica a los
cultivos modificados genéticamente en paises en los que no se pueden cultivar

transgénicos.

La aplicacion de la simbiosis leguminosa-rizobio no se centra sélo en los
suelos contaminados por metales pesados, sino que tiene repercusiones en otros
tipos de problemas medioambientales que afectan a los suelos (Teng et al., 2015).
Por ejemplo, se ha descrito que esta interaccién también favorece el
establecimiento y el crecimiento de las plantas leguminosas en suelos contaminados

con compuestos orgdnicos, como pesticidas (Teng et al., 2011), hidrocarburos

aromdticos policiclicos (Askary et al., 2013), policlorobifenilos (Xu et al., 2010), etc.
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También en suelos salinos, la inoculacion con rizobios tolerantes a sal mejora la
tolerancia a este estrés (Egamberdieva et al., 2013), asi como la inoculacion con
rizobios y micorrizas seleccionados mejora la adaptacién de las leguminosas a pHs
alcalinos (Abd-Alla et al., 2014). Del mismo modo, se ha descrito que rizobios
tolerantes a las microcistinas producidas por el florecimiento de cianobacterias en
aguas, mejoran la nodulacién y el crecimiento y reducen el estrés de plantas
leguminosas regadas con aguas contaminadas por estas potentes neuro- vy

hepatotoxinas (Lahrounii et al., 2012; 2013).

Con estos ejemplos queremos significar el gran potencial que tiene esta
herramienta para la remediacion de suelos con diferentes tipos de problemas
medioambientales. Por ello, y sobre todo a nivel de empresas de base tecnoldgica
nacidas en el seno de grupos de investigacién, ya se estdn desarrollando
inoculantes de rizobios o consorcios de rizobios y otras bacterias PGPR para
mejorar el crecimiento y la fijacién de nitrégeno en leguminosas cultivas en suelos
afectados por estos distintos tipos de estrés (revisado en Trivedi et al., 2011 y
Bashan et al.,, 2014). Para ello, los inoculantes bacterianos deben inmovilizarse
sobre soportes adecuados que mejoren su estabilidad y supervivencia como carbon
activado, carboximetil-celulosa, talco, perlita, vermiculita, etc., (revisado en
Bashan et al., 2014). Lo importante de estas formulaciones es que sean estables,
fdciles de aplicar, baratas y que se mantenga la viabilidad del inoculante durante
largos periodos de almacenamiento e incluso a tfemperaturas que pueden oscilar
entre -5y 30°C y, finalmente, que sean seguros desde el puntos de vista de salud
humana, animal y para el medioambiente (Bashan et al., 2014). Una mejor opcidn es
presentar los inoculantes bacterianos entrapados en polimeros como alginato. Este
polimero tiene varias ventajas como son la liberacién lenta y progresiva del
inoculante, y mantener una mayor viabilidad del mismo (hasta tres afios), sobre
todo cuando se suplementa con nutrientes que aseguren la supervivencia de las
bacterias tras la liberacién (Trivedy y Pandey, 2008). Cada vez se encuentran mds

empresas biotecnoldgicas que producen este tipo de inoculantes. La experiencia
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acumulada en experimentos de campo ha llevado a la conclusion de que en estos
proyectos es preferible utilizar plantas autéctonas adaptadas a las condiciones
particulares de cada sitio y bacterias aisladas de los propios suelos contaminados,
que también estdn adaptadas y son mds competitivas en los propios suelos
(Vangronsveld et al., 2009). En este sentido, los proyectos de fitorremediacién son
disefiados “"a medida”, lo que puede permitir el desarrollo de empresas
biotecnoldgicas que lleven a cabo el disefio y el test de las técnicas de
fitorremediacién a escala piloto, antes de implantarlas a mayor escala en suelos

contaminados (Pajuelo et al., 2014).
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6. CONCLUSIONES

1. En suelos contaminados por metales pesados se han aislado cepas de
Sinorhizobium medicae que presentan una elevada capacidad de resistencia
a arsénico, pero mantienen sus propiedades simbiéticas. Sin embargo, el
ndmero de nodulos producidos es menor cuando infectan leguminosas que
crecen en suelos contaminados por metales pesados.

2. Las primeras etapas de la nodulacién de alfalfa son mds sensibles que las
correspondientes a la fijacion de nitrégeno. Concentraciones de arsenito
sodico entre 25 y 35 uM producen una disminucién de hasta el 25% en el
ndmero total de nddulos debido a una reduccion cercana al 90% del nimero
de infecciones por los rizobios. Sin embargo, una vez que la nodulacién se ha
establecido, el desarrollo nodular parece continuar con normalidad y los
nédulos son efectivos, aunque en las plantas crecidas en presencia de
arsénico se pudo apreciar una senescencia mds temprana.

3. La reduccién en el nimero de infecciones por rizobios pudo deberse
probablemente a ciertos efectos en la planta, que incluian necrosis de la
raiz, dafio en los pelos radicales y una zona infectiva de la raiz mds corta.

4. La leguminosa Lupinus luteus es una planta adecuada para la estabilizacién
de metales pesados en suelos contaminados cuando la cantidad presente de
dichos metales es moderada.

5. Se ha constatado un efecto positivo en la fitoestabilizacion de metales en
suelos contaminados cuando se co-inocula Bradyrhizobium junto con otras
bacterias PGPR resistentes a metales puesto que, por una parte se
incrementa la biomasa vegetal y el nitrégeno fijado, y por otra disminuye la
acumulacién del metal en la planta, lo que previene el impacto del metal en la
cadena tréfica.

6. La cepa Ochrobactrum cytisi Azn6.2 es adecuada para la eliminacion de

metales en soluciones acuosas debido a su alta tasa de crecimiento y su gran
capacidad de bioadsorcidn del metal.
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7. La bioadsorcion y desorcién de cadmio por las células de O. cytisi Azn6.2
podria constituir un método muy Gtil para limpiar efluentes contaminados
con cadmio y recuperar el metal.

8. Se propone la utilizacion de plantas de Lupinus luteus inoculadas con la
rizobacteria multirresistente a metales pesados Serratia sp. MSMC541
como un método eficaz para la fitoestabilizacion de metales pesados en
suelos contaminados.
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